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Introduction

1. Les algues et leur rôle essentiel dans les écosystèmes

côtiers

1.1 Définition

Le terme algue fait référence à une grande variété d’organismes appartenant à des phyla

phylogénétiquement très éloignés les uns des autres. En effet, les algues ne partagent pas un

contexte évolutif similaire à celui des Plantae, et appartiennent à plusieurs lignées évolutives

(groupe polyphylétique). Leur point commun réside dans le fait que ce sont des organismes

inféodés aux milieux humides, possédant de la chlorophylle a et donc photosynthétiques (pro-

ducteurs primaires), ayant des fonctions biologiques et écologiques particulières selon leur mode

de vie (De Reviers, 2002 ; Stengel et al., 2011).

Les algues regroupent ainsi des organismes d’une très grande diversité morphologique (De

Reviers, 2002), diversité plus importante que celle observée chez les plantes vasculaires (Hurd et

al., 2014). Elles sont présentes dans de nombreux habitats : l’océan ouvert avec les microalgues

planctoniques et les macroalgues pélagiques, les estrans rocheux avec les macroalgues ben-

thiques et le microphytobenthos, les habitats d’eau douce comme les rivières ou les lacs avec

de nombreuses algues filamenteuses et unicellulaires (Stengel et al., 2011), mais aussi les ha-

bitats terrestres avec des algues épiphytes, épilithes, de glace/neige (Hoffmann, 1989). Les

algues ont de grandes capacités d’adaptation qui leur permet de coloniser les milieux tempérés,

tropicaux et polaires. Elles sont donc retrouvées à toutes les latitudes (Lund, 1951 ; Miller et

Pearse, 1991).
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1.2 Position phylogénétique des algues

La distinction des grands groupes taxonomiques d’algues observables à l’œil nu est donc

principalement basée sur leur pigmentation spécifique (i.e. les Chlorophyta ou algues vertes,

les Rhodophyta ou algues rouges, les Ochrophyta ou algues brunes et les cyanobactéries algues

bleues) (Figure 1).
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Figure 1 – Relations évolutives entre les trois grandes lignées de la vie, les Archées, les Eubactéries et les
Eucaryotes. Les groupes d’algues appartenant à différentes lignées évolutives, sont colorés sur la figure ; les
algues sont polyphylétiques. Adapté de Stengel et al., 2011

Chacun de ces groupes taxonomiques trouve son origine il y a environ 1,5 milliard d’années,

du fait d’un événement d’endosymbiose unique où une cellule hôte eucaryote hétérotrophe a

capturé une cyanobactérie, donnant ainsi naissance à un plastide primaire ancestral (Leliaert

et al., 2012). L’évolution et la diversification de ce plastide ancestral ont donné naissance aux

Chlorophyta (algues vertes dans la classification de Lecointre et Le Guyader) et aux Rhodo-

phyta (algues rouges) qui font partie du groupe eucaryote monophylétique des Archaeplastida
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(lignée verte) (Le Corguillé et al., 2009 ; Popper et al., 2011). Les algues brunes font partie

d’une autre lignée les Ochrophyta (Silberfeld et al., 2014) et ont évolué ultérieurement par

endosymbiose secondaire avec les algues rouges (Reyes-Prieto et al., 2007). L’endosymbiose

secondaire a eu un impact majeur sur la diversité mondiale des eucaryotes, les lignées dotées

de plastes secondaires représentent une fraction significative de cette diversité (Keeling, 2010).

1.3 Taille et morphologie des algues

Selon la taille des organismes, on distingue deux grands groupes qui sont les microalgues,

de tailles microscopiques, et les macroalgues, de grande taille, sur lesquelles ce travail de thèse

se concentrera par la suite.

Les macroalgues sont des organismes eucaryotes multicellulaires, dont la taille varie entre

quelques centimètres, comme chez la macroalgue encroûtante Phymatolithon (Foslie), à plu-

sieurs dizaines de mètres comme la Laminariale Macrocystis pyrifera (Linnaeus) C. Agardh

(Tirichine et Bowler, 2011). Elles sont constituées d’un appareil végétatif simple (appelé thalle)

qui peut prendre des morphologies très diverses (e.g. foliacées, filamenteuses, encroûtantes ou

calcaires) et se ramifier (ou non) de diverses façons (e.g. alternes, dichotomiques, pennées,

verticillées).

Les macroalgues possèdent des thalles plus ou moins organisés, entraînant des morpholo-

gies très diversifiées présentées sur la figure 2.

Les algues filamenteuses unisériées possèdent la morphologie la plus simple. À titre d’exem-

ples, les Cladophora Kützing (Chlorophyta), les Callithamnion Lyngbye (Rhodophyta) et les

Ectocarpales sont filamenteuses unisériées. Plus complexes que les précédentes, les Halopte-

ris Kützing (Phaeophyceae) ou Codium Stackhouse (Chlorophyta), sont des algues filamen-

teuses polysériées ou présentant un cortex simple comme les Lomentaria Lyngbye (Rhodo-

phyta). On retrouve ensuite les algues sous forme de lames fines foliacées comme le sont

l’algue verte Ulva Linnaeus et l’algue rouge Porphyra C. Agardh. D’un point de vue structurel,

les algues rouges et brunes sont plus complexes, et se présentent sous la forme de thalles en

lame, tubes ou sphère (Palmaria Stackhouse, Scytosiphon C. Agardh ou Colpomenia (Endli-

cher) Derbès & Solier), avec une médulla et un cortex plus développés (Chondrus Stackhouse,

Cladostephus C. Agardh), des thalles calcaires ou encroûtants (Corallina Linnaeus, Mesophyl-

lum Me. Lemoine). Enfin, les thalles les plus complexes s’observent au sein des algues brunes,

chez les Fucales et les Laminariales qui présentent un thalle bien différencié, avec la présence
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d’un crampon, d’un stipe et d’une lame. Des exemples de morphologies pour les algues vertes,

rouges et brunes sont présentés ci-dessous (Figure 2). Ces morphologies et anatomies ont été

classées afin de décrire au mieux la structure des communautés de manière simplifiée (Steneck

et Dethier, 1994 ; Keeling, 2010 ; groupes structurels et fonctionnels (SFG) Ar Gall et Le Duff,

2014) (Annexe A.1), ce qui sera repris dans le Chapitre 1.

Figure 2 – Exemples de morphologies de macroalgues vertes, brunes et rouges observées durant l’échan-
tillonnage. A : Ulva compressa Linnaeus sur patelle, B : Ulva sp., C : Codium sp. Stackhouse, Linnaeus,
D : Pylaiella littoralis (Linnaeus) Kjellman sur Fucus serratus, E : Colpomenia peregrina Sauvageau, F :
Halopteris scoparia (Linnaeus) Sauvageau, G : Palmaria palmata (Linnaeus) F. Weber & D. Mohr, H : Ellis-
solandia elongata (J. Ellis & Solander) K. R. Hind & G. W. Saunders et I : Lomentaria articulata (Hudson)
Lyngbye

1.4 Rôles des algues dans les écosystèmes

Les algues jouent un rôle important dans les écosystèmes marins, en fournissant un large

éventail de biens et de services écosystémiques d’une grande valeur écologique, sociale, et

économique. En effet, on leur connaît divers rôles dont les plus connus (Duarte et al., 2013 ;

Filbee-Dexter et Wernberg, 2018) sont : 1- la production primaire, 2- maillon des réseaux

trophiques, 3- habitat pour une biocénose et lieu de frayères de nombreux organismes, 4- pro-

tection des littoraux, 5- participation aux cycles biogéochimiques.
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Les trois premières et principales fonctions des algues qui revêtent une importance majeure

pour ce travail de thèse sont développées ci-après.

1.4.1 Les algues en tant que producteurs primaires

La photosynthèse est le processus biochimique par lequel l’énergie lumineuse est utilisée

pour transformer des molécules inorganiques en matière organique (Graham et al., 2000).

L’énergie lumineuse est utilisée pour soustraire les protons et les électrons aux molécules d’eau

afin de produire de l’oxygène. Les protons et électrons ainsi libérés sont utilisés pour réduire

le CO2 en molécule organique telle que le glucose.

La photosynthèse par les organismes marins à elle seule représente environ 40 % de la

production primaire totale, la production océanique étant représentée principalement par le

phytoplancton (Falkowski et Knoll, 2007 ; Sigman et Hain, 2012).

Dans la zone intertidale, les macroalgues sont confrontées à de fortes quantités de lumière

de diverses qualités (longueurs d’onde).

En effet, la lumière en passant d’un milieu à un autre va être réfléchie ou réfractée.

Ainsi entre l’air et l’eau une partie de l’onde lumineuse est réfléchie (réflexion) et le reste de

l’onde lumineuse pénètre dans l’eau (réfraction). L’énergie du rayonnement solaire est ensuite

absorbée dans l’eau et à partir d’une certaine profondeur certaines longueurs d’ondes ne sont

plus accessibles (Figure 3).

Figure 3 – Profondeur de pénétration du rayonnement solaire dans l’eau en fonction de sa longueur d’onde
(Euzen et al., 2017)
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En effet, l’infrarouge, qui représente plus de la moitié de l’énergie du rayonnement solaire,

est absorbé dans les premiers centimètres de la colonne d’eau pure, tout comme les ultraviolets.

Dans le spectre de la lumière visible, le rouge s’atténue au bout de quelques mètres (jusqu’à

10 mètres) et, au-delà de 10 mètres, il ne reste que du vert et du bleu. Au-delà de 100 mètres,

la quantité de lumière est négligeable et est seulement constituée du bleu (Talarico et Ma-

ranzana, 2000 ; Euzen et al., 2017). Chez toutes les plantes réalisant la photosynthèse, les

pigments (chlorophylle a) absorbent la lumière qui est ensuite utilisée comme énergie dans le

processus de photosynthèse. Pour de nombreuses plantes, la lumière est utilisée comme signal

environnemental dans les processus de photomorphogenèse. Ce processus englobe toutes les

réponses dans lesquelles la lumière agit comme un signal, déclenchant un changement dans le

métabolisme, mais aussi dans le développement morphologique des organismes (Lüning, 1981).

Les macroalgues ont des variations saisonnières de leur taux de croissance dues au rayonne-

ment photosynthétiquement actif (PAR), à la disponibilité en nutriments, mais également selon

leur période de reproduction (ces deux fonctions physiologiques se succédant en général chez

de nombreuses espèces de macroalgues). En été, dans les hautes latitudes, la disponibilité en

nutriments est plus faible due au développement des producteurs primaires photosynthétiques

au-dessus de la thermocline, mais le PAR est élevé. Au contraire, en hiver, le PAR est plus

faible, mais la disponibilité en nutriments est plus élevée (Raven et Hurd, 2012). Il y a donc

une variation saisonnière de la croissance avec des relations saisonnières inverses à la quan-

tité de carbone organique et d’azote stocké (Lüning, 1990). De plus, la photosynthèse n’est

pas seulement limitée à la lumière ou à l’approvisionnement en carbone. Elle est également

influencée par la température qui joue un rôle important dans ce processus. Lüning (1990) a

montré qu’avec une augmentation de température de 10 °C la photosynthèse est doublée en

raison de l’influence de la température sur les réactions enzymatiques qui régulent la photosyn-

thèse en lumière saturante. Ainsi, la température optimale pour la photosynthèse dépend des

régions biogéographiques. Les espèces vivant en région polaire telle que la macroalgue verte

Chaeotomorpha sp. Kützing (Arctique) et la macroalgue rouge Palmaria decipiens (Reinsch)

R. W. Ricker (Antarctique) ont une photosynthèse maximale à 20 °C et 15 °C respectivement.

Pour les espèces vivant en région tempérée, telles que la macroalgue brune Fucus spiralis

Linnaeus et la macroalgue rouge épiphyte Vertebrata lanosa (Linnaeus) T. A. Christensen,

elle à lieu à 25 °C et 23 °C respectivement, et pour les espèces tropicales telles que les deux

macroalgues rouges, Bostrychia binderi Harvey et Eucheuma sp. J. Agardh à 35 °C et 30 °C

respectivement (Lüning, 1990).
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Les pigments que possèdent les macroalgues ont le rôle physiologique est de capturer

l’énergie lumineuse ou d’être impliqué dans la photoprotection de l’organisme. Les principaux

pigments photosynthétiques sont chlorophylliens. Tous les groupes d’algues possèdent de la

chlorophylle a. En plus de ce pigment photosynthétique, on retrouve de la chlorophylle b chez

les algues vertes et, chez les algues brunes différents types de chlorophylle c, la chlorophylle

c1 et c2 (Stengel et al., 2011). Les macroalgues possèdent en plus des pigments accessoires

caractéristiques d’un phylum, voire d’un genre ou d’une espèce, leur permettant de s’acclimater

à des environnements lumineux particuliers, comme chez Chondrus crispus qui est capable de

moduler sa concentration en pigment en fonction de la quantité de lumière reçue au cours de la

journée (Talarico et Maranzana, 2000). La figure 4 ci-dessous réunit les spectres d’absorption

spécifiques de chaque pigment.

Figure 4 – Spectres d’absorption des principaux pigments photosynthétiques chez les algues dans la partie
visible du spectre lumineux. Adapté de Graham et al. (2000) et de Gantt (1975)

Chez les Rhodophyta, les phycobiliprotéines sont les principaux pigments accessoires et

peuvent être divisées en 3 classes basées sur leurs propriétés spectrales : 1- la phycoérythrine

(de couleur rouge) (longueur d’onde du maximum d’émission (λmax) ≃ 565 nm), 2- la phy-

cocyanine (de couleur bleu) (λmax ≃ 620 nm) et 3- l’allophycocyanine (de couleur bleu-vert)

(λmax ≃ 650 nm) (Glazer et Bryant, 1975 ; Lüning, 1981). La phycoérythrine est associée
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à la chlorophylle et permet aux algues rouges d’être photosynthétiquement efficaces en eau

profonde où la lumière bleue est la seule à persister (Ismail et Osman, 2016). Chez les Phaeo-

phyceae, les caroténoïdes sont retrouvés en abondance (e.g. fucoxanthine) (Lüning, 1981 ; De

Reviers, 2002).

La production primaire dans les écosystèmes côtiers, et plus particulièrement dans les

écosystèmes benthiques dominés par les macrophytes, contribue au moins à 90 % à la fixa-

tion du carbone total (Delesalle et al., 1993 ; Borum et Sand-Jensen, 1996). Les macroalgues

y jouent un rôle essentiel où elles constituent les principaux producteurs primaires avec une

production primaire nette de 1 521 TgCyr−1 (Gattuso et al., 2006 ; Krause-Jensen et Duarte,

2016). Bien que la surface des zones côtières ne représente que 7 % de l’océan mondial, la

production primaire issue des macroalgues correspond à 30 % de la production primaire glo-

bale (Wollast, 1991 ; Duarte et al., 2005). En conséquence, les algues contribuent de manière

significative au cycle global du carbone et à sa séquestration dans les océans. Les algues qui

composent majoritairement les communautés le long des côtes rocheuses jouent ainsi un rôle

significatif dans la capture du carbone (Krause-Jensen et Duarte, 2016). En effet, les ma-

croalgues exportent environ 43 % de leur production sous forme de carbone organique dissous

et particulaire (Krause-Jensen et Duarte, 2016).

En plus de servir de réservoir de carbone, les macroalgues constituent une source de nour-

riture pour de nombreuses espèces de la faune vagile, et se placent à la base des réseaux

trophiques côtiers (Chapman, 1995).

1.4.2 Les macroalgues, maillon des réseaux trophiques et habitat pour une biocé-

nose

Les écosystèmes aquatiques abritent une grande diversité animale et végétale qui dépendent

les unes des autres afin de maintenir la stabilité et la biodiversité du système (Krecker, 1939).

Les macroalgues sont ainsi à la base de la chaîne alimentaire et sont une source de nour-

riture pour les herbivores, les détritivores et les décomposeurs (Dayton, 1985).

Dans les régions tempérées, les côtes rocheuses sont principalement dominées par les ma-

croalgues de l’ordre des Laminariales et des Fucales (Dayton, 1985). Les eaux côtières rocheuses

et peu profondes sont propices à leur développement grâce à la présence d’un substrat adapté

et à la lumière, des éléments fondamentaux pour leur installation et leur croissance. Ce sont

d’ailleurs des espèces fondatrices qui créent, grâce à leur canopée, des habitats tridimension-

nels complexes appropriés pour l’établissement d’autres espèces en tamponnant les conditions
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environnementales alentour (Hurd et al., 2014 ; Davies et al., 2007 ; Pehlke et Bartsch, 2008).

En outre, ce sont des espèces facilitatrices qui ont un impact positif sur les espèces grâce

à leur action. En effet, elles offrent un refuge contre les pressions environnementales et la

prédation pour les invertébrés benthiques ou les juvéniles de poissons, ce qui favorise l’éta-

blissement des espèces qui constituent des communautés (Little et Kitching, 1996 ; Bruno et

Bertness, 2001). De plus, elles favorisent le développement de nouvelles espèces en gardant

les propagules et les ressources dans la communauté (Bruno et Bertness, 2001 ; Wernberg,

2005). Le cortège d’espèces de sous canopée est formé d’espèces constituant une strate micro

et méio-biotique (herbacée), ou encroûtante, aussi bien composée d’algues rouges, vertes ou

brunes. Ce sont principalement ces espèces qui constituent une source de nourriture pour la

faune vagile (Chapman, 1995).

Certaines espèces modifient l’habitat à cause de leur prolifération. En effet, la prolifération

d’espèces comme Ulva sp. en Bretagne ou la disparition d’autres comme Cystoseira sp. en

Méditerranée sont souvent les conséquences de déséquilibre du milieu dû aux apports de nu-

triments de nature anthropique (Louis et al., 2023 ; Ballesteros et al., 2007). La prolifération

d’espèces dans un milieu donné peut être initiée dans le cas des espèces invasives par exemple

introduites par bateau ou par des activités d’aquaculture. On peut citer comme exemple Unda-

ria pinnatifida (Harvey) Suringar qui est l’une des espèces les plus prolifiques que l’on retrouve

désormais dans la plupart des régions tempérées du monde, où sa culture a été développée.

Cette espèce peut modifier la structure de l’habitat en dominant le substrat soit naturel soit

artificiel et en altérant la richesse et la composition des espèces en exerçant une compétition

pour le substrat, la lumière et les nutriments (James et Shears, 2016).

2. Les estrans rocheux

Les macroalgues occupent différents habitats. Néanmoins, nous ne nous intéressons ici

qu’aux estrans rocheux, habitat traité dans ce projet de thèse.

2.1 L’étagement biologique en milieu rocheux

Les macroalgues se développent en zone côtière selon des étages et forment ainsi des cein-

tures (Lubchenco, 1980 ; Michez et al., 2019). Stephenson & Stephenson (1949) fournissent

des descriptions générales de chacune de ces zones, qui s’appliquent aux côtes rocheuses au

niveau mondial.
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La zone littorale est composée des étages supralittoral, médiolittoral et infralittoral (Fi-

gure 5).
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Figure 5 – Schéma de la zonation verticale typique observée pour les estrans rocheux. Adapté de Connor et
al. (2004) et de Hiscock (1996)

L’étage supralittoral, est décrit comme une zone « aride, soumise à des conditions de tran-

sition entre la mer et la terre ». Elle est communément appelée la zone à embruns, car elle n’est

recouverte par la mer que de manière exceptionnelle lors des plus hautes marées (coefficient

90) et abrite des assemblages végétaux et animaux limités, à l’exception notable des espèces

de lichens noirs (Stephenson et Stephenson, 1949). L’étage médiolittoral est la zone carac-

térisée par l’alternance des marées, elle compose la majeure partie de la zone intertidale (ou

zone de balancement des marées ou estran). Il est dominé au niveau mondial par de la faune

comme des huîtres (Chine, Nouvelle-Zélande), des patelles (Australie) ou des moules (Califor-

nie, USA) (Raffaelli et Hawkins, 1999). À chaque cycle de marée, les organismes supportent

une succession de périodes d’immersion et d’émersion. Enfin, l’étage infralittoral connaît de

manière exceptionnelle des périodes d’émersion dans sa frange supérieure (marées de coeffi-

cient supérieur à 90). Les organismes vivant dans cette zone sont ainsi la majorité du temps

immergés. Cette zone est caractérisée par les Laminaires (Amérique du Nord, Europe), les

grandes algues brunes comme celles des genres Durvillaea Bory (Nouvelle-Zélande, Argentine,

Chili, îles subantarctiques) et Ecklonia Hornemann (Australie, Nouvelle-Zélande, Afrique du

Sud, îles subantarctiques), des forêts de Cystoseira sensu lato (Méditerranée) et des commu-
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nautés d’algues rouges denses en mélange (Raffaelli et Hawkins, 1999 ; Mancuso et al., 2018).

La localisation de la frontière entre infralittoral et circalittoral est définie par la disponi-

bilité de la lumière (Connor et al., 2004). Le circalittoral est généralement dominé par des

espèces animales, tandis que l’infralittoral est dominé par des macroalgues (Hurd et al., 2014),

néanmoins, certaines algues encroûtantes, voire des Laminaires (Laminaria rodriguezii en Mé-

diterranée), peuvent trouver refuge aussi bas sur l’étage circalittoral.

Au niveau de l’étage médiolittoral, l’alternance entre l’émersion et l’immersion permet

une organisation des communautés de macroalgues sous forme de successions distinctes sur

l’estran. En Bretagne, six communautés de macroalgues sont couramment observées sur les

estrans, une particularité dans le monde, où souvent moins de six communautés sont présentes

(Mathieson et Nienhuis, 1991). Floc’h (1964) a schématisé cet arrangement, et a également

défini les limites altitudinales correspondant aux communautés de macroalgues (Floc’h, 1970)

(Figure 6). Les estrans bretons étudiés dans la présente thèse correspondent assez précisément

aux limites définies par Floc’h (1970), elles sont donc utilisées ci-dessous pour décrire les com-

munautés.
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Figure 6 – Étagement des macroalgues sur un estran rocheux breton, en fonction du mode d’exposition aux
vagues. D’après Floc’h (1964)

43



Introduction

La communauté la plus haute sur l’estran est dominée par la Fucale Pelvetia canalicu-

lata (Linnaeus) Decaisne & Thuret, de petite taille et qui peut se développer entre 5,5 et

8,4 m au-dessus du zéro des cartes (Figure 7A). La seconde communauté en descendant sur

l’estran est dominée par Fucus spiralis Linnaeus entre 5,0 et 7,2 m (Figure 7B). La troisième

communauté s’étend entre 2,2 et 7,0 m ; cette communauté est co-dominée par deux espèces

de Fucales, Ascophyllum nodosum (Linnaeus) Le Jolis et Fucus vesiculosus Linnaeus, qui sont

typiques du milieu d’estran. Ascophyllum nodosum est retrouvée plutôt sur des estrans abrités,

étant moins résistante à l’hydrodynamique, alors que Fucus vesiculosus se développe sur des

estrans très exposés, en prenant une morphologie particulière sans flotteurs. A. nodosum peut

recouvrir de vastes étendues et représenter une biomasse importante, jusqu’à 4,5 kg MS.m−2

dans le nord de la Bretagne (Golléty et al., 2011) (Figures 7C et D). La quatrième communauté

est dominée par la Fucale Fucus serratus Linnaeus et se situe entre 1,7 m et 5,1 m. Cette

communauté est caractérisée par une forte abondance de macroalgues rouges (Figure 7E).

La cinquième communauté est également co-dominée par deux Fucales, Himanthalia elon-

gata (Linnaeus) S. F. Gray et Bifurcaria bifurcata R. Ross, on les retrouve entre 0 et 3,8 m.

Comme pour la troisième communauté, ces deux espèces sont plus ou moins adaptées à

l’hydrodynamique, Himanthalia elongata est préférentiellement retrouvée sur des sites battus

comparé à Bifurcaria bifurcata mieux adaptée aux sites abrités. Cette communauté se carac-

térise également par une abondance et une diversité d’algues rouges plus importante que dans

la communauté précédente (Figures 7F et G). Enfin, la dernière communauté, située le plus

bas sur l’estran, est dominée par la Laminariale Laminaria digitata (Hudson) J. V. Lamouroux

et présente une grande diversité de macroalgues similaire à la communauté précédente. Cette

communauté, au moins sa partie haute, n’est accessible qu’aux périodes de grandes marées

(Figure 7H).
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Figure 7 – Espèces caractéristiques formant les ceintures de macroalgues en Bretagne. A : Pelvetia canaliculata (Linnaeus) Decaisne & Thuret,
B : Fucus spiralis Linnaeus, C : Ascophyllum nodosum (Linnaeus) Le Jolis, D : Fucus vesiculosus Linnaeus, E : Fucus serratus Linnaeus, F :
Himanthalia elongata (Linnaeus) S. F. Gray, G : Bifurcaria bifurcata R. Ross et H : Laminaria digitata (Hudson) J. V. Lamouroux
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2.2 Les facteurs biotiques et abiotiques qui conditionnent la réparti-

tion des macroalgues sur les estrans rocheux

La zone intertidale constitue l’une des zones de la planète où les facteurs physiques sont

parmi les plus impactants (O’Donnell et Denny, 2008). Le long de cette zone de balancement

des marées vont interagir différents facteurs, abiotiques et biotiques, qui contraignent les

organismes à s’adapter.

2.2.1 Facteurs abiotiques

Les macroalgues sont soumises à des pressions abiotiques qui influencent leur répartition

sur les estrans rocheux et contraignent les organismes à s’adapter vis-à-vis de la mise à l’air

de ces derniers, ce qui a pour conséquence une zonation verticale des organismes (Chappuis

et al., 2014).

La distribution des organismes sur l’estran est principalement conditionnée par les vagues

et la marée (Menge et Branch, 2001 ; Bird et al., 2013). Cette dernière induit d’ailleurs

la zonation verticale des espèces (Stephenson et Stephenson, 1949) en réduisant le temps

d’émersion à n’importe quel niveau sur l’estran (Harley et Helmuth, 2003). En Atlantique,

la marée est dite semi-diurne, ce qui implique, par jour, deux marées hautes et deux marées

basses. Elles sont engendrées par l’attraction gravitationnelle exercée par le Soleil et la Lune

sur la Terre. La Lune étant plus proche de la Terre que le Soleil, elle exerce une attraction

gravitationnelle plus forte (Dawes, 1998). La force d’attraction de la Lune est plus ou moins

importante sur les masses d’eau en fonction de sa distance avec la Terre. Cela induit des

amplitudes de marée plus ou moins importantes. Lorsque la Terre, la Lune et le Soleil sont

alignés, les amplitudes des marées sont les plus importantes, impliquant des périodes de vives-

eaux, qui ont lieu lors des périodes de nouvelles lunes et pleines lunes. En revanche, lorsque

le Soleil et la Lune forment un angle droit l’un par rapport à l’autre, des marées de moindre

amplitude, dites de mortes-eaux, se produisent.

On peut donc dire que l’hydrodynamique est un moteur majeur de la composition des

biocénoses intertidales (Denny et Wethey, 2001 ; Gilman et al., 2006 ; Burel et al., 2019b).

À l’échelle de l’espèce, les effets de l’hydrodynamique sont bien documentés (Gaylord et al.,

1994 ; Denny, 2006 ; Wolcott, 2007). Les amplitudes de marée vont donc induire d’autres pres-

sions comme la dessiccation, la lumière, la température et la salinité (Chappuis et al., 2014).
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La dessiccation que subissent les macroalgues à marée basse, est un facteur abiotique dont

l’intensité varie selon la position sur l’estran. En tant qu’organismes sessiles, les macroalgues

de haut d’estran vont subir la dessiccation sur une plus longue période, ce sont d’ailleurs les

plus tolérantes à ce stress (Lüning, 1990). Grâce à leur capacité de perte d’eau plus lente,

combinée à une réhydratation rapide et une résistance à une perte d’eau conséquente, les

macroalgues de haut d’estran telles que P. canaliculata peuvent perdre jusqu’à 90 % de leur

teneur en eau sans impacter leurs fonctions physiologiques (Dring, 1982 ; Contreras-Porcia

et al., 2017). Au contraire, les espèces de bas d’estran comme F. serratus et L. digitata, ne

peuvent pas tolérer une perte d’eau supérieure à 60 et 55 %, respectivement (Lamote et al.,

2012). D’autres facteurs peuvent jouer sur la dessiccation comme le climat et la saison, en ef-

fet, des températures élevées et un fort vent favorise l’évaporation (Lamote et al., 2012). Pour

prévenir les modifications morphologiques induites par la dessiccation telles que, la rétractation

des protoplastes et la désorganisation des chloroplastes (e.g. déséquilibre osmotique), les es-

pèces de haut d’estran sont de plus petites en taille et auront donc un rapport surface/volume

plus faible (Lüning, 1990 ; Flores-Molina et al., 2014). Certaines macroalgues produisent du

mucilage sur la surface du thalle pour résister à la dessiccation. De plus, les parois des cellules

des macroalgues sont composées de polysaccharides uniques (phycocolloïdes), qui possèdent

des propriétés de rétention d’eau. Ces phycocolloïdes sont les fucoïdanes et les alginates chez

les algues brunes, et les agars, xylanes et carraghénanes chez les algues rouges (Lalegerie et al.,

2020). Ces fucoïdanes représentent d’ailleurs 40 % du poids sec des parois cellulaires de P. ca-

naliculata espèce typique de la limite entre la zone supralittorale et médiolittorale (Lalegerie

et al., 2020).

Les périodes de dessiccation prolongée induisent toute une série d’activités physiologiques,

car le fait d’être hors de l’eau prive les algues de nutriments et de carbone inorganique (Lamote

et al., 2012). Une longue période de dessiccation induit un stress oxydatif avec une production

plus forte d’espèces réactives de l’oxygène (ROS) (Contreras-Porcia et al., 2017).

En revanche, les espèces sous la canopée restent en milieu humide grâce à la protection of-

ferte par cette couverture végétale comme par exemple Saccharina Stackhouse ou Halosaccion

Kützing (Pacifique nord) (Graham et al., 2000), cette dernière est adaptée à la dessiccation

grâce à sa forme de sac qui retient l’eau lors de la marée basse (Bhaduri et Wolf, 2017).

Dans d’autres régions, comme la côte patagonienne (Argentine), la dessiccation est le facteur

majeur qui structure la zone intertidale à cause du vent (alizé) asséchant la zone intertidale

où seule la coralline Corallina officinalis se développe (Graham et al., 2000).
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L’hydrodynamique englobe les mouvements de l’eau résultant du cycle des marées, des

vagues, ou des courants océaniques formés par les vents et les variations de densité des masses

d’eau (Hurd et al., 2014). Ce paramètre exerce une influence sur la répartition le long de l’es-

tran des algues en intervenant sur : 1- la répartition de la lumière (mouvement de la canopée ou

turbidité), de la température et sur la disponibilité en nutriments et autres éléments nécessaires

à la croissance des algues 2- la compétition spatiale horizontale en modifiant la distribution des

espèces et 3- le développement d’adaptations pour résister à l’action des vagues ex : systèmes

de fixation au substrat performant, perte des flotteurs ou thalles articulés (Lüning, 1990 ; Hurd,

2000 ; Boizard et DeWreede, 2006 ; Burel et al., 2019b).

En conséquence de cette hydrodynamique, les algues se développent et s’acclimatent à des

niveaux d’exposition différents que l’on qualifie de modes : abrité (hydrodynamique faible),

semi-exposé (intermédiaire), ou exposé (hydrodynamique forte). De plus, les macroalgues ont

la capacité d’adapter leur taille, leur forme et leur orientation pour croître en réponse au flux

de l’eau, ce qui renforce leur résistance aux courants (Boller et Carrington, 2006). Lorsqu’il y

a un fort courant, il a été démontré que l’absorption des nutriments augmente (Lüning, 1990),

ce qui favorise la photosynthèse. Au contraire, dans des environnements plutôt abrités, les

échanges et les taux d’absorption sont plus limités, les macroalgues doivent donc augmenter

leur surface d’échange pour compenser (Stewart et Carpenter, 2003). L’hydrodynamique peut

également influencer le succès reproducteur et favoriser, en ce qui concerne le mode de repro-

duction, la monoécie (un thalle pouvant produire les deux types de gamètes) des macroalgues

en mode battu et plutôt la dioécie en mode abrité ; ce facteur peut également favoriser la

dispersion des cellules reproductrices, gamètes et spores, et également des éléments nutritifs

(Gordon et Brawley, 2004).

Comme les algues sont des organismes photosynthétiques, la lumière joue un rôle essentiel

dans la répartition et la croissance des algues (Hurd et al., 2014). La turbidité de l’eau, la

profondeur et l’hydrodynamique influencent la luminosité disponible (Madsen et al., 2001). Or,

en zone côtière, les apports terrestres de sédiments par arrivée fluviale réduisent la quantité

de lumière accessible et affectent la physiologie et la distribution des macroalgues benthiques

(Hurd et al., 2014). Par exemple, les Laminaires ne survivent pas quand la lumière de surface

est inférieure à 1 %, au contraire les macroalgues rouges peuvent survivre dans ces mêmes

conditions (Gattuso et al., 2006).

En effet, l’éclairement ou irradiance (quantité de lumière) reçue par les macroalgues varie

en fonction de plusieurs facteurs : le profil saisonnier de l’irradiance, la nébulosité, la trans-
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mission de la lumière dans la colonne d’eau qui dépend de la turbidité et les marées (Anthony

et al., 2004). Les producteurs primaires ont une distribution en profondeur qui est donc limitée

par l’irradiance incidente de surface. Les macroalgues ont une distribution qui s’étend entre

+ 6,40 m et atteignent une profondeur maximum de - 268 m (par rapport au 0 des cartes)

(Gattuso et al., 2006). Ce record est atteint par des corallines encroûtantes aux Bahamas où

l’irradiance n’est plus que de 0,0005 % (Littler et al., 1985), leurs pigments accessoires leur

permettant de vivre à cette profondeur. En zone médiolittorale, la concentration en pigments

au sein d’un thalle est influencée par la disponibilité de lumière avec les thalles (ou parties de

thalles) à l’abri de la lumière qui vont avoir des concentrations plus élevées en pigments que

ceux exposés à la lumière directe du soleil (Sampath-Wiley et al., 2008). En effet, les teneurs

en pigments diminuent en plein soleil afin de protéger le photosystème II (PSII) dans les mem-

branes des thylakoïdes contre les dommages irréversibles et donc diminuer le taux maximum

de photosynthèse, ces dommages peuvent être aggravés s’ils sont associés à d’autres stress

comme la dessiccation et/ou la température (Lüning, 1981 ; Sampath-Wiley et al., 2008). Les

protections du PSII par les molécules antioxydantes ainsi que la manipulation des pigments

sont donc vitales contre une exposition excessive à la lumière (Sampath-Wiley et al., 2008).

La température est également un facteur majeur contrôlant la distribution des ma-

croalgues. La température peut restreindre la répartition d’une espèce en limitant sa capacité

de survie ou de reproduction (Hurd et al., 2014). L’augmentation de la température des océans

est une source de stress pour les macroalgues, qui résulte, en Atlantique Nord, pour certaines

espèces, en une remontée vers le nord et une diminution de leur aire de répartition méridionale

d’espèces européennes comme A. nodosum (Jueterbock et al., 2013). En Australie, des ré-

sultats similaires ont été observés grâce à des données historiques. Un réchauffement continu

est en effet susceptible de pousser de nombreuses espèces de macroalgue, comme par exemple

Ecklonia radiata (C. Agardh), au-delà de la limite de l’habitat disponible (Wernberg et Van-

derklift, 2010). L’élévation de la température des eaux côtières, par exemple, peut entraîner

des changements au sein de ces communautés. À titre d’exemple, Durvillaea a vu l’effectif de

sa population diminuer après un été particulièrement chaud, au profit de Undaria pinnatifida

et de Ulva sp. en Nouvelle-Zélande (Thomsen et al., 2019 ; Barrientos et al., 2020).

Les variations des niveaux de salinité ont une influence sur la présence et la distribution des

espèces (Scherner et al., 2013). Certaines espèces marines sont tolérantes à certaines gammes

de salinité et peuvent s’accommoder de variations au sein de ces gammes si celles-ci sont légères
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(Lalegerie et al., 2020). Les algues intertidales tolèrent une large gamme de salinités (10 - 100),

tandis que les algues subtidales tolèrent une gamme plus étroite (18 - 52) (Graham et al.,

2000). La salinité varie en fonction de différents facteurs, comme l’apport d’eau douce (pluie,

cours d’eau) qui diminue la salinité sur l’estran, en particulier dans les cuvettes intertidales

à marée basse, ce qui occasionne un stress hypohalin aux espèces benthiques inféodées à

ces cuvettes. Cette diminution de la salinité entraîne une augmentation du potentiel hydrique

externe. Les algues absorbent donc de l’eau, ce qui augmente le volume cellulaire et la pression

de turgescence, ainsi qu’une perte d’ions et de solutés organiques (Graham et al., 2000). Au

contraire, une température élevée, en période estivale par exemple, augmente la salinité dans les

cuvettes de l’estran du fait de l’évaporation de l’eau de mer, causant ainsi un stress hyperhalin

(Hurd et al., 2014). L’augmentation de la salinité induit une baisse du potentiel hydrique

externe, déclenchant ainsi une plasmolyse cellulaire rapide et des réponses au stress chez les

algues. Ces réponses peuvent être l’absorption d’ions tels que le K+, le Na+ ou le Cl−, la perte

d’eau, et la production d’hydrates de carbone osmotiquement actifs, tels que le saccharose

pour les algues vertes, le mannitol pour les algues brunes et le floridoside/digéneaside pour les

algues rouges (Graham et al., 2000). Les espèces présentes dans les cuvettes intertidales sont

adaptées à ces changements de salinité et sont qualifiées d’organismes euryhalins.

2.2.2 Facteurs biotiques

Au sein des communautés structurant la zone intertidale, il peut se développer une com-

pétition au sein d’une espèce (compétition intraspécifique) et entre les espèces (compétition

interspécifique) pour accéder à la ressource ou au substrat rocheux qui est limité dans les envi-

ronnements côtiers (Hurd et al., 2014). La compétition intraspécifique se traduit par exemple

par une diminution de la longueur des thalles chez Sargassum muticum (Yendo) Fensholt

quand l’abondance est trop importante. Cette espèce se développe donc mieux en mélange

avec d’autres espèces, la compétition intraspécifique chez S. muticum est donc plus impor-

tante que la compétition interspécifique (Strong et Dring, 2011). Cette dernière existe par

exemple entre les juvéniles de Fucus spp. et Ulva compressa Linnaeus, quand l’eau est enrichie

en nutriment U. compressa peut accumuler 10 fois plus de biomasses que Fucus spp. et ainsi

empêcher la croissance de ces derniers (Steen, 2004). La compétition pour l’accès à la lumière

est un autre facteur limitant, sous les canopées, la lumière se fait moins importante pour les

juvéniles et les espèces de petites tailles des strates herbacées et encroûtantes, doivent donc

s’adapter en accélérant leur croissance (Worm et Chapman, 1996).
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Le broutage par les espèces animales joue un rôle significatif dans la présence ou l’ab-

sence des espèces de macroalgues et de leur état physiologique. En effet, plus le broutage est

important, plus les macroalgues vont avoir du mal à s’établir et à perdurer sur l’estran. Il a

déjà été constaté que les patelles avaient un réel impact sur les thalles d’A. nodosum en raison

du broutage, et des régressions de ces ceintures ont été constatées (Davies et al., 2007 ; Le

Roux, 2008). Il a également été montré que le broutage par les patelles, plus que l’action des

vagues, contrôle la biomasse des algues (Hawkins, 1981). Malgré la présence de phlorotannins

repellants chez A. nodosum, les patelles (Patella vulgata) la consomment, faisant baisser sa

biomasse (Le Roux, 2008). Une des hypothèses de l’augmentation de la densité de patelles

est l’apparition de conditions hivernales favorables à la prolifération de ces dernières, ce qui

entraînerait une accélération de la perte de la canopée depuis les 40 dernières années (Davies

et al., 2007).

Les forêts de Laminaires sont également impactées par le broutage, cette fois-ci par des

oursins (Canada, Japon, Norvège, Australie), telle que l’espèce Strongylocentrotus droeba-

chiensis au Canada, qui, en proliférant, détruit ces forêts pour laisser place à des espèces de

tailles plus réduites, comme les espèces gazonnantes voire des espèces de corallines encroû-

tantes. Lorsque la pression de broutage diminue, les forêts de laminaires peuvent à nouveau

s’établir (Dayton, 1985 ; Filbee-Dexter et Scheibling, 2014).

Les algues possèdent des composés repellants comme les composés phénoliques, présents

chez la plupart des espèces d’algues qui agissent comme des répulsifs sur les herbivores marins.

Ces molécules anti-broutage ont une influence sur l’appétit des herbivores marins qui se trouve

réduit, et inhibent même la survie des larves d’oursins (Kim et al., 2021). Les macroalgues

produisent également des terpènes, retrouvés majoritairement chez les algues brunes (Dictyo-

tales et Fucales), mais aussi chez les algues rouges (Ceramiales et Gigartinales). Les molécules

terpéniques sont synthétisées en réponse au broutage, à l’épiphytisme ou aux pathogènes.

Les terpènes sont d’ailleurs étudiés pour leur activité antifouling, qui inhibe l’installation et le

développement des microalgues, bactéries ou champignons (Bourgougnon et Stiger-Pouvreau,

2011). D’autres mécanismes de défense peuvent impliquer l’oxydation de l’iodure intracellu-

laire, conduisant à la libération de composés iodés toxiques. Néanmoins, le rôle de l’iode en tant

que composé défensif n’est pas certain (Küpper et al., 2008 ; Bourgougnon et Stiger-Pouvreau,

2011), pourtant des algues comme Osmundea pinnatifida, B. bifurcata ou F. vesiculosus sont

très riches en iode, entre 302 et 391 µg g−1 du poids sec (Milinovic et al., 2021).

Il existe d’autres facteurs biotiques comme la colonisation des surfaces des thalles par les

microorganismes (microfouling) ou les épiphytes, en effet les macroalgues représentent un sub-
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strat vivant sur lequel les organismes qu’ils soit animaux ou végétaux peuvent se fixer. Cela

peut avoir des effets positifs comme avec les cyanobactéries qui sont fixatrices d’azote qui

aident les macroalgues dans des environnements pauvres en azote (Milinovic et al., 2021), ou

négatifs en réduisant l’accès à la lumière (Goecke et al., 2010). Enfin, les macroalgues sont

aussi menacées par des maladies causées par des bactéries, virus, champignons ou d’autres

organismes eucaryotes qui causent des dommages aux hôtes (Egan et al., 2014).

3. Les macroalgues en tant que bio-indicateur de l’état des

écosystèmes marins

Les communautés de macroalgues, comme présentées précédemment, sont vulnérables à

diverses perturbations, qu’elles soient d’origine naturelle voire anthropique.

Les activités humaines, en particulier l’eutrophisation, peuvent avoir un impact significatif

sur les communautés macroalgales en favorisant le développement de certaines espèces oppor-

tunistes telles que les macroalgues vertes Ulva spp., et/ou en provoquant le déclin d’espèces

structurantes comme les Fucales Ericaria amentacea (C. Agardh) Molinari & Guiry et Cysto-

seira compressa (Esper) Gerloff & Nizamuddin en Méditerranée (Soltan et al., 2001 ; Pinedo

et al., 2013 ; Mineur et al., 2015).

Il est donc essentiel de mettre en place des programmes de surveillance écologique pour

mieux comprendre comment les communautés de macroalgues réagissent à ces perturbations,

et ainsi, de modéliser leur évolution.

Les zones côtières marines, en raison de leur exposition aux activités humaines, font l’objet

de réglementations récentes en permettant la continuité ou le développement d’activité écono-

miques, comme les lois sur les océans aux États-Unis, en Australie ou au Canada, la directive

cadre sur l’eau (DCE) et la directive cadre stratégie pour le milieu marin (DCSMM)

en Europe, ainsi que la loi nationale sur l’eau en Afrique du Sud (Borja et al., 2010). La

gestion des écosystèmes côtiers dépend de l’évaluation de leur qualité en identifiant le plus

précocement possible les changements du milieu. C’est dans ce contexte que la surveillance

joue un rôle essentiel pour évaluer les modifications de la biodiversité et de la structure des

écosystèmes (Birk et al., 2012).

En Europe, deux directives principales sont mises en application. Dans le cadre de la DCE,

les côtes marines sont découpées en masses d’eau côtières et de transition qui vont être qua-

52



Introduction - 3 Les macroalgues en tant que bio-indicateur de l’état des écosystèmes marins

lifiées par des éléments de qualité biologique (EQB) évalués par des EQR (Ratio de Qualité

Écologique). Ensuite, une analyse individuelle de la structure de ces éléments, comme par

exemple le nombre d’espèces est réalisée, avant de les agréger pour définir l’état global. La

DCSMM en revanche se concentre sur un ensemble de 11 descripteurs (biodiversité, espèces

invasives, eutrophisation, stocks de poissons, etc.), qui lorsqu’ils sont combinés, synthétisent

la performance globale du système (Borja et al., 2010). Ces deux directives ont pour objectif

principal d’évaluer l’état écologique des zones côtières en définissant ce dernier par différentes

classes : mauvais, médiocre, modéré, bon et élevé dont les limites sont établies selon les valeurs

d’EQR évaluées sur les sites témoins (conditions de référence) (Ballesteros et al., 2007).

Dans ce contexte, les macroalgues sont depuis longtemps utilisées dans les évaluations

écologiques (Steneck et al., 2002), en raison de leur sensibilité aux stress environnementaux

(Thibaut et al., 2015 ; Piazzi et Ceccherelli, 2020). Les assemblages de macroalgues sont cou-

ramment considérés comme d’excellents indicateurs écologiques pour les études de surveillance

et les évaluations des impacts environnementaux (Pinedo et al., 2007 ; Juanes et al., 2008 ;

Guinda et al., 2008 ; Díez et al., 2012 ; Neto et al., 2012).

Plusieurs descripteurs écologiques existent dans l’étude des communautés de macroalgues.

Le premier a été l’approche spécifique, en dressant des listes d’espèces, en évaluant leur abon-

dance et en identifiant l’introduction d’espèces exotiques (Konar et Iken, 2018). Néanmoins,

l’identification d’espèces sur le terrain peut s’avérer compliquée dans le cas des espèces de

petites tailles, pour lesquelles leur critère d’identification est lié à la présence de structures

reproductrices. Une approche utilisée pour décrire les assemblages de macroalgues consiste à

regrouper les espèces par groupe fonctionnel selon des catégories morphologiques ou écolo-

giques (Steneck et Dethier, 1994 ; Ar Gall et Le Duff, 2014). L’intérêt des groupes fonctionnels

est qu’ils permettent de prédire les niveaux de stress/perturbation dans des environnements

donnés (Littler et Littler, 1984).

La diversité alpha (ou richesse spécifique) prend en compte le nombre d’espèces dans une

communauté et/ou le nombre d’espèces couplé à l’abondance relative des individus (D’Archino

et Piazzi, 2021). Il a d’ailleurs été montré que des conditions de stress diminuent la richesse

spécifique au sein des assemblages de macroalgues (Soltan et al., 2001), car les espèces sen-

sibles diminuent ou disparaissent (Piazzi et Ceccherelli, 2020).

La diversité bêta peut être considérée comme un indicateur de la pression anthropique.

Elle se base sur la présence et l’abondance d’espèces pérennes structurantes. Ainsi, la perte de

ces espèces structurantes et la prolifération d’algues opportunistes conduisent à une homogé-
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néisation biotique et entraînent la réduction de la diversité bêta (Piazzi et Ceccherelli, 2020).

Les descripteurs sont une première approche dans l’étude des communautés, mais des

indices ont été développés ces dernières années afin d’évaluer la qualité des écosystèmes ma-

rins côtiers (Borja et al., 2010). Les programmes de surveillance basés sur les macroalgues

ont utilisé diverses méthodes d’échantillonnage et de cartographie, ainsi que différents indica-

teurs écologiques (Krumhansl et al., 2016 ; Duffy et al., 2019). L’ordre des Fucales est le plus

utilisé afin de déterminer la qualité biologique d’un environnement, car ce sont des espèces

pérennes et structurantes. Plusieurs paramètres sont pris en compte comme indicateurs de

l’état écologique : les espèces présentes, la densité et la longueur des frondes et la richesse

taxonomique des épibiontes (Wallens et al., 2013 ; Mancuso et al., 2018 ; de Casamajor et al.,

2019). On peut citer comme indices écologiques utilisés en Europe, l’indice BENTHOS, qui

utilise des outils d’ordination (analyse des correspondances détachées ou Detrended Corres-

pondence Analysis (DCA) en anglais) et des preuves corrélatives pour classer les échantillons

et les espèces le long d’un gradient environnemental. Cet indice a montré un gradient allant

des communautés dominées par les Fucales à celles dominées par les Ulva, et des stations

intermédiaires dominées par les corallines (Espagne et nord-ouest de Méditerranée) (Pinedo

et al., 2007). L’indice CARLIT (CARtography of LITtoral and upper-sublittoral rocky-shore

communities) (Méditerranée) est basé sur le degré de développement des Fucales sur les côtes,

les communautés dominantes étant estimées visuellement à partir d’un bateau le long de la

côte. Ainsi, la méthode CARLIT est basée sur la cartographie des caractéristiques géomor-

phologiques obtenues sur le terrain (pente, morphologie et substrat naturel/artificiel) et de

certaines espèces et communautés du médiolittoral et de l’infralittoral supérieur (Ballesteros

et al., 2007 ; Blanfuné et al., 2017). L’Ics (Index of community structure) (Atlantique nord-

est) a été développé comme un descripteur numérique unique pour évaluer l’état structurel

des communautés de macroalgues et leur développement relatif sur les estrans rocheux. Cet

indice sera décrit en détail dans la partie Matériel et Méthodes (Ar Gall et Le Duff, 2014). Le

CCO (Cover, Characteristics species, Opportunistic species) prend en compte trois paramètres

correspondant à la couverture globale des communautés de macroalgues, au nombre d’espèces

caractéristiques par niveau topographique/communauté et à la couverture des espèces oppor-

tunistes (Atlantique Nord-Est) (Ar Gall et al., 2016). On peut également citer le RSL (Reduced

Species List) qui a été développé pour les algues intertidales des îles britanniques, sur la base de

la richesse spécifique. Il comprend environ 70 espèces d’algues et des listes régionales ont été

créées pour les différentes zones géographiques des îles britanniques. Il comprend également

un score qui prend en compte la nature physique de l’habitat et la structure de la commu-
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nauté (Wells et al., 2007). Enfin, les indices écosystèmiques EBQI (Ecosystem-Based Quality

Index) sont basés sur des modèles conceptuels construits en prenant en compte l’ensemble de

la structure et du fonctionnement des écosystèmes. Ils ont été développés en Méditerranée

pour les herbiers à Posidonia oceanica (Personnic et al., 2014 ; Boudouresque et al., 2015),

les grottes sous-marines (Rastorgueff et al., 2015), les habitats coralligènes (Ruitton et al.,

2014) et l’infralittoral rocheux (Thibaut et al., 2017). Cette méthode répond aux objectifs

de la DCSMM et est très efficace car elle est basée sur un large ensemble de compartiments

fonctionnels, plutôt que sur quelques espèces et est également facile et peu coûteuse à mettre

en œuvre tout en étant robuste et non redondante avec les indices déjà existants (Thibaut

et al., 2017).

L’acquisition de données sur les espèces formant les canopées est d’une grande valeur

écologique pour l’évaluation des perturbations provenant éventuellement de la pression an-

thropique (de Casamajor et al., 2019). Au-delà des observations de terrain, les techniques

d’imagerie par satellite et avion sont largement utilisées (D’Archino et Piazzi, 2021). En effet,

l’utilisation de drones tend à se démocratiser, car ils sont plus abordables financièrement, de

petites tailles et manœuvrables. Néanmoins, l’utilisation de l’imagerie ne permet pas d’obtenir

le même niveau d’information que l’échantillonnage de terrain et la complémentarité des deux

approches semble une solution pour renseigner au mieux l’état des communautés. Par exemple,

pour le suivi des herbiers marins dans le cadre de la DCE, un suivi stationnel de certains para-

mètres biologiques est couplé à un suivi surfacique par télédétection de l’évolution des herbiers

à l’échelle de toute la masse d’eau (Auby et al., 2010).

4. Étude de la végétation marine par approche spatialisée

La télédétection permet en particulier d’étudier des écosystèmes difficiles d’accès de façon

non destructive (Huang et al., 2015) et à grande échelle spatiale (Kerr et Ostrovsky, 2003 ;

Casal et al., 2012). Cet outil est ainsi apparu adapté pour le suivi des habitats benthiques

(Hennig et al., 2007). Dans cette partie 4, nous rappelons dans un premier temps, les principaux

termes et outils utilisés dans le domaine de la télédétection, avant d’évoquer l’état de l’art de

l’utilisation de cette technique, notamment pour l’étude de la végétation marine.
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4.1 Définitions

Le terme « télédétection » est défini au sens large comme la science de la collecte et de

l’interprétation d’informations sur un objet sans être en contact direct avec lui (O’Connor et

Secades, 2013).

Dans la télédétection est différencié le capteur, qui reçoit l’information et la plateforme,

qui porte le capteur. Les capteurs de télédétection sont classés en deux groupes : les capteurs

passifs et les capteurs actifs, ces deux groupes sont détaillés dans la figure 8. L’acquisition de

l’énergie par les deux types de capteurs est présentée sous forme de schéma en figure 9. Seuls

les capteurs passifs avec imagerie seront détaillés ci-dessous, car c’est ce type de capteur qui

a été utilisé dans les travaux de cette thèse.

Capteurs

Actif

Balayage

Imagerie

Balayage
du plan 

d’un objet

-Radar à 
ouverture 

réelle
- Radar à 
synthèse 

d’ouverture

Balayage 
du plan de 

l’image

Radar passif 
à commande 

de phase

Sans
balayage

Sans
imagerie

- Altimètreà micro-
ondes
- Profondimètre laser
- Télémètre laser
- Sonar

Passif

Balayage

Imagerie

Balayagedu 
plan d’un objet

Scanner 
optique 

mécanique

Balayage du 
plan de l’image

- Caméra TV
- Scanner 
solide

Sans balayage

Sans imagerie

- Radiomètre à micro-
ondes
- Capteur magnétique
- Gravimètre
- Sonar
- Spectromètre 
infrarouge à transformée 
de Fourier

Imagerie

Photo

- Monochrome
- Couleurs 
naturelles
- Infrarouge

Figure 8 – Diagramme montrant les différents types de capteurs embarqués selon leur principe de fonction-
nement. Le type de capteur utilisé dans la thèse est montré en mauve sur la figure. Adapté de Sanad (2013)

Les capteurs de télédétection actifs émettent des radiations directement dirigées sur les

cibles d’études, l’énergie ainsi réfléchie sera mesurée par le capteur. On peut citer comme

capteurs couramment utilisés, le radar, le LiDAR et le sonar (O’Connor et Secades, 2013).

Les capteurs passifs mesurent l’énergie du rayonnement électromagnétique provenant

d’une surface, soit sous forme de réflexion (lumière réfléchie), soit sous forme d’émission

(rayonnement émis par la surface elle-même) (Figure 9). L’énergie réfléchie n’est produite

qu’en période diurne lorsque le Soleil éclaire la surface terrestre. Au contraire, l’énergie émise

naturellement (infrarouge thermique) peut être détectée aussi bien de jour que de nuit.
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Figure 9 – Schéma montrant l’acquisition de l’énergie par les capteurs passifs et actifs. Adapté de Sanad
(2018)

La télédétection optique repose donc sur différentes zones du spectre lumineux. Dans le cadre

de la présente thèse, deux zones du spectre lumineux sont étudiées. La première, est celle

correspondant au spectre du visible, entre 380 et 780 nm, et est souvent affichée grâce à trois

bandes spectrales : la bande bleue (450 - 515 nm), la bande verte (515 - 600 nm) et la bande

rouge (600 - 780 nm). La seconde, est la zone du proche infrarouge ou PIR (780 - 1100 nm),

principalement utilisée pour l’étude de la végétation (Figure 10) (Jensen, 2005 ; O’Connor et

Secades, 2013).

Figure 10 – Schéma du spectre électromagnétique de la lumière, montrant les longueurs d’onde de la lumière
visible, adapté de O’Connor & Secades (2013)
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Selon l’étude que l’on souhaite réaliser et ses objectifs, le choix du capteur va dépendre de

ses caractéristiques techniques, notamment en termes de résolutions. Il existe quatre types de

résolutions distinctes :

La résolution spatiale, définie comme la taille du plus petit élément qu’il est possible

de distinguer sur une image. On pourrait aussi la définir comme étant la taille des pixels sur

une image. Généralement, plus la résolution spatiale augmente, plus la superficie de la surface

visible par le capteur diminue (Jensen, 2005).

La résolution spectrale est définie par le nombre, la position et la largeur des bandes

du spectre électromagnétique auxquels le capteur est sensible (Jensen, 2005). Deux types de

capteurs passifs sont distingués de par leurs résolutions spectrales :

Le capteur multispectral consiste en la collecte de données dans quelques bandes spec-

trales relativement larges (4-20 bandes environ). Elles sont sélectionnées pour caractériser la

réponse spectrale dans des parties spécifiques du spectre. Leur positionnement est optimisé en

fonction de l’objet que l’on souhaite étudier.

Le capteur hyperspectral permet la collecte de données dans de nombreuses bandes spec-

trales étroites et contiguës, souvent jusqu’à 200, parfois plus. Les nombreuses bandes captées

fournissent une mesure spectrale continue sur une portion plus large du spectre électromagné-

tique que les capteurs multispectraux, ils sont donc plus sensibles aux variations de l’énergie

réfléchie, et ont un potentiel plus grand pour détecter les différences entre les objets (O’Connor

et Secades, 2013).

La résolution temporelle qui fait référence à la fréquence et au moment où le capteur

enregistre des images d’une zone définie (Jensen, 2005).

Enfin la résolution radiométrique décrite comme la sensibilité d’un capteur aux diffé-

rences d’intensité du signal lorsqu’il enregistre le flux de rayonnement réfléchi, émis ou rétro

diffusé par le substrat (Jensen, 2005).

Ces capteurs peuvent être embarqués sur différentes plateformes, comme des satellites, des

aéronefs, des ballons ou encore des drones. Leur différence d’altitude respective va jouer sur la

résolution spatiale et la superficie collectée (Figure 11). Les satellites embarquent aussi bien

des capteurs optiques (multi et hyper -spectraux) que des capteurs actifs comme le radar et

58



Introduction - 4 Étude de la végétation marine par approche spatialisée

le lidar. Cette plateforme permet d’obtenir des couvertures spatiales importantes de quelques

centaines à cent mille kilomètres carrés. Les aéronefs, avions, hélicoptères ou ULM pilotés

peuvent embarquer tout type de capteurs, ce qui en fait des plateformes intéressantes, car la

résolution spatiale obtenue y est plus fine. Enfin, les drones embarquent essentiellement des

capteurs optiques (multi ou hyper- spectraux), mais peuvent aussi transporter des capteurs

actifs comme le lidar, et possèdent la résolution spatiale la plus fine (Garinet et al., 2019).

Figure 11 – Schéma résumant les capacités de couverture en fonction de l’altitude et la résolution spatiale
associée aux différentes plateformes. Adapté de Garinet et al. (2019)

4.2 Étude de la végétation

La végétation joue un rôle primordial dans les écosystèmes terrestres en tant que produc-

trice de matière organique et vecteur d’énergie, elle est le lien entre les éléments du sol, de

l’atmosphère et de l’eau tout en servant d’indicateur de changement climatique (Ding et al.,

2020). La surveillance de ce compartiment biologique est donc essentielle comme estimateur

de l’état de santé des écosystèmes terrestres (cf. paragraphe 3 pages 52-55). Les données de

télédétection sont reconnues comme particulièrement cruciales pour l’étude des modifications

de la végétation en raison de leur haute résolution spatiale, de leurs séries temporelles continues

et de leur forte étendue spatiale (Xu et al., 2016). Les données de télédétection concernant

la croissance, la vitalité et la dynamique de la végétation terrestre offrent des informations

extrêmement précieuses pour un large éventail d’applications, notamment la surveillance envi-
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ronnementale, la préservation de la biodiversité, l’agriculture, la sylviculture, les infrastructures

vertes urbaines et dans bien d’autres domaines (Xue, Su et al., 2017).

La télédétection de la végétation est principalement réalisée en obtenant la réflectance

(rapport entre la radiance ascendante et l’irradiance descendante) des ondes électromagné-

tiques du couvert végétal à l’aide de capteurs passifs ou actifs. Le spectre de réflectance est

facilement discriminable de celui du sol (e.g. terre, bitume, roche) ou de l’eau (e.g. eaux de

surface, teneur en eau des plantes, eaux du sol, zones humides) (Ma et al., 2019). En re-

vanche, les spectres des plantes vont changer en fonction de plusieurs paramètres, tels que

l’espèce considérée, la teneur en eau des tissus et d’autres facteurs intrinsèques comme la

concentration en pigments (Liu et Sun, 2016). Afin d’évaluer l’état de santé de la végétation,

des indices calculés à partir de combinaisons de bandes spectrales ont été développés : par

exemple l’indice de végétation amélioré (EVI), l’indice de végétation par différence normalisée

(NDVI) et l’indice de surface foliaire (LAI) (Evrendilek et Gulbeyaz, 2008 ; Alexandridis et al.,

2020).

4.3 Caractériser les estrans et identifier les macroalgues

Comme pour la végétation terrestre, les signatures spectrales obtenues chez les macroalgues

sont bien différentes des signatures spectrales du substrat ou de l’eau (Bajjouk et al., 1996 ;

Malthus et George, 1997 ; Douay et al., 2022).

L’étude de la réflectance par télédétection permet de séparer les 3 grands Phyla de ma-

croalgues par la mise en évidence de pics caractéristiques dans les spectres de réflectance

correspondant aux différents pigments caractéristiques vus ci-dessus (cf. partie 1.4.1 page

37). Les Chlorophyta sont caractérisées par un pic de réflectance entre 550 et 590 nm, les

Phaeophyceae présentent trois pics à 580, 600 et 650 nm et les Rhodophyta deux pics à 600 et

650 nm (Ben Moussa et al., 1989 ; Olmedo-Masat et al., 2020 ; Douay et al., 2022) (Figure 12).

En plus de la distinction des groupes par les pigments, les macroalgues ont des organisations

très diverses que l’on peut rassembler en groupes fonctionnels, ou groupes morpho-anatomiques

(e.g. Structural and Functional Group (SFG), ou Morpho-Anatomic Groups (MAG) (Littler et

Littler, 1984 ; Steneck et Dethier, 1994 ; Ar Gall et Le Duff, 2014). Ces caractéristiques peuvent

influencer la réflectance des thalles dans l’infrarouge, avec des valeurs différentes selon la partie

de l’algue où l’on fait la mesure (Olmedo-Masat et al., 2020).
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(a) (b) (c)

Figure 12 – Spectres de réflectance typiques des 3 grands Phyla d’algues présentés pour les Chlorophyta (a),
les Rhodophyta (b), et les Phaeophyceae (c), de gauche à droite respectivement. Les courbes ne représentent
pas d’espèces en particulier, mais montrent les tendances pour les 3 groupes

Cependant, dans le cas des macroalgues, il est difficile de discriminer les signatures spec-

trales de l’ensemble des espèces présentes au sein d’une communauté du fait du mélange

d’espèces plus ou moins proches d’un point de vue du cortège pigmentaire ou se superposant

physiquement (Viollier et al., 1985).

Comme chez les plantes terrestres, le NDVI est utilisé pour identifier l’extension des ma-

croalgues grâce aux données de réflectance (Tucker, 1979). Des indices spécifiques aux ma-

croalgues ont été développés et testés parmi lesquels le « Floating Algae Index » (FAI) spécia-

lement conçu pour détecter les algues flottantes (Hu, 2009), l’indice « Kelp Difference » (KD)

pour identifier les canopées de Laminaires (Mora-Soto et al., 2020), le « Seaweed Enhancing

Index » (SEI) pour cartographier les bancs de macroalgues sur un site donné (Siddiqui et al.,

2019), le « Vegetation Cover Index » (VCI) (Guillaumont et al., 1993) pour évaluer les stocks

de Fucales dans des écosystèmes dominés par A. nodosum, Fucus vesisulosus ou F. serratus

et l’Indice Pigmentaire (IP) permettant de distinguer les trois classes de macroalgues (Ben

Moussa et al., 1989). Ces indices ont surtout été développés pour l’imagerie satellitaire à large

échelle spatiale.

De nombreuses études de télédétection ont été menées afin d’étudier les habitats marins.

L’usage de satellites est très répandu, mais l’acquisition des images est, soit limitée à quelques

bandes de longueurs d’onde relativement larges, soit restreinte par leur résolution spatiale,

qui apparaît limitante pour les milieux hétérogènes tels que les zones côtières. Ces satellites

ne sont donc pas optimaux pour identifier les espèces de macroalgues (Oppelt et al., 2012).
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Cependant, ils peuvent produire des résultats précis pour identifier des groupes taxonomiques

plus larges comme de vastes étendues colonisées par des macroalgues, des coraux ou des her-

biers (Andréfouët et al., 2004 ; Sagawa et al., 2012 ; Brodie et al., 2018 ; Carlson et al., 2022).

Leur utilisation est donc principalement appropriée aux zones présentant une faible variabilité

spatiale ou à des zones homogènes, qui sont soit monospécifiques soit avec quelques espèces

optiquement distinctes (Knudby et Nordlund, 2011). L’imagerie multispectrale, combinée aux

données de terrain en zone subtidale a donné de bons résultats dans l’étude des changements

de canopée et de biomasse chez M. pyrifera en Californie (Cavanaugh et al., 2010), pour

cartographier les Laminaires dans les eaux turbides (Casal et al., 2011), ou pour cartogra-

phier les algues brunes abondantes (Setyawidati et al., 2018a ; Setyawidati et al., 2018b) à

l’échelle d’une baie en Indonésie. Néanmoins, à cause de l’absorption du signal de réflectance

par la colonne d’eau dans la région du PIR les espèces n’ont pas pu être discriminées en multis-

pectral, car cette région du spectre est utile à la discrimination de celles-ci (Casal et al., 2013).

L’enjeu chez les macroalgues intertidales est d’arriver à différencier les espèces dans des

zones hétérogènes. En effet, les communautés intertidales présentent souvent une complexité

spatiale et spectrale. On retrouve classiquement des macroalgues spectralement proches et

en mélange, nécessitant de hautes résolutions spatiales et spectrales (Vis et al., 2003 ; Tait

et al., 2019). Les spectroradiomètres de terrain ont été largement utilisés afin de caractériser

les substrats à différentes bathymétries, mais aussi afin de collecter des données de réflectance

sur des espèces de macroalgues bien identifiées pour déterminer les longueurs d’onde les plus

caractéristiques de chaque espèce. La plupart des études menées en ce sens ont utilisé une

approche par librairie spectrale pour différencier les algues au niveau des Phyla, mais aussi

à distinguer les trois grands taxons à différentes profondeurs, concluant ainsi que la profon-

deur optimale pour la distinction des trois taxons se situe généralement entre 4 et 5 mètres

(Vahtmäe et al., 2006 ; Kutser et al., 2006b ; Chao Rodríguez et al., 2017 ; Casal et al., 2013).

Douay et al. (2022) ont aussi utilisé cette méthode de spectroradiométrie pour discriminer

des espèces de macroalgues intertidales dans une région française voisine à la zone considérée

dans cette thèse, mais la librairie spectrale ainsi obtenue n’a pas pu être testée sur une image

optique. En zone intertidale, seules quelques études ont montré le succès d’identification d’es-

pèce en utilisant la télédétection à très haute résolution spatiale et/ou spectrale (Oppelt et al.,

2012 ; Tait et al., 2019 ; Rossiter et al., 2020a).

En ce qui concerne les capteurs hyperspectraux, leur utilisation s’est intensifiée au cours

de la dernière décennie. Grâce à la multitude de bandes spectrales et à la possibilité d’obtenir
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une résolution spatiale suffisamment fine en fonction de la plateforme choisie, les signatures

spectrales des différents objets d’étude peuvent être différenciées plus facilement (Pe’eri et al.,

2008). À ce jour, peu d’études ont utilisé un drone équipé d’un capteur hyperspectral pour

étudier les macroalgues intertidales (Rossiter et al., 2020a ; Selvaraj, 2021 ; Gomes et al., 2021 ;

Chen et al., 2023). Heligoland, en Mer du Nord, a fait l’objet de plusieurs études pour les ma-

croalgues intertidales : Oppelt et al. (2012) sont parvenus à différencier plusieurs espèces de

macroalgues rouges et brunes. Néanmoins, pour certains genres de macroalgues brunes comme

les Fucus, il n’a pas été possible de différencier les espèces, sans doute dû à la faible résolution

spatiale utilisée. Henning et al. (2007) toujours à Heligoland ont tenté de cartographier la

distribution des macroalgues le long de la zone intertidale, et sont parvenus à différencier les

grands groupes de macroalgues, échouant cependant à la distinction au niveau de l’espèce. Le

couplage haute résolution spatiale et haute résolution spectrale semble donc essentielles pour

discriminer les espèces de macroalgues (Oppelt et al., 2012).

Afin d’analyser quantitativement les données de télédétection, la plupart des études uti-

lisent des classifications supervisées. Elles reposent sur le concept de segmentation du domaine

spectral en régions auxquelles peuvent être associées des classes d’objets d’intérêt. Beaucoup

d’algorithmes ont été développés pour identifier les objets d’intérêt. Les algorithmes de classi-

fication supervisés nécessitent des données d’entraînements (régions connues sur l’image) pour

classer chaque pixel de l’image dans une classe prédéfinie par l’utilisateur (Richards, 2013). Les

algorithmes tels que le « Maximum Likelihood Classification » (MLC) et le « Spectral Angle

Mapper » (SAM) sont couramment utilisés pour les macroalgues (Bolstad et Lillesand, 1991 ;

Bartsch et al., 2011 ; Uhl et al., 2013 ; Rossiter et al., 2020a).

5. Contexte et problématique des estrans rocheux interti-

daux

Dans le contexte du changement global et de l’augmentation des températures prédites par

le GIEC (Lee et al., 2024), la Bretagne, située à l’interface de deux écorégions de l’Atlantique

Nord, les zones tempérées froides et les zones tempérées chaudes (Spalding et al., 2007),

est une zone de transition qui subit des changements importants au niveau des écosystèmes

côtiers. De plus, les côtes bretonnes sont caractérisées par une richesse spécifique de flore et

la faune exceptionnelle, positionnant la Mer Celtique comme un « point chaud » de biodiver-

sité. Suivies de près, des évolutions au niveau de la biodiversité ont déjà été rapportées pour
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cette zone : par exemple la diversité de macroalgues rouges associées aux Laminaires a été

fortement modifiée entre 1990 et 2010 (Gallon et al., 2014), les populations de Fucales des

estrans rocheux déclinent depuis les années 1990 (Lee et al., 2024) et l’introduction d’espèces

exotiques induit des changements majeurs dans le fonctionnement des communautés côtières

(Mineur et al., 2015 ; Van der Loos et al., 2023). Il a été montré que ces changements sont

en corrélation avec les facteurs environnementaux tels que l’augmentation de la température

de l’eau et de l’air (Spalding et al., 2007).

La nécessité d’une surveillance à long terme des écosystèmes est désormais reconnue, prin-

cipalement dans le cadre d’observation des impacts causés par des activités humaines sur la

biodiversité, à l’échelle des habitats d’intérêts écologiques, des espèces ou du fonctionnement

de ces espèces et de ces habitats (Chao Rodríguez et al., 2017 ; Livore et al., 2021). Cela

devient encore plus évident à mesure que le changement climatique, principalement dû aux

activités humaines, s’accélère, augmentant ainsi ces impacts potentiels (Cramer et al., 2018 ;

Sage, 2020). Cependant, la surveillance à long terme sur le terrain des variables essentielles de

la biodiversité, telle que la composition des communautés à un niveau taxonomique élevé, re-

présente un défi (Edwards et al., 2010). Cela découle de divers facteurs, principalement liés aux

coûts financiers, en particulier lorsque plusieurs campagnes sur le terrain par an sont nécessaires

pour prendre en compte les variations saisonnières, mais aussi en termes d’expertise (Condal

et al., 2012). De plus, de nombreux impacts humains sont souvent imprévisibles comme les

pollutions massives dues aux pétroliers (Barillé-Boyer et al., 2004) ou encore l’introduction

d’espèces invasives (Roca et al., 2022), rendant difficile la collecte de données préalables en

quantité suffisante pour évaluer correctement leur impact (Sheehan et al., 2021 ; Davies et al.,

2022). Ces données préalables sont essentielles pour surveiller de manière adéquate les impacts

humains et, par conséquent, pour gérer efficacement les activités à l’origine de ces impacts

(Underwood, 1992 ; Edgar et al., 2004 ; Fox et al., 2017).

Ce travail de thèse s’inscrit dans la lignée des études écologiques sur les macroalgues

intertidales menées à l’IUEM (LEBHAM puis LEMAR et UMS 3113) depuis le début des

années 2000, englobant des projets tels que les thèses de S. Connan (Connan, 2004) et T.

Burel (Burel, 2020), le suivi Erika, le suivi REBENT ainsi que la surveillance DCE et DCSMM.
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L’objectif principal de la thèse est la caractérisation des communautés de macroalgues à

l’aide de l’imagerie optique couplée à l’échantillonnage in situ. Un des caractères innovants

de ce travail réside dans l’approche multi-sites et échelles (quadrat, drone, aéroporté et sa-

tellite) à différentes saisons. La notion d’échelle traduit la résolution et le niveau de détail

des observations effectuées pour la caractérisation des macroalgues. L’originalité du couplage

imagerie/terrain réside dans le fait que la résolution spatiale obtenue (2 cm) permet de repla-

cer les quadrats directement sur les images optiques et ainsi évaluer les différences/similitudes

avec l’in situ.

Ce travail ouvre des perspectives pour les suivis de macroalgues à long terme en Bretagne,

en couplant télédétection et données in situ. Le manuscrit est ainsi structuré en différentes

parties (Introduction, Matériel et Méthodes, Résultats, Discussion générale), avec les résultats

répartis en trois chapitres.

Le Chapitre 1 s’intéresse à la caractérisation des sites d’étude à travers l’analyse des

communautés de macroalgues et l’influence de facteurs environnementaux. Ces sites sont ca-

ractérisés grâce aux données collectées lors de l’échantillonnage de terrain. Ce chapitre dédié à

la description des communautés de macroalgues sur chaque site constitue la base de ce travail

de thèse. En effet, les données récoltées in situ sont utilisées pour la validation des données

d’imagerie optique.

Le Chapitre 2 de la thèse s’intéresse à l’apport de l’imagerie multispectrale pour la carac-

térisation des communautés algales et plus spécifiquement à l’utilisation d’indices de végétation

dans l’étude des couvertures de macroalgues intertidales et leur application pour de potentiels

suivis écologiques à long terme. Pour ce faire, l’apport d’imagerie acquise par trois plateformes

ont été testées, à savoir le satellite, l’avion et le drone.

Le Chapitre 3 se focalise sur l’apport de l’imagerie optique hyperspectrale par avion et

drone, à une approche de terrain.

Enfin le manuscrit de thèse se clôture par une discussion et une conclusion générale abou-

tissant à la proposition de nouvelles pistes de recherche pour l’étude des communautés de

macroalgues intertidales grâce à l’imagerie optique. Le plan du manuscrit est présenté sous

forme d’un schéma dans la figure 13. Ces éléments viennent alimenter les réflexions en cours

sur l’intérêt et les limites de l’utilisation d’images issues de ces plateformes en substitution ou
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en complémentarité des suivis écologiques en place. Deux tableaux récapitulatifs sont proposés

afin de mettre en lumière les avantages et les inconvénients des différentes approches pouvant

être mises en œuvre.

Caractérisation des sites d’étude

1. Recouvrements des macroalgues

2. Diversité spécifique des sites d’étude

3. Facteurs environnementaux qui conditionnent les communautés

Indices de végétation

1. Comparaison de différentes plateformes 
avec plusieurs indices de végétation

2. Étude spatio-temporelle des couvertures 
de macroalgues 

Imagerie optique hyperspectrale

1. Comparaison d’algorithmes de 
classifications – 2 publications

2. Comparaison d’algorithmes à deux 
résolutions spatiales

3. Tests de librairies spectrales multi-sites

9 sites, échantillonnage in situ, acquisition de données environnementales

1 site, 3 plateformes, 3 indices de végétation

9 sites, 1 plateforme, multispectral, 1 indice de végétation

2 sites, 1 plateforme, hyperspectral, 6 algorithmes

1 site, 2 plateformes, hyperspectral, 1 algorithme

7 sites, 1 plateforme, hyperspectral, 2 algorithmes

Introduction

Matériel et Méthodes

Discussion générale et 
perspectives

Figure 13 – Représentation schématique du plan du manuscrit de thèse
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1. Choix et description des sites d’étude

Pour ce travail de thèse, 9 sites d’échantillonnage ont été sélectionnés dans un rayon de 100

km dans le Finistère à la pointe bretonne. Ils sont répartis de Porsal (au nord) jusqu’à Trégunc

(au sud), le long de la côte finistérienne afin de pouvoir bien la caractériser (Figure 14).

Figure 14 – Présentation des 9 sites d’échantillonnage étudiés au cours de la thèse et choisis pour bien
représenter la côte finistérienne

Les sites ont été choisis pour leur similitude au niveau biologique. Ils sont en effet caractéri-

sés par la présence d’au moins 5 des 6 communautés de macroalgues classiquement retrouvées

sur les estrans rocheux de Bretagne. Seuls trois sites ne possèdent que 5 des 6 communautés

(Aber, Penmarc’h, Mousterlin).

67



Matériel et Méthodes

En fonction de leur position géographique, les sites présentent des conditions environne-

mentales différentes. En effet, les trois sites du nord Finistère, Porsal, Porspoder et Segal se

trouvent en Mer Celtique, où les températures de surface sont les plus faibles ≈ 14-15 °C et

le marnage le plus élevé entre 7,5 et 8,5 m (Figure 15). Les trois sites du sud Finistère, Pen-

marc’h, Mousterlin et Trégunc, se trouvant au nord du Golfe de Gascogne, au contraire, ont

des températures de surface les plus élevées ≈ 16,5-17,5 °C et les marnages les plus faibles,

entre 5 et 6 m. Les trois sites se trouvant à une latitude intermédiaire se situent en Mer

d’Iroise pour Molène et le Dellec, et en baie de Douarnenez pour l’Aber où les températures

sont ≈ 15 °C pour Molène et entre ≈ 16 et 16,5 °C pour le Dellec et l’Aber, les trois sites

ayant un marnage entre 6,5 et 7 m.

Trois sites, Porsal, Porspoder et Segal, considérés comme sites de référence, car proches

géographiquement et pouvant être considérés comme des réplicats, ont servi dans l’intégralité

des études présentées dans la thèse.

Dans le cadre de ce travail de thèse, comme annoncé dans la partie introductive, la stratégie

d’échantillonnage a été la suivante : tous les sites sont traités dans les Chapitres 1 et 2, sept

sites (sur les 9 au total) sont étudiés dans le Chapitre 3, car les images de deux sites n’ont pu

être acquises. Dans ce même chapitre, les trois sites Porsal, Porspoder et Segal sont traités

plus en détail. Tous les sites, excepté Mousterlin, ont déjà été étudiés lors de précédents

travaux (Connan, 2004 ; Burel, 2020). Des photographies de chaque site ainsi que les points

d’échantillonnages réalisés pendant la thèse sont présentés ci-dessous.
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(a)

(b)

Figure 15 – (a) Image satellite infrarouge (capteur MODIS) du 05/09/2007 montrant la structure spatiale
du Front de marée d’Ouessant à travers les températures de surface (SST) (Marie, 2007). Les flèches noires
représentent les courants de surface, mesurés à l’aide d’un système de radars HF, puis filtrés pour enlever le
signal de marée. Le trait fin marque l’isobathe 100 m. (b) Marnage (en cm) autour de la Bretagne, pour un
coefficient de marée de 120 (Shom, 2023)
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1.1 Porsal

Le site de Porsal (48°33.85′N / 4°42.31′W), localisé à la pointe de Penvir (Figure 16),

est un site abrité d’orientation nord-ouest. Il revêt une grande importance en Bretagne pour

l’observation de la zone intertidale. Après la marée noire de l’Amoco Cadiz en 1978 ; ce site

est devenu une référence pour les études sur le repeuplement de l’estran (Floc’h et Diouris,

1980). Depuis 2005, ce site fait l’objet d’un suivi dans le cadre du programme Rebent et de

la surveillance DCE/DCSMM, et a été étudié lors de deux thèses antérieures (Connan, 2004 ;

Burel, 2020).

(a)

(b)

Figure 16 – Photos du site de Porsal (Pointe de Penvir) vu du haut et du bas de l’estran (a) et ortho-
photographie du site avec les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021
(P 2021), automne 2021 (A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata -
F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elon-
gata/B. bifurcata - L. digitata (He - Ld, bleu)
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1.2 Porspoder

Le site de Porspoder (48°28.88′N / 4°46.29′W) est situé dans la crique protégée de Pors-

meur, où les communautés de milieu et de haut d’estran bénéficient de l’abri offert par la

presqu’île à l’ouest (Figure 17). La presqu’île est formée d’un champ de blocs, où tout au bout

l’on retrouve une zone exposée, ce qui en fait un site semi-exposé d’exposition sud-ouest.

(a)

(b)

Figure 17 – Photos du site de Porspoder vu du haut et du bas de l’estran (a) et orthophotographie du site
avec les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne
2021 (A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi,
rouge), à A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata -
L. digitata (He - Ld, bleu)
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1.3 Segal

L’île Segal (48°26.33′N / 4°47.38′W) est une presqu’île connectée au continent par un

cordon de sable et de petits blocs (Figure 18). L’échantillonnage a eu lieu sur le côté est de l’île,

les communautés de haut d’estran sont relativement abritées, au contraire des communautés

de bas d’estran sur le côté nord-est de l’île qui sont exposées, il est donc semi-exposé et exposé

ouest.

(a)

(b)

Figure 18 – Photo du site de Segal vu du haut de l’estran (a) et orthophotographie du site avec les
points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021 (A
2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à
A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata - L. digitata
(He - Ld, bleu)
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1.4 Molène

L’île de Molène (48°23.43′N / 4°57.68′W) est suivie depuis 2005 dans le cadre du Rebent

Bretagne et de la DCE. L’île et son archipel ont fait l’objet d’études de cartographie des

champs d’algues (Floc’h, 1967 ; Bajjouk et al., 2013 ; Bajjouk et al., 2015). Le site est situé

près du site archéologique de Beg ar Laoued, dans une anse abritée de la houle du large par

des enrochements sous-marins et est exposé sud-ouest (Figure 19).

(a)

(b)

Figure 19 – Photos du site de Molène vu du haut et du bas de l’estran (a) et orthophotographie du site avec
les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021
(A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à
A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata - L. digitata
(He - Ld, bleu)
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1.5 Dellec

Le site du Dellec (48°21.09′N / 4°34.19′W) fait l’objet d’un suivi depuis 2005 dans le cadre

du Rebent Bretagne, de la DCE et de la DCSMM. Il se trouve à l’entrée de la Rade de Brest

(Goulet), d’orientation sud-est, il est particulièrement exposé, en particulier le milieu d’estran

où l’on peut observer des couvertures très réduites d’ A. nodosum (Figure 20). Ce site se

trouve en zone militaire, les survols de drones et d’avions sont donc interdits au-dessus de ce

site. Seules les images satellites seront exploitées pour ce site.

(a)

(b)

Figure 20 – Photos du site du Dellec vu du haut et du bas de l’estran (a) et orthophotographie du site avec
les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021
(A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à
A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata - L. digitata
(He - Ld, bleu)
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1.6 Aber

Situé à l’est de l’île de l’Aber (48°13.62′N / 4°26.02′W) et au nord de la baie de Douarnenez,

ce site d’orientation sud-est est exposé et caractérisé par un bas d’estran ensablé avec l’absence

des espèces de Fucales caractéristiques H. elongata - B. bifurcata (Figure 21). Cet estran a

été étudié lors des thèses de Connan (2004) et Burel (2020), il est également suivi dans le

cadre du Rebent et de la DCE. Ce site fait partie de la presqu’île de Crozon, où se trouve au

nord de celle-ci l’île Longue, une base militaire, le site de l’Aber est donc également interdit

aux survols de drones et d’avions. Pareillement, seules les images satellites seront exploitées

pour ce site.

(a)

(b)

Figure 21 – Photos du site de l’Aber vu du haut et du milieu de l’estran (a) et orthophotographie du site
avec les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne
2021 (A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi,
rouge), à A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata -
L. digitata (He - Ld, bleu)
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1.7 Penmarc’h

Ce site se situe à la pointe de Penmarc’h (47°47.94′N / 4°22.52′W) au pied du phare

d’Eckmühl. Il a fait l’objet d’études lors de précédents travaux (Golléty, 2008 ; Jégou, 2011).

C’est un site d’orientation ouest, abrité, où au large se trouve une barrière rocheuse qui

casse la houle. Il en résulte un développement important des canopées, en particulier celle

d’A. nodosum. On ne retrouve pas toutes les ceintures sur ce site, les champs de L. digitata

se trouvant plus au large (Figure 22).

(a)

(b)

Figure 22 – Photo du site de Penmarc’h vu du haut de l’estran (a) et orthophotographie du site avec les
points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021 (A
2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge),
à A. nodosum/italiqueF. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata -
L. digitata (He - Ld, bleu)
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1.8 Mousterlin

La pointe rocheuse de Mousterlin (47°50.65′N / 4°2.41′W) est caractérisée par des for-

mations rocheuses entrecoupées par des chenaux sableux. Elle forme une barre d’avant-côte

unique en France de par son étendue (Figure 23). Ce site possède au moins 5 des 6 com-

munautés de macroalgues brunes accessibles lors des marées basses. La ceinture à L. digitata

se trouve sur un platier rocheux tout au bout de la pointe, accessible seulement lors des très

grandes marées et avec de bonnes conditions météorologiques. C’est un site d’orientation sud,

exposé à la houle, c’est pourquoi la communauté à A. nodosum est réduite, et l’on retrouve

une forte couverture de F. vesiculosus.

(a) (b)

Figure 23 – Photo du site de Mousterlin vu du haut de l’estran (a) et orthophotographie du site avec les
points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021 (A
2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à
A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata - L. digitata
(He - Ld, bleu)
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1.9 Trégunc

Le site de Trégunc est situé à la pointe de la Jument (47°50.09′N / 3°54.05′W). C’est

une pointe rocheuse battue, d’orientation sud-ouest. Néanmoins, la zone d’échantillonnage est

enclavée entre deux formations rocheuses, ce qui rend possible le développement de plusieurs

communautés de macroalgues intertidales dans cette zone abritée d’environ une centaine de

mètres. Les ceintures à P. canaliculata et F. spiralis se trouvent assez réduite à cause de la

présence de sable en haut d’estran (Figure 24).

(a)

(b)

Figure 24 – Photo du site de Trégunc vu du haut et du bas de l’estran (a) et orthophotographie du site avec
les points d’échantillonnages réalisés au cours des trois périodes : printemps 2021 (P 2021), automne 2021
(A 2021) et printemps 2022 (P 2022) (b), dans les ceintures à P. canaliculata - F. spiralis (Pc-Fspi, rouge), à
A. nodosum/F. vesiculosus (An, jaune), à F. serratus (Fser, vert) et à H. elongata/B. bifurcata - L. digitata
(He - Ld, bleu)

78



Mat. et Met. - 2 Stratégies d’échantillonnage biologique

2. Stratégies d’échantillonnage biologique

2.1 Communautés de macroalgues échantillonnées

Pour cette étude, les 6 communautés de macroalgues communément retrouvées en Bre-

tagne (cf. Introduction partie 2.1 pages 41-45) ont été regroupées en 4 niveaux, qui corres-

pondent à leur altitude sur l’estran (respectivement : haut, milieu, milieu-bas et bas d’estran) :

1. Pelvetia canaliculata - Fucus spiralis (Pc-Fspi) •

2. Ascophyllum nodosum - Fucus vesiculosus (An) •

3. Fucus serratus (Fser) •

4. Himanthalia elongata - Bifurcaria bifurcata - Laminaria digitata (He-Ld) •

Les 6 communautés ont été groupées en 4 niveaux afin de pouvoir organiser plus facilement

les campagnes d’échantillonnage dans le temps, de manière à les intégrer dans la durée de la

thèse. Découper l’estran en 6 communautés aurait ajouté des jours de marée supplémentaires.

Les points d’échantillonnage sur le terrain sont délimités grâce à une structure mobile

quadrillée. Cette structure est composée de deux tubes en PVC d’une longueur de 1,65 m

auquel est relié un quadrillage de cordelettes qui forment 25 quadrats de 33 cm de côtés

(Figure 25A).

Figure 25 – Structure mobile quadrillée utilisée lors de l’échantillonnage biologique (A). La structure qua-
drillée délimite un point d’échantillonnage dans le niveau Pc-Fspi sur le site de Segal, avec des exemples
d’estimation de recouvrement pour les espèces Pelvetia canaliculata (B) et Fucus spiralis (C) ainsi que la
présence du substrat (D)
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L’échantillonnage biologique a été réalisé en adoptant la méthode mise au point par Burel

et al. (2019b). Les points d’échantillonnage sont identifiés grâce à leur positionnement GPS

(GPS Garmin 73, ± 3 m) ainsi qu’à la prise de photographies. Deux méthodes complémen-

taires « recouvrement à plat » et « recouvrement dressé » ont été utilisées pour déterminer

l’abondance des différentes espèces d’algues.

Le recouvrement à plat consiste à décrire la distribution des différents groupes de ma-

croalgues à l’émersion, quand les thalles reposent sur le substrat, ce qui permet de caractériser

les espèces qui forment la canopée. Il permet ainsi de comprendre comment s’organise la

communauté à marée basse et d’identifier les taxa les plus représentatifs. La couverture des

macroalgues est estimée à l’œil nu et classée dans 5 intervalles de pourcentages avec une

estimation à 5 % près : ]0-5[, [5-25[, [25-50[, [50-75[, [75-100[ (Figures 25B, C et D). La

somme des pourcentages obtenus doit être égale à 100 %. Avec cette méthode, seules les es-

pèces dominantes de Phaeophyceae et d’autres groupes d’algues (autres brunes, algues rouges

dressées et encroûtantes, algues vertes) ainsi que la part de substrat, de faune sessile (balanes,

hermelles, éponges, spirorbes, moules) et les patelles sont prises en compte. La couverture des

macroalgues à plat est prise en compte dans toute la structure mobile soit 2,72 m2 par point.

La taille de la structure permet de se placer dans des zones relativement homogènes et ainsi

d’éviter la présence de micro-habitats.

Le recouvrement dressé permet de décrire la structure horizontale et verticale de la

canopée à l’immersion. Il vise à évaluer l’importance respective des espèces structurantes

formant la canopée et celle des taxons constituant les strates inférieures. La couverture est

évaluée en mimant la projection verticale de la fronde sur l’estran afin de reproduire la période

d’immersion, en utilisant les mêmes intervalles de recouvrement que précédemment : ]0-5[,

[5-25[, [25-50[, [50-75[, [75-100[. Seuls les thalles supérieurs à 5 mm sont pris en compte et

les espèces sont classées au sein de 4 strates : encroûtante, micro-méiobiotique (< 30 cm),

macrobiotique (30 - 100 cm) et méga-mégalobiotique (> 100 cm). Les espèces qui n’ont pu

être identifiées directement sur le terrain sont ramenées en sachets étiquetés au laboratoire et

sont identifiées au microscope. La somme des recouvrements des différentes espèces dépasse

régulièrement 100 % puisque chacune des 4 strates peut théoriquement représenter 100 % de

couverture. En suivant cette méthodologie, l’échantillonnage se fait au sein de 3 quadrats de

33 cm x 33 cm choisis au hasard au sein de la structure mobile.
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2.2 Effort d’échantillonnage

Trois campagnes d’échantillonnage ont été réalisées au cours de la thèse appelées « pé-

riodes » ci-après (Tableau 1). L’ordre d’échantillonnage des sites n’est pas le même entre

chaque période, car l’échantillonnage est organisé en fonction du meilleur créneau de marée

pour chaque site afin d’atteindre l’ensemble des communautés, notamment les Laminaires.

Tableau 1 – Dates des jours d’échantillonnages réalisés pour chaque niveau et chaque site. Les points à plat
supplémentaires ont été faits dans les 4 niveaux le même jour, cela est indiqué par les flèches

Site Période Dates d’échantillonnage Points supplémentaires

Pc-Fspi An Fser He-Ld 4 niveaux

Porsal
1 31 mai 2021 10 mai 2021 24 juin 2021 27 avril 2021 -
2 ←− 7 octobre 2021 −→ 20 octobre 2021
3 ←− 3 janvier 2022 −→ 19 mars 2022

Porspoder
1 1er juin 2021 11 mai 2021 25 juin 2021 28 avril 2021 -
2 ←− 8 octobre 2021 −→ 21 octobre 2021
3 ←− 4 janvier 2022 −→ 20 mars 2022

Segal
1 2 juin 2021 12 mai 2021 26 juin 2021 29 avril 2021 -
2 ←− 9 octobre 2021 −→ 22 octobre 2021
3 ←− 5 janvier 2022 −→ 21 mars 2022

Molène
1 12 avril 2021 16 février 2021 31 mai 2021 29 mars 2021 -
2 ←− 9 septembre 2021 −→ 21 septembre 2021
3 ←− 3 mars 2022 −→ 18 avril 2022

Dellec
1 11 avril 2021 3 mars 2021 31 mars 2021 28 février 2021 -
2 ←− 10 septembre 2021 −→ 23 septembre 2021
3 ←− 5 mars 2022 −→ 19 avril 2022

Aber
1 14 février 2021 9 juin 2021 30 janvier 2021 13 janvier 2021 -
2 ←− 8 septembre 2021 −→ 22 septembre 2021
3 ←− 4 mars 2022 −→ 17 avril 2022

Penmarc’h
1 13 février 2021 11 juin 2021 1er février 2021 15 janvier 2021 -
2 ←− 7 novembre 2021 −→ 6 décembre 2021
3 ←− 4 février 2022 −→ 3 avril 2022

Mousterlin
1 12 février 2021 10 juin 2021 31 janvier 2021 14 janvier 2021 -
2 ←− 6 novembre 2021 −→ 5 décembre 2021
3 ←− 2 février 2022 −→ 2 avril 2022

Trégunc
1 13 avril 2021 4 mars 2021 30 mars 2021 2 mars 2021 -
2 ←− 5 novembre 2021 −→ 4 décembre 2021
3 ←− 3 février 2022 −→ 1er avril 2022

La première période d’échantillonnage a été réalisée de janvier à juillet 2021 sur 36 jours de

marées. Cette période d’échantillonnage a été menée niveau par niveau, c’est-à-dire que pour

un jour, 1 niveau sur 1 site a été échantillonné. Pour tous les sites, 6 points d’échantillonnage

ont été faits dans chaque niveau bathymétrique (correspondant à 1 ou 2 communauté(s)) soit

24 points d’échantillonnage par site. Sur une période de grande marée (3 jours, avec des coef-

81



Matériel et Méthodes

ficients > 95 pour l’accès au bas d’estran), 3 sites sont échantillonnés. Durant cette période,

212 points et 636 quadrats ont été échantillonnés. Les résultats de cette période sont présents

dans le Chapitre 1 et le Chapitre 3 paragraphe 3.2.

Le nombre de points « dressés » a été réduit dans la suite du protocole afin de réduire

les périodes d’échantillonnage d’une part, mais aussi dans le but de caractériser les estrans

rocheux et enfin d’avoir une idée de la composition des communautés avec peu de points.

La seconde période d’échantillonnage a été réalisée entre septembre 2021 et décembre

2021 sur 18 jours de marée. Cette fois-ci au cours d’une marée, 3 points d’échantillonnage ont

été effectués dans les 4 niveaux pour un site donné, ces 3 points font partie des points échan-

tillonnés lors de la période précédente, puis 3 points d’échantillonnage comprenant seulement

les recouvrements à plat ont été sélectionnés en tant que vérité terrain supplémentaire pour

l’imagerie. Soit un total de 12 points d’échantillonnage + 12 points à plat par site. Sur une

période de marée (3 jours), 3 sites ont été échantillonnés. Durant cette période, 216 points

et 324 quadrats ont été échantillonnés. Les résultats de cette période sont présentés dans le

Chapitre 1.

La dernière période d’échantillonnage a été réalisée entre janvier 2022 et avril 2022

sur 18 jours de marée. Cette fois-ci au cours d’une marée, 1 point d’échantillonnage a été fait

dans les 4 niveaux pour un site donné, point identique à l’un des points échantillonnés lors des

deux périodes précédentes, complété par 3 points à plat par niveau. Soit un total de 4 points

d’échantillonnage + 12 points à plat par site. Sur une période de marée (3 jours), 3 sites ont

été échantillonnés. Les groupes de sites sont restés les mêmes que pour la période précédente.

Durant cette période, 144 points et 108 quadrats ont été échantillonnés. Les résultats de cette

période sont présents dans le Chapitre 1 et le Chapitre 3 paragraphe 3.3.

3. Données environnementales

3.1 Hauteur de vagues in situ

Dans cette étude, la hauteur de vagues est utilisée en tant que proxy de l’hydrodynamique

et est estimée grâce à des sondes de pression (Burel et al., 2020). Les sondes Mini-Diver©

(Schlumberger Water Services or SWS) ont mesuré la pression absolue (Pabs), qui est la

somme de la pression atmosphérique (Patm) et la pression hydrostatique (Phydro). Ces sondes

ont été vissées directement dans la roche au sein de chaque point d’échantillonnage dressé

(présentés à la section précédente) et fixées par des colliers Colson. Ceci permet de les main-
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tenir de manière sécurisée pendant la période d’enregistrement et de les détacher facilement.

Ces sondes sont programmées pour mesurer la pression pendant sept jours consécutifs soit,

entre 12 à 14 cycles de marée, avec des acquisitions toutes les 25s (24 000 valeurs) afin d’avoir

une acquisition haute fréquence.

Les données sont ensuite téléchargées sur Diver Office© (SWS). Les valeurs Phydro brutes

sont corrigées en soustrayant Patm (sonde témoin) à Pabs pour n’avoir que la pression hydro-

statique seule (Figure 26). Les enregistrements sont fractionnés pour ne garder que les ondes

de marées (périodes d’immersion). Sur chaque onde de marée a été appliquée une régression

polynomiale pour dégager la hauteur de vague au-dessus des sondes. Puis les vingt valeurs

les plus basses et les vingt valeurs les plus hautes ont été moyennées pour chaque onde de

marée afin d’obtenir la hauteur de vague in situ. La figure 27 résume la démarche suivie pour

obtenir la variable hauteur de vagues pour chacun des sites étudiés. Cette variable « hauteur de

vagues in situ » est étudiée comme facteur de l’environnement influençant les communautés

de macroalgues étudiées lors du Chapitre 1.

Figure 26 – Enregistrement montrant la découpe des ondes de marée (début d’immersion en rouge, fin en
bleu) et la correction par le baromètre (vert) au niveau des communautés à A. nodosum-F. vesiculosus (Burel
et al., 2020)

(a) (b)

Figure 27 – (a) Exemple de régression polynomiale (rouge) appliquée à une onde de marée et (b) exemple
de sélection des 20 points maxima (rouge) et minima (bleu) avec leur moyenne associée (ligne) (Burel et al.,
2020)
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3.2 Hauteurs de vagues WaveWatch-III

La hauteur de vagues (en mètres) a également été obtenue à l’aide du modèle WaveWatch-

III® (WW3, Tolman, 2009). Associée à cette hauteur de vague, la fréquence des vagues (en

s−1) a également été récupérée. Ce modèle est capable de représenter les conditions de la mer

à l’échelle mondiale ou des bassins océaniques en se basant sur une résolution spectrale. Il est

aussi adapté pour des échelles régionales (typiquement couvrant plusieurs degrés de longitude

et latitude) ainsi que locales, avec une résolution allant jusqu’à quelques centaines de mètres.

Ce modèle a été élaboré dans le cadre d’une collaboration entre le Service météorologique des

États-Unis (NOAA/NCEP), le SHOM, l’Université de Darmstadt en Allemagne, et d’autres

partenaires. Le code sous-jacent de ce modèle permet de calculer l’évolution de l’état de la

mer en le décomposant en un spectre d’ondes se propageant dans diverses directions et avec

différentes périodes (T). Tout au long de leur propagation, les vagues voient leur énergie aug-

menter ou diminuer sous l’influence des vents, de la houle, et des échanges d’énergie entre

les différentes composantes (Ardhuin et al., 2012 ; The WAVEWATCH III Development Group

(WW3DG), 2019).

Le modèle WW3 pris en compte correspond à la façade Golfe de Gascogne / Nord Atlan-

tique (WW3-NORGAS-2MIN), c’est un modèle sur une grille régulière de résolution spatiale

2 minutes (environ 3,7 km) qui fournit les états de mer toutes les 3 heures (Shom, 2014). Les

données ont été récupérées sur les mêmes périodes que les enregistrements des sondes in situ à

200 mètres du site afin d’avoir des données complètes et complémentaires aux données in situ.

En effet, au niveau du site, les données du modèle WW3 sont considérées comme imprécises

en raison de la proximité de la côte. Ces données sont traitées dans le Chapitre 1 et restent

intéressantes dans un but comparatif de l’hydrodynamique des neuf sites dans leur ensemble.

3.3 Température de l’eau de mer

Les valeurs de température de l’eau de mer ont été récupérées directement des sondes

Mini-Diver© pour chaque période d’immersion et moyennées pour obtenir une température de

l’eau de mer moyenne lors de chaque période d’enregistrement. Les températures mesurées

sont étudiées lors du Chapitre 1.
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3.4 Altitude

L’altitude a été calculée en utilisant le logiciel QGIS (QGIS Development Team, 2022).

Pour chacun des sites, une dalle (surface de 1 km x 1 km) du modèle numérique de terrain

Litto3D (Shom et IGN-F, 2014), d’un mètre de résolution spatiale, a été récupérée et définie

en tant que couche raster géoréférencée (matrice de pixels qui forme une image et qui contient

de l’information, comme la couleur). Les points d’échantillonnage identifiés par les positions

GPS ont été ajoutés en tant que couche vectorielle, sous forme de points, sur la dalle avec le

même système de coordonnées. L’outil « Point Sampling Tool » permet d’intégrer les données

d’altitude en mètres aux points d’échantillonnage de la couche vectorielle. Ces données sont

traitées dans le Chapitre 1.

3.5 Pente

La pente a pu également être calculée à partir du logiciel QGIS. L’outil « Pente » de l’onglet

« Analyse de terrain raster » permet de calculer l’angle de la pente en degrés selon la différence

d’altitude entre les pixels adjacents. Les valeurs de pente ont aussi pu être associées aux points

d’échantillonnage grâce à l’outil « Point Sampling Tool ». Ces données sont traitées dans le

Chapitre 1.

3.6 Rugosité

La rugosité a également été calculée à partir du logiciel QGIS. L’indice de rugosité est

un indice qui estime l’hétérogénéité du terrain en calculant la différence d’altitude entre deux

points côte à côte (Riley et al., 1999). Il est calculé pour chaque emplacement, en résumant

le changement d’altitude dans la grille de 3x3 pixels. Chaque pixel contient la différence d’élé-

vation d’une cellule centrale et des 8 cellules qui l’entourent. Ainsi, l’indice de rugosité pourra

indiquer un changement brutal d’altitude et mettre en évidence par exemple de la roche bien

découpée ou des anfractuosités. Ces données sont traitées dans le Chapitre 1.
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4. Acquisition de données multi- et hyper-spectrales

4.1 Acquisition des signatures spectrales

Des librairies spectrales ont été créées pour chaque image drone, avion ainsi que pour

l’image satellite de Porsal.

Les librairies spectrales présentées en Chapitres 2 et 3 ont été créées directement sur les

images en moyennant les spectres de chaque pixel d’entraînement. Les nombres de pixels sé-

lectionnés pour Porspoder et Segal sont détaillés dans le Chapitre 3 partie 2.

Pour le site de Porsal, le tableau 2 présente les nombres de pixels et de polygones d’entraî-

nement utilisés dans le Chapitre 2 partie 2 et le Chapitre 3 partie 2. Les nombres de pixels et

de polygones d’entraînements pour chaque image avion (7 sites) sont présentés en Annexe B.1.

Tableau 2 – Nombre de pixels d’entraînements (Pixel Ent.), de validation (Pixel Valid.) et le nombre de
polygones associés (Poly. Ent. et Poly. Valid.) pour la création de librairie spectrale et les classifications
supervisées sur le site de Porsal. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fser : F. serratus,
He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Vertes : macroalgues vertes, Rouges : macroalgues rouges et Substrat :
Substrat rocheux

Pc Fspi An Fser He Bb Vertes Rouges Substrat Eau

Drone

Pixel Ent. 4 868 4 097 4 373 4 865 4 891 278 592 1 255 551 865 3 126
Poly. Ent. 50 23 54 49 34 11 29 53 14 5

Pixel Valid. 913 1 022 6 338 5 653 1 090 114 678 4 064 219 959 2 155
Poly. Valid. 16 7 18 13 11 3 8 17 4 2

Avion

Pixel Ent. 124 199 463 181 353 - 113 184 6 387 3 839
Poly. Ent. 63 45 68 61 67 - 57 68 25 1

Pixel Valid. 52 48 211 119 277 - 46 90 1 581 393
Poly. Valid. 23 15 22 20 27 - 14 23 6 3

Satellite

Pixel Ent. 93 122 271 113 801 - 83 124 2 490 1 490
Poly. Ent. 70 45 70 61 82 - 57 68 25 2

Pixel Valid. 38 36 121 68 154 - 37 56 1 204 930
Poly. Valid. 23 15 23 20 27 - 19 23 8 1
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4.2 Acquisition d’images satellites et réalisations de levés aéroportés

4.2.1 Images multispectrales issues des satellites Pléiades-1

Les images satellites traitées durant la thèse sont acquises par la constellation de satellites

Pléiades-1 (PHR1A et PHR1B, ©CNES, Distribution AIRBUS DS). Elles sont constituées d’une

image multispectrale composée de 4 bandes spectrales dans le visible et proche infrarouge, entre

430 et 940 nm (Figure 28) avec une résolution de 2,8 m et d’une image panchromatique (noir

et blanc) à 70 cm de résolution. Les images sont ensuite ré-échantillonnées respectivement

à 2 m et 50 cm puis fusionnées (avec des méthodes de « pansharpening ») pour obtenir des

images multispectrales à 50 cm de résolution spatiale :

• Panchromatique (PA) : 470 - 830 nm

• Bleu (B0) : 430 - 550 nm

• Vert (B1) : 500 - 620 nm

• Rouge (B2) : 590 - 710 nm

• Proche Infra-Rouge (B3) : 740 - 940 nm

Figure 28 – Présentation des gammes spectrales des
images Pléiades-1 (« DINAMIS », 2023)

Les images satellites ont été fournies à la suite d’une demande de programmation sur

la plateforme DINAMIS (CNES), le produit fourni a pu être directement utilisé, car les images

étaient déjà corrigées et ré-échantillonnées. Trois périodes ont été sélectionnées afin de cor-

respondre aux trois périodes d’échantillonnage définies dans ce travail de thèse (paragraphe

2.2, page 81). La programmation a été paramétrée de telle sorte que les images ne soient

prises qu’à marée basse sur une période de grande marée, avec des conditions météorologiques

acceptables (pas de nuages sur le site d’intérêt).

Les périodes de programmation étant restrictives, il a été difficile d’obtenir une image

des 9 sites pour chaque période. Au cours de la première période 7 images ont été acquises

(correspondant à 7 sites), 6 images durant la seconde période (6 sites) et 8 images durant la

dernière (8 sites). L’image de l’Aber lors de la troisième période n’a pu être traitée en raison
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des ombres recouvrant le site. Les images obtenues pour chaque site sont présentées en Annexe

C. Le tableau 3 résume les acquisitions (multi- et hyper- spectrales) obtenues durant la thèse.

Tableau 3 – Dates, heures d’acquisition (UTC), heure de marée basse (UTC), écarts et coefficients de marée
des images multi- et hyper- spectrales pour chacun des sites. Bleu : Période 1, violet : Période 2 et jaune :
Période 3. Les horaires sont en UTC 0. Les écarts entre les acquisitions d’image et l’heure de basse mer sont
donnés en minutes (min) ou en heures (h) avec (-) : acquisition avant la basse mer et (+) : acquisition après
la basse mer

Sites Satellite (50 cm, 4 bandes) Avion (30 cm, 80 bandes) Drone (2 cm, 200 bandes)

Porsal 25/07/2021, 11:37 (+ 9 min), 13:28, 92-93
22/09/2021, 11:33 (+ 8 min), 13:25, 94
18/03/2022, 11:21 (+ 27 min), 11:54, 91-95

16/04/2022, 10:31 (+ 8 min), 10:23, 92-97 16/07/2022, 12:13-13:19 (- 19 min/+ 1h13), 12:32, 96

Porspoder 25/07/2021, 11:37 (+ 12 min), 13:25, 92-93
18/03/2022, 11:21 (+ 29 min), 11:52, 91-95

16/04/2022, 10:27 (+ 7 min), 10:20, 92-97 24/06/2021, 09:28-09:47 (- 27/- 8 min), 09:55, 90

Segal 25/07/2021, 11:37 (- 33 min), 14:10, 92-91
18/03/2022, 11:21 (+ 29 min), 11:52, 91-95

16/04/2022, 10:15 (- 5 min), 10:20, 92-97 26/06/2021, 11:14-11-48 (- 22/+ 12 min), 11:36, 94

Molène 25/07/2021, 11:38 (+ 17 min), 13:21, 92-93
07/10/2021, 11:18 (+ 28 min), 12:50, 105-107
18/03/2022, 11:22 (+ 35 min), 11:47, 91-95

16/04/2022, 10:11 (- 4 min), 10:15, 92-97 -

Dellec 22/09/2021, 11:34 (+ 36 min), 12:58, 94
18/03/2022, 11:22 (+ 52 min), 11:30, 91-95

- -

Aber 26/07/2021, 11:30 (+ 4 min), 13:26, 92-91
01/04/2022, 11:14 (+ 1h05), 12:09, 97-98

- -

Penmarc’h 19/07/2021, 11:34 (- 5h42), 06:40, 55
22/09/2021, 11:34 (+ 1h11), 12:23, 94
19/04/2022, 11:26 (+ 8 min), 13:18, 101-97

16/04/2022, 09:26 (+ 6 min), 09:20, 92-97 -

Mousterlin 09/08/2021, 11:23 (+ 1h07), 12:16, 81-84
22/09/2021, 11:34 (+ 1h02), 12:32, 94
20/04/2022, 11:19 (- 59 min), 14:18, 93-86

16/04/2022, 09:43 (+ 14 min), 09:29, 92-97 -

Trégunc 10/08/2021, 11:15 (+ 1h41), 12:51, 86-88
22/09/2021, 11:34 (+ 1h02), 12:32, 94
04/03/2022, 11:29 (+ 28 min), 12:01, 103-102

16/04/2022, 09:38 (+ 10 min), 09:28, 92-97 -

4.2.2 Images hyperspectrales issues d’avion

Les acquisitions par aéronef ont été réalisées le 16 avril 2022. Les sites concernés par cette

campagne sont Porsal (2,3 ha), Porspoder (2,4 ha), Segal (6,2 ha), Molène (0,8 ha), Penmarc’h

(1,8), Mousterlin (5,7 ha) et Trégunc (0,4 ha). La campagne a été faite par Hytech-Imaging

(Plouzané, France), grâce à un capteur hyperspectral imageur de type NEO Hyspex VNIR

1600 (Tableau 4). Le capteur était embarqué sur un avion bimoteur de type Piper - PA31

(Figure 29). Les têtes des capteurs ont été montées dans l’habitacle avec une liaison méca-

nique solidaire à la centrale inertielle (Centrale inertielle IMAR iTrace RT F200 avec récepteur

GPS L1/L2 Omnistar). L’antenne GPS avionique Omnistar L1/L2 était fixée sur le toit de

l’appareil. Le système de navigation 3D comprend un dispositif de visualisation des écarts à la

route théorique placé face au pilote et un microterminal de commande et de visualisation des

paramètres de navigation. L’ensemble de ce système de navigation a permis la programmation

des lignes de vol et l’assistance au pilotage.
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L’ensemble des acquisitions a été réalisé à une hauteur de 715 m afin d’obtenir une réso-

lution spatiale de 30 cm, la fauchée était de 200 m et l’angle de visée 17°. Le plan de vol a

été conçu pour couvrir une sous-section des sites incluant les points d’échantillonnage sur le

terrain.

Les heures de collecte pour chaque site sont présentées dans le tableau 3. La visibilité sur

l’ensemble des sites était bonne, avec néanmoins quelques nuages présents autour du site de

Molène et de Trégunc et un léger voile nuageux couvrait le site de Porsal.

Figure 29 – Aéronef PA - 31 utilisé pendant la campagne

Tableau 4 – Caractéristiques du capteur hyperspectral NEO Hyspex VNIR 1600. FOV = champ de vision

Gamme Détecteur Pixels Résolution Échantillonnage Nombre FOV iFOV across Dynamique Vitesse
Spectrale Spatiaux Spectrale Spectral de bandes across-track Along-track acquisition max.
0,4 - 1 µm Si CCD 1600 9 nm FWHM 7,5 nm 80 17° 0,18/0,36 mrad 12 bit 120 fps

4.2.3 Images hyperspectrales issues de drone

Deux campagnes de levés ont eu lieu, la première acquisition a été réalisée en juin 2021

sur les deux sites de Porspoder et Segal et la seconde en juillet 2022 sur le site de Porsal.

Elles ont été faites par Hytech-Imaging (Plouzané, France), grâce à un capteur hyperspectral

imageur de type Mjolnir V-1240, pour la première campagne, et un capteur imageur de type

Mjolnir VS-620 pour la seconde (Tableau 5). Le capteur Mjolnir V-1240 était embarqué sur un

drone octocoptère lui-même basé sur une architecture de type Gryphon Dynamics X8, avec une
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stabilisation gStabi H16, contenant une centrale inertielle Applanix APX15 avec un récepteur

GPS L1/L2 et un GPS Tallysman L1/L2 permettant la géolocalisation. Le drone et la centrale

d’acquisition du capteur étaient télécommandés par une liaison radio (Figure 30).

Tableau 5 – Caractéristiques des capteurs hyperspectraux Mjolnir V-1240 et Mjolnir VS-620. FOV = champ
de vision

Capteur Gamme Pixels Résolution Échantillonnage Nombre FOV iFOV across Dynamique
Spectrale Spatiaux Spectrale Spectral de bandes across-track Along-track

Mjolnir V-1240 0,4 - 1 µm 1240 4,5 nm 3 nm 200 20° 0,27/0,27 mrad 12 bit

Mjolnir VS-620 0,4 - 1 µm 1240 3,1 nm 2,9 nm 200 20° 0,27/0,54 mrad 12 bit

(a) Drone équipé du capteur Mjolnir V-1240 (b) Drone équipé du capteur Mjolnir VS-620

Figure 30 – Drones utilisés lors des deux campagnes

Le capteur Mjolnir VS-620 était embarqué sur un drone quadricoptère basé sur une ar-

chitecture de type Pilgrim-Horus, avec une stabilisation gStabi H16, contenant une centrale

inertielle Applanix APX20 avec un récepteur GPS L1/L2 et un GPS Tallysman L1/L2 permet-

tant la géolocalisation. Le drone et la centrale d’acquisition du capteur étaient télécommandés

par une liaison radio.

Les acquisitions ont été réalisées le 24 et le 26 juin 2021, ainsi que le 16 juillet 2022 à

une hauteur de 64 m afin d’obtenir une résolution spatiale de 2 cm (Tableau 6). Pour réaliser

l’acquisition des images, deux techniciens ont été impliqués pour piloter le drone et opérer le

capteur hyperspectral. Les acquisitions ont duré environ 40 minutes en moyenne. Le plan de

vol a été conçu pour couvrir une sous-section des sites de Porspoder et Segal incluant tous

les points d’échantillonnage sur le terrain. L’échantillonnage in situ a été fait en parallèle de

l’acquisition drone le 26/06/2021.
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Les détails concernant les heures d’acquisition sont indiqués dans le tableau 3. Pendant le

survol, à Porspoder et Segal, la lumière était diffuse en raison de la couverture nuageuse et à

Porsal des nuages d’altitude étaient présents et se sont renforcés en fin de levé.

Afin de donner un ordre d’idée sur la différence de résolution spatiale des trois outils, dans

un point d’échantillonnage (1,72 m2), on retrouve pour le satellite ≃ 10 pixels, pour l’avion

≃ 30 pixels et pour le drone ≃ 6 800 pixels.

Tableau 6 – Paramètres des levés aériens

Site Altitude Résolution Fauchée Surface Angle de Lignes Temps
de vol spatiale cartographiée visée de vol de vol

Porspoder 64 m 2 cm 23 m 1,76 ha 20° 4 19 min

Segal 64 m 2 cm 23 m 3,30 ha 20° 7 34 min

Porsal 64 m 2 cm 23 m 3,59 ha 20° 11 66 min

4.3 Calibration géométrique

Cette opération permet d’associer des coordonnées au sol aux pixels de l’image acquise.

4.3.1 Satellites Pléiades-1

Les images ont été fournies géoréférencées et corrigées des effets d’angles et de relief par

l’institut national de l’information géographique et forestière (IGN) pour une utilisation directe

dans un Système d’Information Géographique (SIG). Les images sont orthorectifiées à partir de

la BD ORTHO® ou de la BD ALTI®. Les images ont été livrées dans le système de projection

national français Lambert-93, compatible avec les données GPS acquises sur le terrain.

4.3.2 Capteurs hyperspectraux

Les données hyperspectrales ont été traitées par la chaîne de prétraitement intégrée HYPIP©

d’Hytech-Imaging. L’orthorectification est réalisée grâce à l’outil PARGE (ReSe Applications,

Wil, Suisse). En utilisant le modèle géométrique du capteur, les données de trajectoire et le

modèle numérique de terrain (MNT), les images sont transformées de la géométrie du capteur

à la géométrie projetée au sol par le biais d’un géoréférencement direct. Pour cette opération,

l’interpolation du plus proche voisin est choisie afin de préserver la radiométrie initiale de la

mesure.
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Les images obtenues par avion ont été orthorectifiées sur le MNT Litto3D de résolution

native à 1 m ré-échantillonnées à 30 cm. La précision finale dépend également de la précision

de la calibration géométrique du capteur. Celle-ci est réalisée lors du montage du capteur

grâce à des acquisitions sur un site dédié avec des points de contrôle et à l’aide de l’outil

de calibration de PARGE. Ces données ont été livrées en projection UTM30N, puis ont été

reprojetées dans le système de référence Lambert-93.

Les images obtenues par drone ont été également orthorectifiées sur le MNT Litto3D de

résolution native à 1 m et ré-échantillonnées à 2 cm. La précision géométrique relative pour

la première campagne est de 1 m, celle de la seconde campagne de 0,5 m. Les images ont été

livrées dans le système de référence Lambert-93.

4.4 Correction atmosphérique et calibration radiométrique

4.4.1 Pléiades-1

Les images Pléiades-1 étaient livrées corrigées des effets atmosphériques. Les traitements

radiométriques appliqués ont permis d’avoir des images en valeurs de réflectance normalisée.

Les effets atmosphériques ont été corrigés (diffusion moléculaire ou diffusion Rayleigh) en

tenant compte de la calibration du capteur. Cela permet de corriger les effets bleutés de l’at-

mosphère, d’avoir une représentation fidèle en vraies couleurs ainsi que d’avoir une stabilité de

luminosité et de contraste lors de la visualisation à l’écran, et de réaliser des mosaïques sans

effet de raccord.

4.4.2 Capteurs hyperspectraux

Les images avion ont été calibrées radiométriquement par la société Hytech Imaging, c’est-

à-dire que les données du capteur en comptes numériques (DN) ont été transformées en va-

leurs de luminance, grâce à l’outil propriétaire « hyspex-export » de NEO, intégré à la chaîne

HYPIP©. Cet outil exploite à la fois les paramètres de calibration statiques du capteur (comme

l’efficacité quantique, la réponse relative de la matrice de pixels et la calibration spectrale,

y compris l’IFOV des pixels) et les paramètres dynamiques (tels que les temps d’intégration

et les mesures en courant noir de chaque image), pour effectuer la conversion des DN en

W.m−2.sr−1.µm−1. Les corrections atmosphériques ont été réalisées par le modèle ATCOR-

4 (Richter et Schläpfer, 2015), en utilisant le modèle d’aérosols maritime. La vapeur d’eau
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est estimée par ATCOR-4 pour chaque ligne de vol au-dessus des zones émergées. La visibi-

lité est estimée à l’aide d’ATCOR-4 et définie comme une constante pour chaque levé. Une

post-correction atmosphérique empirique a été appliquée à la sortie des données de réflec-

tance ATCOR-4 en installant des bâches calibrées sur la zone (Longitude -4,775562°, Latitude

48,449710°). C’est une correction linéaire (de type y=ax) pour chaque bande spectrale qui

permet de corriger les effets atmosphériques locaux qui ne sont pas ou non pris en compte par

le modèle, à l’échelle de vol, qui a été fait ici.

Pour les images drone, la calibration radiométrique des données a également été réalisée

par la société Hytech Imaging à l’aide des paramètres de calibration statique du fabricant (en

particulier l’efficacité quantique, la réponse relative de la matrice de pixels et l’étalonnage

spectral) et en mesurant le courant noir de chaque image. Comme pour les images avion

les corrections atmosphériques ont été apportées par le modèle ATCOR-4. Le modèle d’aé-

rosols utilisé est « Maritime ». La vapeur d’eau est estimée par ATCOR-4. La visibilité est

estimée à l’aide d’ATCOR-4 et définie comme une constante pour chaque levé. Une visibi-

lité de 60 km a été supposée pour tous les levés effectués. La forte bande d’absorption de

l’oxygène entre 750 nm et 770 nm est interpolée linéairement pour éviter l’artefact associé.

Une post-correction atmosphérique empirique a été appliquée aux données en installant des

bâches calibrées au sol. Il s’agit d’une correction linéaire pour chaque bande spectrale, qui

permet de corriger, dans une certaine mesure, les effets atmosphériques locaux non pris en

compte ou mal pris en compte par le modèle, tels que les fluctuations de l’éclairement incident.

5. Méthodes d’analyse et d’extraction de l’information is-

sue des images

5.1 Indices spectraux pour caractériser la végétation

Le Chapitre 2 est consacré à l’utilisation de trois indices de végétation, décrits ci-dessous.

Le NDVI (défini en Introduction partie 4.3 pages 60-63) a été choisi, car c’est l’indice de

végétation le plus utilisé pour la végétation terrestre, mais il est aussi très utilisé pour l’esti-

mation des couvertures et biomasses de macroalgues et d’herbiers marins (Mora-Soto et al.,

2020 ; Brisset et al., 2021 ; Siddiqui et al., 2019). Le VCI quant à lui a été développé pour la

distribution spatiale et la quantification des Fucus et des Ascophyllum, de plus il a été utilisé

par Rossi et al. (2009) pour le suivi des couvertures de macroalgues intertidales dans le cadre
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du projet Rebent/DCE. Cet indice semblait donc être approprié dans ce travail. Enfin, l’IP,

développé par Ben Moussa (1989) renseigne non pas sur la couverture, mais sur le groupe

des macroalgues (brunes, rouges et vertes), cet indice est donc complémentaire avec les deux

précédents.

Le premier indice, NDVI est calculé à partir des valeurs de réflectance de deux bandes

spectrales, une bande dans le rouge (ρR : 590 - 710 nm) et une bande dans le PIR (ρPIR :

740 - 940 nm), équation (1). Les longueurs d’onde utilisées dans l’étude sont résumées dans le

tableau 7. Le NDVI a des valeurs oscillant entre -1 et 1. Les valeurs inférieures à 0 correspondent

à l’eau, entre 0 et 0,1 aux substrats nus et entre 0,1 et 1 aux végétaux qu’ils soit terrestres ou

aquatiques (microphytobenthos, macroalgues, phanérogames marines et plantes terrestres).

Une valeur comprise entre 0,7 et 1 correspond à un couvert végétal très développé, comme

l’ont montré Kiage et Walker (2009) et Barillé et al. (2010) sur les phanérogames marines.

NDV I =
ρP IR − ρR

ρP IR + ρR

(1)

Le second indice, le VCI a été développé par Guillaumont et al. (1993). Cet indice prend

en compte en plus de la réflectance de la végétation, l’influence du substrat sous-jacent dans

l’estimation des couverts végétaux. L’image est alors traitée une première fois afin de classer

chaque pixel dans des catégories (eau, roche, sable, végétaux). Les valeurs de réflectance

de chaque pixel dans le rouge (ρR) et dans le PIR (ρPIR) sont récupérées pour les classes

« algues » et « roche ». Pour les algues, un pixel « algue pure » est déterminé en calculant le

premier quartile dans la bande ρR algue pure, noté ρRAP, et le troisième quartile dans la bande

ρPIR algue, noté ρPIRAP. Ces valeurs sont les coordonnées du pixel « algue pure » dans le

nuage de points « algue ». La droite des roches est ensuite tracée (ρPIR roche en fonction de

ρR roche), et la droite de régression se trouve donc sous la forme ρPIR roche = a ·ρR roche + b

(Figure 31).

L’équation du VCI est construite à partir des coordonnées du pixel « algue pure » et des

coefficients a et b de la droite des roches (2). Les résultats présentent des valeurs oscillant

entre 0 et 2 et sont convertis en pourcentages correspondant à des couvertures végétales entre

0 et 100 % pour chaque pixel.

V CI =
( ρRP IR−a·ρRR−b

ρP IRAP −a·ρRAP −b
) · 100

200
(2)
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Eau

Roche claire

Roche

y =0,95x + 603,3

Algue pure

y =0,95x + 1329,7

Macroalgues

Figure 31 – Exemple de nuages de points pour les bandes de réflectance dans le rouge et le proche infrarouge
(PIR) obtenus afin de calculer le VCI. 4 nuages sont apparents, les points correspondant aux macroalgues
(marron), à la roche (gris), à la roche claire (jaune) et l’eau (bleu). Un point apparaît en violet, le point
correspondant au pixel algue pure. Les coordonnées du point algue pure ainsi que l’équation de la droite des
roches vont venir alimenter le calcul du VCI

Enfin, l’IP, permet de quantifier l’importance relative du pigment principal des végétaux,

la chlorophylle a, par rapport aux autres pigments accessoires. Il est calculé suivant l’équation

donnée par Ben Moussa et al. (1989) à partir des valeurs de réflectance des bandes spectrales

dans le vert (ρV : 500 - 620 nm) et dans le rouge (ρR : 590 - 710 nm), équation (3). Dans la

littérature, les valeurs de l’IP varient entre 0,6, représentant les algues rouges, et 2, représentant

les algues vertes. Les algues brunes quant à elles présentent des valeurs intermédiaires (Viollier

et al., 1985 ; Ben Moussa et al., 1989), permettant de déterminer grossièrement la composition

des groupes de macroalgues.

IP =
ρV

ρR

(3)

Les résultats obtenus par ces indices seront détaillés dans le Chapitre 2 où chaque indice

a été calculé sur l’ensemble des images satellite, avion et drone sous le logiciel Envi version

5.6.1 (Exelis Visual Information Solutions, Boulder, Colorado) avec l’outil « Band Math ». Dans

ce chapitre, le NDVI et le VCI seront classés selon 5 intervalles en utilisant la méthode des

intervalles égaux, c’est-à-dire : [0 ;0,2], [0,2 ;0,4], [0,4 ;0,6], [0,6 ;0,8], [0,8 ;1], ce qui représente

respectivement 5 densités de végétation : faible, relativement faible, moyenne, relativement

élevée et élevée.
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5.2 Indices de végétation, changements de résolution et temporel

Afin de comparer les images obtenues par les différents capteurs sur le site de Porsal, la

résolution spatiale des images hyperspectrales drone et avion a été dégradée à 50 cm afin de

correspondre à la résolution spatiale des images Pléiades-1, grâce à l’outil « Resize Raster »

du logiciel Envi. Pour les calculs d’indices sur les images hyperspectrales, les bandes choisies

correspondent aux bandes médianes de la gamme spectrale du satellite Pléiades-1 (Tableau 7).

Tableau 7 – Bandes choisies pour les images hyperspectrales afin de calculer les indices de végétation à
résolution similaire

.

Support Gamme spectrale N°de bande Longueur d’onde

Satellite

Bleu 1 430 - 550 nm
Vert 2 490 - 620 nm

Rouge 3 590 - 730 nm
PIR 4 740 - 950 nm

Avion

Bleu 8 496 nm
Vert 17 561 nm

Rouge 31 663 nm
PIR 53 822 nm

Drone

Bleu 18 500 nm
Vert 37 556 nm

Rouge 73 660 nm
PIR 128 820 nm

Afin d’observer des différences/similitudes entre les images, les différences entre les rasters

ont été calculées avec l’outil « Calculatrice raster » de Qgis afin d’observer les pixels diffé-

rents ou similaires entre les observations. Les pourcentages de pixels pour chaque intervalle de

densité de végétation défini via l’outil « New Raster Color Slice » ont été calculés par l’outil

« Quick Stats » sur Envi. Afin de récupérer les surfaces de végétation en km2, les classes

de NDVI et VCI créées avec « New Raster Color Slice » ont été converties en ROI (Régions

d’intérêts ou Region of interest en anglais) avec l’outil « Vector to ROI » puis les surfaces ont

été calculées avec l’outil « ROI tool ».

Les changements de végétation entre deux dates ont pu être mis en évidence grâce à

l’outil « Calculatrice raster » qui permet de soustraire deux rasters de dates différentes afin

d’observer les différences/similitudes de valeurs entre pixels entre -1 et 1. Ces différences sont
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représentées sous forme d’une carte avec un graphique associé en valeurs absolues. Ces diffé-

rences ont ensuite été classées en 5 intervalles : [-1 ;-0,5], [-0,5 ;0], [0 ;0], [0 ;0,5] et [0,5 ;1],

correspondant respectivement aux changements de végétation suivants : perte significative de

végétation, perte de végétation, pas de changement, gain de végétation et gain significatif,

entre deux dates.

5.3 Classification et distribution des macroalgues

Afin d’évaluer les distributions de macroalgues sur les différents sites d’étude, des classifi-

cations supervisées ont été appliquées aux images. Des classes ont été préalablement définies.

Les classifications supervisées ont été réalisées après avoir défini au préalable des ROIs qui sont

des données d’entraînement et de validation. Les ROIs ont été créées pour chaque classe en uti-

lisant l’outil ROI d’Envi version 5.6.1 (Exelis Visual Information Solutions, Boulder, Colorado)

en entourant manuellement les zones de pixels sur l’image. Plus d’un ROI d’apprentissage était

généralement utilisé pour représenter une classe particulière (ROIs = polygones multiples). Le

nombre de polygones et de pixels par classe dépend de la surface occupée par chaque espèce.

Par exemple, les couvertures de P. canaliculata et F. spiralis sont faibles par rapport à celles

de F. serratus ou H. elongata, qui représentent des classes plus homogènes et spatialement

plus étendues. Les classes ont été sélectionnées en accord avec l’image hyperspectrale et les

photos prises lors de l’échantillonnage sur le terrain.

Les classes créées correspondent aux Fucales structurantes suivantes : « Pelvetia canalicu-

lata », « Fucus spiralis », « Ascophyllum nodosum », « Fucus vesiculosus », « Fucus serratus

», « Himanthalia elongata », « Bifurcaria bifurcata » et « Himanthalia elongata », et deux

classes relatives aux algues vertes et rouges (respectivement « Vertes » et « Rouges ») ont été

créées. Une classe « Substrat » a été définie, regroupant la roche, les cailloux, le gravier et le

sable, et enfin une classe « Eau » a également été créée, regroupant les parties immergées du

rivage (cuvettes ou zone subtidale). Les classes « Substrat » et « Eau » ont été classées de la

même manière que les autres classes. En raison de la complexité de l’identification précise de

la faune benthique sur les images, aucune classe appropriée n’a été créée, et ces données ont

été regroupées dans la classe « Substrat ».

Une classe contient une signature spectrale caractéristique de chaque espèce de Fucales/La-

minariales dominante, d’un groupe de macroalgues (rouges ou vertes) ou d’une composante

abiotique (substrat, faune fixée) et correspond à des régions homogènes délimitées sur les
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images hyperspectrales drone et avion (régions d’intérêts ou ROIs). Le logiciel assigne ensuite

chaque pixel de l’image à une classe à laquelle sa signature spectrale est la plus comparable

(Eastman, 2004).

La séparabilité de chaque classe pour les données d’entraînement (i.e., moyennes des

spectres de chaque ROIs) a été vérifiée en utilisant la distance de Jeffries-Matusita (Carrasco-

Escobar et al., 2019). Les valeurs obtenues en sortie entre chaque paire de classes se situent

entre 0 et 2. Les valeurs élevées (au-dessus de 1,9) indiquent une séparabilité presque parfaite

(Richards, 2013). Une grande séparabilité entre les classes indique que des régions d’entraî-

nement précises ont été choisies, alors que des valeurs proches de 0 suggèrent soit de faire

plus de régions d’entraînement, soit de faire des classes qui ont des propriétés spectrales plus

proches.

Six algorithmes de classifications supervisées, Maximum Likelihood (MLC), Mahalanobis

(Maha), Minimum Distance (MinDis), Spectral Angle Mapper (SAM), Support Vector Ma-

chine (SVM) et Random Forest (RF), ont été utilisés pour tester la représentativité des classes

spectrales grâce au logiciel Envi, les algorithmes sont détaillés dans le Chapitre 3 parties 3.2.1

et 3.2.2.

5.4 Validation et quantification des performances

Afin de valider les résultats, la précision des classifications a été vérifiée en utilisant des

ROIs de vérité terrain (ou de référence) basés sur la même méthode que les données d’en-

traînements (Foody, 2002 ; Rwanga et Ndambuki, 2017). Ces polygones étaient indépendants

des ROIs d’entraînement et leur nombre représentait un tiers ou un quart des ROIs d’entraî-

nement. L’outil « Accuracy assessment tool » d’ENVI a été utilisé pour créer les matrices de

confusion et les différentes mesures quantitatives dérivées, à savoir le coefficient kappa, la

précision globale (« Overall accuracy »), la précision utilisateur/producteur (« producer/user

accuracy » en anglais) et le score F1.

De plus, les données de terrain ont été comparées avec les cartographies obtenues après

classification. Chaque point d’échantillonnage (structure quadrillée de 1,72 m2) a été affiché

sur les cartes des différents sites grâce aux points GPS relevés sur le terrain. Ces points ont été

transformés sur Qgis en polygones carrés de même taille que la structure quadrillée utilisée sur

le terrain grâce à l’outil zone tampon ou « buffer ». Grâce aux photos prises sur le terrain et à la

très haute résolution spatiale des images drone, les polygones ont pu être replacés précisément
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sur les sites afin de réduire l’erreur liée au GPS et comparer exactement les mêmes endroits

grâce aux outils « Move feature » et « Rotate feature » de la barre d’outils de numérisation

avancée de QGIS. Ces polygones au format vecteurs sont replacés sur les cartographies de

classification, sont transformés en ROIs (outil « Vector to ROI » sur ENVI), afin de pouvoir

calculer les statistiques liées à ces polygones et d’en extraire les pourcentages de pixels appar-

tenant à chaque classe.

6. Traitement des données de terrain et statistiques

6.1 Indices biologiques utilisés

Pour chaque point d’échantillonnage, différents descripteurs de la communauté ont été

calculés.

La richesse spécifique (S) représente le nombre total d’espèces de macroalgues identi-

fiées par point d’échantillonnage.

Un indice de diversité a été calculé pour les macroalgues, c’est le rapport de richesse

spécifique Rhodophyta/Phaeophyceae (ratio RP). Il est utilisé pour identifier les changements

de la flore de haut en bas d’un site, ou entre des sites. Il est calculé de la manière suivante

(4) :

RP =
SR

SP

(4)

avec SR nombre total d’espèces d’algues rouges dans le point d’échantillonnage et SP nombre

total d’espèces d’algues brunes dans le point d’échantillonnage.

L’indice de structure des communautés (ou Ics) a été utilisé pour rendre compte du dé-

veloppement et de la structuration des communautés de macroalgues (Ar Gall et Le Duff,

2014). Trois sous-indices composent cet indice : l’indice de stratification de la communauté

(Is), l’indice d’organisation fonctionnelle (Io) et l’indice taxonomique (It). L’Ics est calculé

selon l’équation (5) suivante et ses valeurs sont comprises le plus souvent entre 0,3 et 1,8, avec

un maximum théorique de 2,1 qui correspondrait à une communauté idéale (beaucoup d’es-

pèces structurantes et complexes et peu de macroalgues vertes), en combinant les maximums

théoriques des trois sous-indices.
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Ics = It + Io + Is (5)

L’indice de stratification de la communauté (Is) est basé sur la taille des thalles qui forment

la communauté. Grâce à ce sous-indice, on peut connaître l’état de développement de la

canopée. La stratification peut être séparée en quatre groupes liés à la taille des individus (cf.

section 1.3 de l’Introduction page 35). À chaque strate correspond un indice Isi (respectivement

dans l’ordre 1, 2, 3 et 4). L’Is est calculé suivant l’équation (6) suivante :

Is =

∑

(Isi × Ci)
∑

(Isi × Cmax)
(6)

avec
∑

(Isi ×Cmax) = 50 et Cmax = 5. Soit l’équation suivante (7) :

Is =

∑

(Isi × Ci)

50
(7)

L’indice d’organisation fonctionnelle (Io), repose sur une classification selon le degré de

complexité des macroalgues : l’indice SFG (Structural and Functionnal Groups). L’io part du

principe que chaque algue ne présente pas un même niveau d’organisation de son thalle. Ce

qui veut dire que moins l’algue est organisée et moins pérenne, moins elle aura de chance

de développer une communauté durable et variée. Elle aura donc un plus faible impact sur

l’organisation des communautés qu’une algue bien différenciée et son indice SFG sera plus

petit (Annexe A.1). L’indice Io se calcule de la manière suivante (8) :

Io =

∑

(Ioi × Ci)
∑

(Ioi × Cmax)
(8)

avec Ioi l’indice SFG de l’espèce i, et
∑

(Ioi ×Cmax) = 105 comme Cmax= 5. L’équation peut

donc se noter (9) :

Io =

∑

(IoixCi)

105
(9)

Enfin, l’indice taxonomique (It) regroupe les pourcentages de recouvrement des algues

appartenant au même phylum. Ainsi, il est calculé en groupant toutes les espèces d’algues

rouges, d’algues brunes et d’algues vertes. Lors du calcul de l’It, les cyanobactéries et les lichens

ne sont pas pris en compte, tout comme dans les autres sous-indices. Cet indice considère que

les algues brunes sont les plus performantes pour établir une canopée structurante et pérenne

grâce aux Fucales situées en haut d’estran et aux Laminaires en bas d’estran (Ar Gall et Le
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Duff, 2014). Alors que les algues rouges sont structurantes seulement vers les bas niveaux de

l’estran et les algues vertes sont peu structurantes et souvent opportunistes. Ces différences

d’apport à la structure des communautés sont prises en compte avec l’utilisation de coefficients

dans le calcul de l’It. Les algues brunes ont donc un coefficient de 2, les algues rouges, un

coefficient de 1 et les algues vertes un coefficient de 0,5 (Ar Gall et Le Duff, 2014). L’It (10)

est ainsi calculé de la manière suivante :

It =
2Cp + Cr + 0, 5Cc

2Cpmax + Crmax + 0, 5Ccmax

(10)

avec Cp, Cr et Cc les indices de recouvrement des Phaeophyceae, des Rhodophyta et des

Chlorophyta, respectivement. De plus, 2Cpmax, Crmax et 0,5Ccmax correspondent aux recou-

vrements maximums de chaque phylum, avec les quatre strates présentes et pour chacune

l’indice de couverture le plus élevé, soit 2Cpmax + Crmax + 0,5Ccmax = 70. L’équation (11)

peut donc s’écrire de la manière suivante :

It =
2Cp + Cr + 0, 5Cc

70
(11)

6.2 Analyses statistiques

6.2.1 Vérifications préalables

Les analyses statistiques suivantes ont été réalisées avec le langage R (R Core Team, 2021).

La normalité et l’homoscédasticité ont d’abord été testées sur chacune des variables biologiques

et environnementales avec des tests de Shapiro-Wilk et de Bartlett/Levene, respectivement.

Ces tests permettent de choisir le type d’analyse, paramétrique ou non, à appliquer sur les

variables. Les risques d’erreurs pour tous les tests sont au seuil de 5 %.

6.2.2 Comparaison de groupes

Des analyses de variances (ANOVA, test paramétrique) ou des tests de Kruskal-Wallis (test

non paramétrique) ont été utilisés pour comparer les diverses données et variables mesurées

dans cette étude. Des tests a posteriori de Tukey HSD ou de Dunn ont été appliqués aux

données présentant des différences significatives après les tests ANOVA ou Kruskal-Wallis,

respectivement, pour identifier les regroupements pour chaque facteur de variations testé.

Ces tests ont été appliqués sur des données/variables mesurées suivantes : recouvrements de

macroalgues, indices biologiques, données topographiques et les variables environnementales

(Chapitre 1 et Chapitre 3.2).
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6.2.3 Analyses multivariées

Analyses en Composantes Principales

Afin d’étudier un jeu de données dans sa globalité sur plus de deux variables, les analyses

multivariées sont indispensables. Une transformation de Hellinger a été appliquée sur les jeux

de données de recouvrements de macroalgues (Legendre et Legendre, 2012). Elle calcule une

standardisation du total de l’échantillon (toutes les valeurs d’une ligne sont divisées par la

somme de celle-ci), puis prend la racine carrée du total de l’échantillon, afin de limiter l’impact

statistique des taxa rares. Des analyses en composantes principales (ACP) permettent d’appré-

cier la variabilité des communautés intertidales par représentation graphique grâce au package

« FactoMineR » (Husson et al., 2016). Elles sont utilisées en approche préliminaire pour décrire

les communautés et les sites d’échantillonnage et mettre en évidence des groupes de sites, où

points d’échantillonnages, présentant des cas particuliers. Les ACP ont été combinées à des

analyses hiérarchiques de redondance (HCPC) pour identifier des points d’échantillonnages

voire des sites développant des cortèges d’espèces similaires, statistiquement différenciés en

groupes (« cluster ») (Chapitre 1.2.1).

Des analyses de redondance (RDA) ont été construites selon le même principe que les

ACP avec le package « vegan » (Oksanen et al., 2019), la différence est que les RDA sont

contraintes par des variables explicatives qui sont ici les variables topographiques et environne-

mentales (Chapitre 1.2.2). Ici, cette analyse tente de mettre en évidence des effets significatifs

des facteurs abiotiques (hauteur de vagues, température, altitude...) sur les jeux de données.

Analyses de Redondances

Afin de représenter la distribution des réplicats décrits par les approches in situ et algorith-

miques, des analyses de redondance basées sur la distance (db-RDA) ont été construites sur

la base de la méthode décrite par Escobar-Briones et al. (2008). Les valeurs de chaque classe

(à l’exception de la classe « Eau ») ont d’abord été converties en une matrice de distance

en calculant la distance de Hellinger, afin de corriger l’influence d’espèces rares pour chaque

classe dans l’ensemble des données. Ensuite, une analyse des coordonnées principales (PCoA)

a été réalisée sur cette matrice. La PCoA permet de convertir la distance entre les éléments

(matrice de distance) en une visualisation cartographique (chaque élément se voit attribuer un

emplacement dans un espace de faible dimension, matérialisé par son vecteur propre) afin de

mieux comprendre la relation entre chaque objet. Tous les vecteurs propres de PCoA ont été

utilisés comme entrée dans une RDA afin de construire une db-RDA. La db-RDA représente
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sur un seul graphique la position des différents réplicats en utilisant les valeurs propres de la

PCoA, ainsi que les espèces (classes) et les variables explicatives (niveau et méthode).

Regroupement hiérarchique

Des classifications ascendantes hiérarchiques (CAH ou HCA en anglais) ont été appliquées

sur les spectres moyens des classes de macroalgues, d’eau et de substrat avec les packages

« factoextra » (Kassambara et Mundt, 2017) et « cluster » (Maechler et al., 2013). Les spectres

ont été recueillis directement sur les images multi- et hyper- spectrales afin de créer les librairies

spectrales (Chapitre 2 et 3). Pour réaliser les CAH, la fonction agnes (Kaufman et Rousseeuw,

2009) et la méthode d’agglomération de Ward (Ward, 1963) ont été utilisées pour construire

les dendogrammes. Cette méthode cherche à minimiser l’inertie interclasse afin d’obtenir des

classes les plus homogènes possibles. Les spectres sont ainsi regroupés en fonction de leur

ressemblance spectrale.

6.2.4 Corrélations et régression linéaires

Selon les conditions d’applications (normalité ou non), deux coefficients de corrélations ont

pu être calculés, soit le r de Pearson pour les données paramétriques, soit le ρ de Spearman

dans le cas de données non paramétriques. Dans un premier temps, des régressions linéaires

entre les valeurs d’indices de végétation ont été construites (Chapitre 2.2.4). Puis, dans un

second temps, des matrices de corrélations ont été créées grâce au package « corrplot » (Wei

et al., 2017) afin d’avoir une vue d’ensemble des corrélations qui existent entre les différentes

variables (recouvrements à plat, indices biologiques et de végétation et seront présentés au

Chapitre 2.3.2).
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Variabilité spatiotemporelle in situ de la biodiversité associée aux

macroalgues intertidales
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Chapitre 1 – Variabilité spatiotemporelle in situ de la biodiversité associée aux macroalgues
intertidales

Ce chapitre 1 vise à caractériser les facteurs conduisant à la structuration des communautés

de macroalgues sur neuf sites d’échantillonnage sélectionnés sur le pourtour de la pointe du

Finistère (cf. partie Matériel et Méthodes partie 1 pages 67-69). Les espèces de macroalgues

sont prises en compte ainsi que des groupes de faune associés aux communautés.

Les six communautés de macroalgues décrites précédemment (cf. Introduction partie 2),

sont rassemblées ici en quatre groupes correspondant à 4 niveaux bathymétriques, i.e. Pc-Fspi,

An, Fser et He-Ld. Ces niveaux ont été échantillonnés en suivant deux protocoles complémen-

taires : le recouvrement à plat (décrivant l’état de la communauté à l’émersion) et le recou-

vrement dressé (décrivant l’état de la communauté lors de l’immersion). L’échantillonnage a

été réalisé lors de trois campagnes (Tableau 1 page 81) : deux en 2021, nommées période 1

et période 2, et la dernière en 2022 nommée période 3.

Ce chapitre 1 est divisé en trois parties. Dans la première partie de ce chapitre, les ca-

ractéristiques physiques des sites ainsi que les recouvrements à plat sont comparés entre les

différents sites d’étude. Cette étude a pour but de faire un premier état des lieux des sites

d’échantillonnage, et de montrer les variations des recouvrements à plat entre les périodes

1 et 2 de l’année 2021 pour montrer les changements qui s’opèrent dans une même année.

La période 3 étant similaire à la période 1 (même mois d’échantillonnage), mais possédant

moins de points d’échantillonnage, elle ne sera pas présentée dans cette partie. Les hypothèses

de cette partie sont : 1- les sites positionnés à des latitudes différentes, n’ont pas les mêmes

caractéristiques physiques et présentent donc des assemblages de macroalgues différents, 2-

au cours d’une même année les recouvrements à plat des macroalgues sont différents avec des

recouvrements de Fucales plus importants en période 1.

La deuxième partie de ce chapitre 1 est une étude temporelle des paramètres environne-

mentaux acquis (hauteurs de vagues in situ et WW3, température de l’eau in situ) ainsi que

d’indices ou descripteurs écologiques (indices Ics, S et RP) calculés à partir de données acquises

in situ, dans le but de montrer la variabilité ou la stabilité temporelle de ces variables au cours

des trois périodes d’échantillonnage. Ici, l’hypothèse est que les variables environnementales

présentent des réponses contrastées selon le niveau bathymétrique et la période considérée.
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Enfin, la dernière partie est consacrée à l’étude de la biodiversité observée au sein des

niveaux bathymétriques ainsi qu’à l’influence des facteurs environnementaux sur ces com-

munautés. La caractérisation des communautés est faite par l’identification des espèces de

macroalgues et de la faune associée, ainsi que leurs dominances respectives. Les questions

posées pour cette partie sont les suivantes :

— Les sites présentent-ils des assemblages similaires à un niveau bathymétrique donné ?

Est-ce que des sites présentant des assemblages similaires à un niveau donné possèdent

également des assemblages similaires à d’autres niveaux bathymétriques ?

— Peut-on qualifier et quantifier l’influence relative des paramètres environnementaux sur

les assemblages ?

L’hypothèse principale est que les facteurs environnementaux expliquent les compositions des

communautés.

1.1 Comparaison des sites

Les neuf sites (Porsal, Porspoder, Segal, Molène, Dellec, Aber, Penmarc’h, Mousterlin

et Trégunc) ont tous été échantillonnés pour l’étude de la diversité des communautés de

macroalgues. Ils ont été décrits en termes de recouvrements à plat de macroalgues et de ca-

ractéristiques physiques. Ces résultats sont comparés dans cette section afin de déterminer si

les différents sites d’études ont les mêmes caractéristiques générales, ou si des particularités

existent au sein de certains sites. L’étude des recouvrements à plat est menée sur deux périodes

d’échantillonnage, les périodes 1 et 2 qui se sont déroulées en 2021.

1.1.1 Étendue de l’estran

Les étendues correspondent aux longueurs totales où les points d’échantillonnage ont été

effectués. Les sites d’échantillonnage possèdent des étendues différentes, il existe ainsi un

facteur 6 entre le plus court et le plus étendu des sites. Ainsi, en fonction de l’étendue de

l’estran, on peut définir trois longueurs d’estran :

— Estrans entre 100 et 200 m : Trégunc, Molène et Aber

— Estrans entre 200 et 400 m : Porsal, Porspoder, Penmarc’h et Dellec

— Estrans entre 400 et 600 m : Segal et Mousterlin
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1.1.2 Caractéristiques topographiques de l’estran

Les paramètres topographiques, altitude, pente et rugosité ont été calculés sur tous les

sites, pour chaque point d’échantillonnage (sur les trois périodes), afin de les caractériser le

plus précisément (Figure 1.2). Un exemple de calcul des paramètres topographiques est pré-

senté pour les sites de Porsal et Trégunc (respectivement, 1 site nord et 1 site sud Finistère,

Figure 1.1), ceux des autres sites sont disponibles en Annexe D.

Figure 1.1 – Présentation des caractéristiques topographiques des sites de Porsal et Trégunc. Les points
représentent les points d’échantillonnage avec en rouge le niveau Pc-Fspi, en jaune le niveau An, en vert le
niveau Fser et en bleu le niveau He-Ld. A : altitude en mètres, B : pente en degrés et C : rugosité en mètres
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Figure 1.2 – Boxplots de l’altitude (en mètres) (a), la pente (en degrés) (b) et la rugosité (en mètres) (c) pour chacun des sites en fonction des
niveaux. Rouge : Pc-Fspi, jaune : An, vert : Fser et bleu : He-Ld
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Sur les différents estrans, dans le niveau Pc-Fspi, l’altitude varie en moyenne entre 4,25

± 1,94 m, au Dellec, et 6,22 ± 0,29 m, à Porsal (Figure 1.2a). Porsal et Porspoder sont les

deux sites dont les points d’échantillonnages sont les plus élevés sur l’estran (> 6 m), et qui

sont significativement supérieurs aux points retrouvés au Dellec, Penmarc’h et Mousterlin où

les moyennes d’altitude se trouvent entre 5,28 ± 0,23 m (Penmarc’h) et 5,38 m (Kruskal-Wallis

(KW), p-value < 0,05). Les résultats des tests statistiques sont résumés dans le tableau 1.1.

De plus à Trégunc les points d’échantillonnages sont les plus bas (en moyenne 4,56 ± 0,47 m)

comparés aux autres sites où l’altitude est supérieure à 5 m (KW, p-value < 0,05).

Les points d’échantillonnage sont également les plus élevés sur l’estran dans le niveau An

à Porsal (5,09 ± 0,56 m), et les plus bas à l’Aber (3,38 ± 0,27 m) (KW, p-value < 0,05). Il

existe une variabilité entre les sites, dans ce niveau, néanmoins l’Aber se démarque avec des

altitudes faibles et seulement similaires aux sites de Porspoder, Mousterlin et Trégunc.

Dans le niveau Fser, les altitudes varient moins entre les sites, entre 2,42 ± 0,31 m (Segal)

et 3,38 ± 0,26 m (Trégunc) (KW, p-value < 0,05). On peut noter une inversion des altitudes

comparées aux deux premiers niveaux, ainsi, les points à Trégunc se trouvent à une altitude

similaire aux deux autres sites du sud Finistère (Penmarc’h et Mousterlin) comparé aux sites

du nord Finistère (KW, p-value p < 0,05). Cette opposition nord/sud est aussi retrouvée dans

le niveau He-Ld avec des altitudes plus élevées à Trégunc (2,91 ± 0,40 m), similaires sur les

sites de Penmarc’h et Mousterlin, et significativement plus faibles quand on remonte vers le

nord, jusqu’à 1,65 ± 0,49 m à Porsal (KW, p-value < 0,05).

Tableau 1.1 – Résultats des tests de Kruskal-Wallis et de Dunn pour les paramètres altitude, pente et
rugosité. Les valeurs de Chi2 et leur p-value sont données pour le test de Kruskal-Wallis, et la signification du
test a posteriori de Dunn est indiquée pour les sites en fonction des niveaux

Kruskal-Wallis Analyse a posteriori

Chi2 p-value Test de Dunn

Altitude

Pc -Fspi 69,6 5,9.10-12 Porsal - Porspoder ≠ (Trégunc=Dellec=Penmarc'h=Mousterlin)

An 113,9 2,2.10-16 Aber ≠ (Porsal=Segal=Molène=Dellec=Aber=Penmarc'h)

Fser 66,4 2,5.10-11 Trégunc ≠ (Porsal=Porspoder= Segal=Molène=Dellec=Aber)

He -Ld 87,9 1,3.10-15 Trégunc ≠ (Porsal=Porspoder= Segal=Molène=Dellec)

Pente

Pc -Fspi 52,6 1,3.10-08 Segal ≠ (Porspoder=Aber=Penmarc'h=Trégunc)

An 46,1 2,3.10-07 Trégunc ≠ (Segal=Molène=Dellec=Aber=Penmarc'h=Mousterlin=Trégunc)

Fser 34,5 3,3.10-05 Molène ≠ (Porsal=Porspoder=Dellec=Trégunc)

He-Ld 108,8 2,2.10-16 Molène ≠ (Segal=Dellec=Aber=Trégunc)

Rugosité

Pc-Fspi 73,1 1,2.10-12 Dellec ≠ (Porsal=Porspoder=Molène=Aber=Penmarc'h=Trégunc)

An 68,0 1,2.10-11 Trégunc ≠ (Porsal=Segal=Molène=Dellec=Aber=Mousterlin=Trégunc)

Fser 52,2 1,6.10-08 Molène - Mousterlin ≠ (Porsal=Porspoder=Segal=Dellec=Aber=Trégunc)

He-Ld 52,4 1,4.10-08 Segal - Dellec - Aber ≠ (Porspoder=Penmarc'h=Mousterlin)
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Pour la pente, on observe une similarité entre tous les niveaux de Porsal et de Trégunc,

pour lesquels aucune différence significative de la pente n’est observée tout au long de ces

deux estrans (KW, p-value > 0,05) (Figure 1.2b). Les sites de Segal et du Dellec présentent

des pentes plus élevées dans les niveaux Fser et H-Ld, alors que l’inverse est observé sur les

autres sites.

Dans le niveau Pc-Fspi, la pente a des valeurs qui oscillent entre 3,88 ± 2,08°, à Segal,

et 19,59 ± 15,30°, à l’Aber (KW, p-value < 0,05). Le site de Segal montre des pentes signi-

ficativement inférieures aux sites qui possèdent une pente supérieure à 9° (Porspoder, Aber,

Penmarc’h et Trégunc) (KW, p-value < 0,05).

Dans le niveau An, les pentes sont aussi les plus faibles à Segal 2,91 ± 2,08°, et elles sont

plus élevées à Trégunc avec 14,29 ± 7,22°. Les pentes observées à Trégunc sont très élevées

et seulement similaires aux sites de Porsal et Porspoder où elles sont supérieures à 7° (KW,

p-value > 0,05).

Dans le niveau Fser, les pentes varient entre 3,17 ± 1,65°, à Molène, et 10,41 ± 7,42°, au

Dellec (KW, p-value < 0,05).

Enfin, dans le niveau He-Ld, la pente varie entre 3,99 ± 2,43°, à Penmarc’h, et 12,51

± 8,96°, au Dellec (KW, p-value < 0,05).

La rugosité montre des tendances similaires à celles observées pour la pente, avec des

rugosités similaires sur les estrans de Porsal et Trégunc, plus élevées dans les bas niveaux

pour Segal et le Dellec et au contraire plus élevées dans les hauts niveaux sur les autres sites

(Figure 1.2c).

Dans le niveau Pc-Fspi, la rugosité varie entre 0,19 ± 0,11 m, au Dellec, et 1,19 ± 1,29 m

sur le site de l’Aber (KW, p-value < 0,05). Les rugosités observées au Dellec sont seulement

similaires à celles observées à Segal et à Mousterlin (< 0,34 m) (KW, p-value > 0,05).

Dans le niveau An, elle varie entre 0,15 ± 0,1 m, à Segal, et 0,90 ± 034 m, à Trégunc

(KW, p-value < 0,05), cette rugosité est similaire à celle observée à Penmarc’h et Porspoder

(KW, p-value < 0,05).

Dans le niveau Fser, les sites de Mousterlin et de Molène (< 0,2 m) ont les rugosités les

plus faibles comparées aux trois sites du nord Finistère Porsal, Porspoder et Segal ainsi que

du Dellec, de l’Aber et de Trégunc (KW, p-value < 0,05).

Enfin, le dernier niveau He-Ld montre plus de variabilité entre les sites, mais on peut noter

que la rugosité est plus forte sur les sites de Segal, du Dellec et de l’Aber (> 0,6) comparé à

Porspoder, Penmarc’h et Mousterlin (< 0,3) (KW, p-value < 0,05).
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1.1.3 Recouvrements à plat

La figure 1.3 réunit les données de recouvrements à plat acquises lors des deux premières

périodes d’échantillonnage en fonction des niveaux bathymétriques.

Fser

An

Fves

Fser

Rd

Re

Vertes

Brunes

Substrat

Faune

Pc

Fspi

Rd

Re

Vertes

Substrat

Faune

Lichens

0

25

50

75

100

R
e
c
o
u
v
re

m
e
n
ts

 (
e
n
 %

)

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

He-Ld période 1

0

25

50

75

100

R
e

c
o

u
v
re

m
e

n
ts

 (
e

n
 %

)

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

Fser période 1

0

25

50

75

100

R
e

c
o

u
v
re

m
e

n
ts

 (
e

n
 %

)

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

An période 1

0

25

50

75

100

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

R
e
c
o
u
v
re

m
e
n
ts

 (
e
n
 %

)

Pc-Fspi période 1

0

25

50

75

100

Pc-Fspi période 2

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

An période 2

0

25

50

75

100

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

Fser

An

Ld

Rd

Re

Vertes

Substrat

Faune

Fser période 2

0

25

50

75

100

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

He-Ld période 2

0

25

50

75

100

DellecMolène Aber Penmarc'h MousterlinPorsal Porspoder Segal Trégunc

Fser

He

Bb

Ld

Sp

Rd

Re

Vertes

Substrat

Faune

Figure 1.3 – Recouvrements à plat, entre 0 et 100%, observés pour les 9 sites en fonction du niveau
bathymétrique sur l’estran et de la période d’échantillonnage. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An :
A. nodosum, Fves : F. vesiculosus, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Sp :
Saccorhiza polyschides Rd : macroalgues rouges dressées, Re : macroalgues rouges encroûtantes et Brunes :
macroalgues brunes autres que les Fucales et Laminariales

112



Chap. 1. 1 Comparaison des sites

Dans le premier niveau, Pc-Fspi, les moyennes de recouvrements de P. canaliculata sont

plus importantes à l’Aber 56,7 % durant la première période et à Porspoder et Penmarc’h du-

rant la seconde période avec 44,2 % des recouvrements. Au contraire, ils sont les plus faibles

à Segal (6,7 % en moyenne) et Trégunc (8,3 % en moyenne) pour la première période et à

Molène (6,7 % en moyenne) et Segal (7,5 % en moyenne) lors de la seconde période. Les

couvertures de P. canaliculata sont significativement inférieures à Trégunc, Molène et Segal

comparé aux sites de Penmarch, Porspoder, Porsal et l’Aber où P. canaliculata recouvre plus

de 30 % des points d’échantillonnage (KW, p-value < 0,05), le site du Dellec lui se trouve à

l’intermédiaire entre ces deux groupes. Les moyennes de recouvrement de F. spiralis sont les

plus importantes à Segal avec 62,5 % et 80,8 % des recouvrements et sont les plus faibles

à Porspoder avec en moyenne 5 % et 3,3 % de recouvrement en moyenne, pour les périodes

1 et 2 respectivement (KW, p-value < 0,05). Ce dernier se retrouve donc plus proche de

l’Aber en termes de couvertures à F. spiralis (KW, p-value > 0,05). Ce niveau possède peu de

couvertures de macroalgues en dehors des Fucales. Les recouvrements de macroalgues rouges

dressées diffèrent entre les deux périodes, avec des recouvrements présents seulement sur les

sites de Penmarc’h, de Mousterlin et de Trégunc. Au cours de la première période, ils sont

nuls à Molène et Porspoder et sont les plus importants à Mousterlin et Penmarc’h (6,7 %),

néanmoins il n’existe pas de différences significatives entre les sites. Les recouvrements de

macroalgues rouges encroûtantes sont nuls à Trégunc et Segal durant la première période,

et très faibles à Penmarc’h (1,7 %), contrairement à Porsal où ils atteignent 7,5 % (KW,

p-value < 0,05). De plus, ces recouvrements comme pour les macroalgues rouges dressées

sont très faibles où ne sont pas présents au cours de la seconde période. Le recouvrement de

balanes diffère également entre les deux périodes, à Porsal le recouvrement de balanes est nul.

Il est le plus fort à Mousterlin (20 %) durant la période 1 et à Mousterlin et à l’Aber durant

la période 2 (35,8 %) et le plus faible sur les sites de Segal, Dellec et Molène (< 2,5 %)

(KW, p-value < 0,05). Le recouvrement de patelles est faible pour les deux périodes (≤ 6 %)

et est sensiblement identique sur tous les sites (KW, p-value > 0,05). Les recouvrements de

Lichens sont présents à Penmarc’h et Trégunc (période 1) et à l’Aber et Porspoder (période

2), mais restent faibles (≤ 5,8 %) (KW, p-value > 0,05). Le substrat ne représente qu’une

petite surface à Mousterlin (0,8 % et 9,2 %, respectivement), à Penmarc’h (3,3 % période

1) et Segal (10,8 % période 2) comparé à Porspoder (55 % et 48,3 %, respectivement) où il

représente en moyenne la moitié des points d’échantillonnage (KW, p-value < 0,05).
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Dans le niveau An, on ne retrouve pas la Fucales A. nodosum sur le site de l’Aber et les

recouvrements sont très réduits à Mousterlin (9,2 % en moyenne) et au Dellec (20,8 % et

18,3 % pour les périodes 1 et 2 respectivement) au contraire des autres sites où l’on a des

couvertures entre 58,3 % (Segal) et 95,8 % (Penmarc’h) pour la période 1 et entre 56,7 %

(Segal) et 98,3 % (Penmarc’h) pour la seconde période (KW, p-value < 0,05). Sur les sites

de Mousterlin et de l’Aber en revanche, on observe des recouvrements en F. vesiculosus très

importants (période 1 : 60 % et 40,8 % et période 2 : 70 % et 57,5 %, respectivement) (KW,

p-value < 0,05). En mélange avec les deux Fucales précédentes, on retrouve F. serratus en

faible proportion sur les différents sites (≤ 7,5 %), elle est même absente à Penmarc’h et

Porsal pour les deux périodes (KW, p-value > 0,05). Les algues rouges dressées, comme dans

le niveau précédent, sont moins abondantes à la seconde période (KW, p-value < 0,05), ceci

s’observe surtout sur les sites de Porsal et de Segal où l’on passe de 22,5 % de recouvrement à

la première période à 5 % pour la seconde. Elles sont aussi très peu présentes à l’Aber (2,5 %

période 1) comparé aux autres sites (KW, p-value < 0,05). Au contraire, elles sont les plus

nombreuses à Porsal, Porspoder et Segal (période 1 : 22,5 %) et à Porspoder pour la seconde

période (10 %), mais les couvertures restent similaires entre les 8 sites (KW, p-value > 0,05).

Les recouvrements d’algues rouges encroûtantes restent faibles dans ce niveau pour tous les

sites (≤ 2,5 %) (KW, p-value > 0,05), et entre les deux périodes on observe une diminution

importante avec des recouvrements ≤ 2,5 % lors de la première période et ≤ 1,7 % lors de

la seconde (KW, p-value < 0,05). Les recouvrements de balanes sont nuls dans ce niveau à

Molène, Porsal et Porspoder et sont au contraire très élevés (période 1 : entre 9,1 % et 15 %,

période 2 : entre 6,7 % et 10,8 %) à l’Aber, au Dellec et à Mousterlin (KW, p-value < 0,05).

Les recouvrements de patelles sont également nuls à Molène et Penmarc’h, et sont plus élevés

au Dellec (5,8 % et 6,7 %, respectivement) (KW, p-value < 0,05). Néanmoins, les couver-

tures au Dellec sont similaires à celles retrouvées à l’Aber (KW, p-value > 0,05). La roche

nue est présente en faibles proportions, les recouvrements sont similaires entre les sites (KW,

p-value > 0,05) excepté au Dellec où elle représente en moyenne un tiers environ des recou-

vrements (KW, p-value < 0,05).

Dans le niveau Fser, on retrouve des valeurs de recouvrements de F. serratus très impor-

tantes pour tous les sites, ≥ 58,3 % et ≥ 70,8 % pour les périodes 1 et 2 respectivement.

Les recouvrements de F. serratus sont significativement supérieurs à la seconde période de

l’année (KW, p-value < 0,05). Néanmoins, les sites de Molène et Porspoder possèdent les

recouvrements les plus élevés aux deux périodes soit 81,7 %/ 99,2 % et 94,2 %/ 96,7 %,
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respectivement (KW, p-value < 0,05). Les couvertures d’algues rouges dressées sont les plus

faibles à Porspoder (5,8 % période 1) et à Penmarc’h (1,7 % période 2) et les plus élevées

au Dellec (25,8 % période 1) et à l’Aber (14,2 % période 2) (KW, p-value < 0,05). On peut

toujours noter cette baisse des recouvrements entre la période 1 et 2 dans ce niveau (KW,

p-value < 0,05). Les algues rouges encroûtantes ont des recouvrements qui varient entre 0,8 %

(Aber et Dellec) et 7,5 % (Trégunc et Aber), mais restent similaires entre les sites et les pé-

riodes (KW, p-value > 0,05). Les algues vertes sont plus présentes lors de la première période

que la seconde, et sont les plus nombreuses à Penmarc’h avec en moyenne 16,7 % et 3,3 % des

recouvrements pour la première et la seconde période, respectivement (KW, p-value < 0,05).

Les recouvrements de faune (balanes + patelles) sont très faibles dans ce niveau (≤ 5 %) et

sont similaires entre les sites et les périodes (KW, p-value > 0,05). La faune est d’ailleurs

absente sur plusieurs sites Porspoder, Molène, Penmarc’h et Trégunc. Concernant la roche

nue, elle se trouve en plus forte proportion à Porsal et Segal (6,7 %/8,3 % et 7,5 %/5,8 %,

respectivement), mais ne diffère pas significativement des autres sites (KW, p-value > 0,05).

Enfin, dans le dernier niveau, He-Ld, on ne retrouve pas d’H. elongata ni à l’Aber, ni à

Mousterlin. Les recouvrements de cette espèce sont les plus faibles significativement à Segal

(4,2 %/15,8 %), au Dellec (6,7 %/11,7 %) et à Molène (9,2 %/22,5 %) comparé à Porsal

(60,8 %/34,2 %) et Porspoder (39,2 %/40,8 %) (KW, p-value < 0,05). Dans ce niveau on

peut noter l’absence de B. bifurcata sur 4 sites : l’Aber, le Dellec, Porspoder et Trégunc.

Et de très faibles couvertures ≤ 8,3 % et 13,3 % pour les périodes 1 et 2 respectivement à

Porsal, Segal et Molène comparé à Mousterlinoù l’on trouve en moyenne 41 % et 29 % de

recouvrement pour les périodes 1 et 2 respectivement. Les couvertures de L. digitata sont

plus élevées à Molène (29,2 %) et sont similaires à celles retrouvées au Dellec, à Porspoder,

à Segal et à Trégunc (KW, p-value > 0,05) au cours de la première période, où cette espèce

est absente des sites de l’Aber et de Penmarc’h. Les L. digitata sont presque absentes lors de

la seconde période et les recouvrements sont ≤ 1,7 %. Concernant les algues rouges dressées,

on observe de forts recouvrements en général, entre 19,2 % (Porsal) et 82,5 % (Aber) lors de

la première période et entre 18 % (Mousterlin) et 76,7 % (Aber). Les sites de l’Aber et de

Segal ont des valeurs de recouvrements environ deux fois plus importantes que pour les sites

de Porsal et Mousterlin (KW, p-value < 0,05). Les couvertures d’algues rouges encroûtantes

se situent entre 0,8 % (Penmarc’h) et 12,5 % (Trégunc) lors de la première période et entre

0 % (Dellec, Penmarc’h et Trégunc) et 13,3 % (Segal) (KW, p-value < 0,05). On retrouve

très peu de faune (balanes, patelles, éponges) dans ce niveau (≤ 5 %). La part de roche nue
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y est faible avec 10 % et est similaire sur tous les sites (KW, p-value > 0,05). On retrouve

surtout une forte quantité de sable en bas d’estran à Mousterlin, en moyenne 31 % lors de

la seconde période, ce qui fait la particularité de ce site. À Molène, lors des deux périodes,

on retrouve également la Laminariales S. polyschides à hauteur de 1,7 % de recouvrement en

moyenne.

1.1.4 Synthèse

Dans cette partie, les recouvrements à plat ainsi que les caractéristiques topographiques

des sites ont été étudiés. Le recouvrement des principales espèces de Fucales ainsi que des

algues rouges, algues vertes, substrat (roche + sable) et la faune totale est résumé dans le

Tableau 1.2.

Tableau 1.2 – Moyennes et écarts-types des recouvrements à plat (en %) avec les écarts-types associés,
observés pour les 9 sites en 2021. Le substrat comprend le substrat rocheux ainsi que le sable, et la faune
comprend les patelles, les balanes, les éponges, les anémones, les moules et les hermelles. Le recouvrement le
plus important est mis en gras sur chaque ligne

Recouvrements Porsal Porspoder Segal Molène Dellec Aber Penmarc’h Mousterlin Trégunc

P. canaliculata 41,7 ± 24,1 38,3 ± 20,8 7,1 ± 14,4 14,6 ± 20,3 27,9 ± 33,7 47,9 ± 21,3 44,6 ± 24,4 18,8 ± 16,1 4,2 ± 11,4

F. spiralis 24,6 ± 28,2 4,2 ± 4,2 71,7 ± 36,3 45,8 ± 31,2 41,7 ± 30,5 2,9 ± 7,2 26,7 ± 17,1 37,5 ± 21,7 52,1 ± 28,4

A. nodosum 80,0 ± 17,1 63,8 ± 13,3 57,5 ± 20,1 86,3 ± 10,5 19,6 ± 15,6 - 97,1 ± 4,0 4,6 ± 15,9 78,8 ± 27,4

F. vesiculosus - - 8,3 ± 25,8 1,25 ± 4,3 6,3 ± 7,4 65,0 ± 23,8 1,7 ± 3,3 49,2 ± 23,5 7,1 ± 24,5

F. serratus 72,9 ± 18,6 95,4 ± 6,6 72,1 ± 18,0 90,4 ± 10,5 76,7 ± 19,7 68,3 ± 15,1 85,0 ± 12,6 72,1 ± 12,5 77,1 ± 13,7

H. elongata 47,5 ± 29,6 40,0 ± 20,9 10,0 ± 9,3 15,8 ± 17,9 10,0 ± 5,6 - 20,4 ± 20,8 - 19,6 ± 8,9

B. bifurcata 10,8 ± 23,4 - 0,4 ± 1,4 2,9 ± 3,3 - - 16,3 ± 13,2 35,0 ± 27,8 -

L. digitata 3,3 ± 8,1 8,8 ± 20,5 2,1 ± 4,5 15,0 ± 19,7 4,2 ± 7,6 - - - 3,3 ± 4,9

Algues rouges 9,2 ± 9,7 13,7 ± 18,0 15,5 ± 23,1 6,8 ± 11,2 13,8 ± 23,3 14,5 ± 27,6 6,7 ± 11,1 8,2 ± 9,6 14,6 ± 21,8

Algues vertes 0,8 ± 1,3 1,7 ± 1,5 3,3 ± 4,0 1,8 ± 1,8 3,2 ± 2,6 3,0 ± 1,8 4,7 ± 6,0 4,0 ± 4,8 3,5 ± 1,9

Substrat 10,9 ± 10,2 30,4 ± 24,8 8,7 ± 7,4 10,2 ± 15,8 16,6 ± 15,3 5,7 ± 5,6 3,5 ± 2,9 7,9 ± 12,4 8,9 ± 13,2

Faune 1,1 ± 0,7 1,4 ± 1,0 1,6 ± 0,9 1,5 ± 1,3 3,1 ± 3,4 6,1 ± 9,1 3,8 ± 3,9 5,9 ± 9,8 3,0 ± 3,3

De manière générale, des résultats contrastés sont observés en fonction des sites et des

niveaux bathymétriques. On remarque que dans le niveau Pc-Fspi, des sites où les recouvre-

ments de P. canaliculata sont plus importants (> 35 %) que les F. spiralis comme à Porsal,

Porspoder, l’Aber et Penmarc’h et, à l’inverse, des sites où les F. spiralis sont plus importants

(> 35 %) comme à Segal, Molène, Mousterlin et Trégunc. Au niveau de mi-marée, sept sites

possèdent des couvertures d’A. nodosum dominantes sauf à l’Aber et Mousterlin où F. ve-

siculosus est dominant et représente 65 % à l’Aber et 49,2 % à Mousterlin. Dans Fser, des

résultats plus homogènes sont remarqués. Les recouvrements représentent plus à chaque fois
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de 68 % sur tous les sites. Dans le dernier niveau He-Ld, on note des recouvrements impor-

tants (> 30 %) de Fucales/Laminariales (H. elongata, B. bifurcata et L. digitata) à Porsal,

Porspoder, Molène, Penmarc’h et Mousterlin. Au contraire de Segal, Dellec et Trégunc où ils

sont entre 12 et 22 % et de l’Aber où aucune de ces trois espèces n’est présente. Les sites

de Porsal, Molène, Penmarc’h et Mousterlin possèdent les recouvrements d’algues rouges les

plus faibles (< 10 %). Porsal est le site où les recouvrements d’algues vertes sont minimaux

(0,8 %) et Penmarc’h où ils sont maximaux (4,7 %). Enfin, le substrat nu est en moyenne

plus important à Porspoder (30 %) et la faune à Mousterlin avec 5,9 % des recouvrements.

On remarque qu’en fonction du niveau, les recouvrements de Fucales ne permettent pas

de grouper les sites en fonction de leur position géographique/latitude. De plus, l’altitude des

points d’échantillonnage sur l’estran montre grâce au marnage (Figure 15 page 69) une diffé-

rence surtout notable entre les sites du nord Finistère et du Sud dans Pc-Fspi (altitude plus

importante au nord) et He-Ld (altitudes plus élevées au sud). Néanmoins, cette tendance n’est

pas observée dans An et Fser. Les pentes et les rugosités observées ne suivent pas non plus cette

tendance, peu de différences significatives ont été trouvées entre les sites, les sites de Segal et

du Dellec montrant des pentes et des rugosités plus fortes en bas d’estran à l’inverse de Pors-

poder, l’Aber et Trégunc qui montrent des pentes et des rugosités plus fortes en haut d’estran.

Comme le marnage, la latitude ainsi que la topographie et les recouvrements ne

permettent pas de classer de façon satisfaisante les sites. L’hypothèse initialement

proposée selon laquelle les assemblages de macroalgues diffèrent selon les caracté-

ristiques physiques du site est donc réfutée. La deuxième hypothèse selon laquelle

les recouvrements de macroalgues ne seraient pas significativement différents d’une

période à l’autre est vérifiée à l’exception du niveau He-Ld. Des facteurs environne-

mentaux et descripteurs écologiques sont utilisés dans la suite de ce chapitre dans le

but d’expliquer les assemblages de macroalgues.
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1.2 Évolution temporelle de la biodiversité associée aux

communautés de macroalgues

Dans cette partie la variabilité temporelle a été prise en compte, en étudiant les différentes

variables écologiques et environnementales à trois périodes d’échantillonnage différentes, avec

l’étude de la variabilité annuelle. Trois variables environnementales ont été gardées, car elles

ont une influence significative dans tous les niveaux, la hauteur de vagues in situ, la hauteur

de vagues calculée par le modèle WW3 et la température. Les indices écologiques Ics, S et

RP ont été sélectionnés, car ils renseignent sur la structure, la complexité et la composition

générale des communautés. Les variations temporelles sont représentées indépendamment du

site, car les variables montrent des résultats similaires entre les périodes d’échantillonnage

(KW, p-value > 0,05).

1.2.1 Évolution temporelle des variables environnementales

Dans cette partie, seules les hauteurs de vagues in situ et WW3 sont représentées dans la

figure 1.4, la température sera détaillée dans le texte.

Dans le niveau Pc-Fspi, la hauteur de vagues in situ varie, entre 3,8 cm (1 point

d’échantillonnage à Porsal) et 77,55 cm (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) durant la

première période, entre 13,85 cm (1 point d’échantillonnage au Dellec) et 62,7 cm (1 point

d’échantillonnage à Segal) durant la seconde période et entre 22,3 cm et 52,9 cm pour la

dernière période (Figure 1.4). Néanmoins, les hauteurs de vagues dans ce niveau restent si-

milaires entre les périodes (KW, p-value > 0,05). Les données de hauteurs de vagues issues

du modèle WW3 suivent des tendances comparables à celles observées pour les mesures in

situ, avec des hauteurs de vagues plus faibles durant la deuxième période d’échantillonnage

(25,8 cm) et plus importantes pendant la troisième période (87,4 cm). Des différences signi-

ficatives sont observées entre les données in situ et le modèle WW3 pour l’ensemble des sites

étudiés, montrant des hauteurs de vagues plus élevées lors des première et troisième périodes

(ANOVA, p-value < 0,05).

118



Chap. 1. 2 Évolution temporelle de la biodiversité associée aux communautés de macroalgues

Pc-Fspi

150

H
v
 (

e
n
 c

m
)

100

50

0

An

Fser He-Ld

150

H
v
 (

e
n
 c

m
)

100

50

0
Période 1 Période 2 Période 3 Période 1 Période 2 Période 3

In situ WW3

Période 1 Période 2 Période 3 Période 1 Période 2 Période 3

150

H
v
 (

e
n
 c

m
)

100

50

0

a b

a b
a b

a b

a b a b

a b

n.s

n.s

n.sn.s

n.s

150

H
v
 (

e
n
 c

m
)

100

50

0

Figure 1.4 – Boxplots représentants la distribution moyenne des variables environnementales hauteur de
vagues in situ (en cm) et hauteur de vagues calculées par le modèle WW3 (en cm) pour chaque point
d’échantillonnage (tous sites confondus) en fonction de la période d’échantillonnage et du niveau sur l’estran.
En vert la période 1, en violet la période 2 et en jaune la période 3. Les lettres montrent la significativité des
tests de Kruskal-Wallis effectués entre les hauteurs de vagues in situ et WW3 au sein de chaque période

Dans le niveau An, la hauteur de vagues in situ présente une variabilité allant de 11,8 cm (1

point d’échantillonnage à Penmarc’h) à 66,9 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) pendant

la première période, de 16,7 cm (1 point d’échantillonnage à Penmarc’h) à 53,1 cm (1 point

d’échantillonnage au Dellec) durant la deuxième période, et de 20,1 cm (1 point d’échantillon-

nage à Penmarc’h) à 69,5 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) lors de la dernière période.

La hauteur de vagues reste relativement similaires entre les périodes (ANOVA, p-value > 0,05).

En ce qui concerne les données de hauteur de vagues WW3, les première et troisième périodes

se caractérisent par des hauteurs de vagues significativement plus élevées, allant de 29,6 cm

(1 point d’échantillonnage à Mousterlin) à 123,7 cm (1 point d’échantillonnage à Molène)

et de 42 cm (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) à 135,4 cm (1 point d’échantillonnage

à Porsal). En revanche, durant la deuxième période, ces hauteurs varient entre 25,8 cm (1

point d’échantillonnage au Dellec) et 87,4 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) (ANOVA,

p-value < 0,05). Il est important de noter que la hauteur de vagues calculée par le modèle

WW3 est systématiquement significativement supérieure à celle mesurée in situ.
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Dans le niveau Fser, on observe une tendance similaire à celle du niveau An en ce qui

concerne la hauteur de vagues in situ. Pendant la seconde période d’échantillonnage, on

constate des hauteurs de vagues plus faibles (ANOVA, p-value < 0,05), tandis que les hauteurs

restent similaires entre la première et la dernière période (ANOVA, p-value > 0,05). Plus spé-

cifiquement, les hauteurs de vagues dans Fser varient entre 45,4 cm (1 point d’échantillonnage

à Porspoder) et 92 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) lors de la première période, entre

34 cm (1 point d’échantillonnage à Trégunc) et 69,3 cm (1 point d’échantillonnage à Pen-

marc’h) pendant la deuxième période, et entre 54,3 cm (1 point d’échantillonnage à Trégunc)

et 81,3 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) pour la troisième période. En ce qui concerne

les données de hauteur de vagues WW3, les deux premières périodes présentent des valeurs

de hauteur de vagues comparables, avec des hauteurs variant entre 18,7 cm (1 point d’échan-

tillonnage au Dellec) et 88,6 cm (1 point d’échantillonnage à l’Aber), ainsi qu’entre 25,8 cm

(1 point du Dellec) et 87,4 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) respectivement (ANOVA,

p-value > 0,05). Cependant, la troisième période se distingue par des valeurs plus élevées, al-

lant de 42 cm (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) à 135,4 cm (1 point d’échantillonnage

à Porsal) (KW, p-value < 0,05). Il est important de noter que les hauteurs de vagues in situ

et WW3 diffèrent uniquement pendant la première période, où les hauteurs in situ sont plus

élevées.

Enfin, en bas d’estran (He-Ld) la hauteur de vagues in situ est plus faible lors de la se-

conde période d’échantillonnage (ANOVA, p-value < 0,05). Plus précisément, ces hauteurs de

vagues varient entre 54,3 cm (1 point d’échantillonnage à Porsal) et 106 cm (1 point d’échan-

tillonnage à Molène) pendant la première période, entre 41,3 cm (1 point d’échantillonnage à

Porsal) et 60,1 cm (1 point d’échantillonnage à l’Aber) lors de la deuxième période, et entre

59,8 cm (1 point d’échantillonnage à Penmarc’h) et 124,8 cm (1 point d’échantillonnage à

Porspoder) pour la troisième période. Il est important de noter que plus on descend vers le bas

de l’estran, plus la hauteur de vagues augmente, atteignant leur maximum dans He-Ld (KW,

p-value < 0,05). Par conséquent, la hauteur de vagues observée dans Pc-Fspi et An est plus

faible que celle observée dans Fser et He-Ld (KW, p-value < 0,05). Les données de hauteur de

vagues WW3 suivent la même tendance. Elles présentent des valeurs de hauteurs de vagues

plus faibles au cours de la seconde période, variant entre 25,8 cm (1 point d’échantillonnage

au Dellec) et 87,4 cm (1 point d’échantillonnage à Molène) comparé aux périodes 1 et 3.

Pendant ces deux périodes, la hauteur de vagues WW3 varie respectivement entre 31,6 cm

(1 point d’échantillonnage au Dellec) et 105,7 cm (1 point d’échantillonnage à Molène), puis
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entre 42 cm (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) et 135,4 cm (1 point d’échantillonnage

à Porsal) (ANOVA, p-value < 0,05). Il est important de noter que dans ce cas, les valeurs de

hauteur de vagues calculées par le modèle WW3 sont similaires entre les différents niveaux.

Tout comme dans le niveau précédent, les hauteurs de vagues in situ sont plus élevées au

cours de la première période.

Le dernier paramètre, la température de l’eau montre des tendances différentes entre

les niveaux.

Dans le niveau Pc-Fspi, les températures sont les plus élevées lors de la seconde période

(KW, p-value < 0,05) et sont comprises entre 9,5 °C (1 point d’échantillonnage à Porsal) et

15,9 °C (1 point d’échantillonnage au Dellec), et sont minimales lors de la dernière période

(KW, p-value < 0,05), où elles varient entre 7,9 °C (1 point d’échantillonnage à Penmarc’h) et

8,9 °C (1 point d’échantillonnage à Trégunc). Les températures mesurées lors de la première

période sont intermédiaires et sont comprises entre 8,1 °C (1 point d’échantillonnage à l’Aber)

et 12,9 °C (1 point d’échantillonnage à Porsal) (KW, p-value < 0,05).

Dans le niveau An, les températures sont significativement inférieures aux deux premières

périodes lors de la dernière période (KW, p-value < 0,05), où elles sont comprises entre 7,7 °C

(1 point d’échantillonnage à Penmarc’h) et 9,4 °(1 point d’échantillonnage au Dellec) (KW,

p-value < 0,05). Au contraire, lors des périodes 1 et 2, les températures moyennes varient entre

7 °C (1 point d’échantillonnage à Trégunc) et 15,7 °C (1 point d’échantillonnage à Penmarc’h)

et entre 11,3 °C (1 point d’échantillonnage à Porsal) et 17,6 °C (1 point d’échantillonnage au

Dellec), respectivement.

Dans le niveau Fser, les températures les plus élevées sont mesurées lors de la seconde

période (KW, p-value < 0,05), elles sont comprises entre 13 °C (1 point d’échantillonnage

à Mousterlin) et 18 °C (1 point d’échantillonnage à l’Aber). Au contraire, elles sont les plus

faibles lors de la dernière période (KW, p-value < 0,05), soit, entre 8,8 °C (1 point d’échan-

tillonnage à l’Aber) et 9,9 °C (1 point d’échantillonnage à Porsal), et intermédiaires au cours

de la première (KW, p-value < 0,05), entre 9,4 °C (1 point d’échantillonnage à l’Aber) et

14,5 ° C (1 point d’échantillonnage à Porspoder).

Enfin, le dernier niveau He-Ld montre des températures significativement supérieures au

cours de la seconde période, entre 12,4 °C (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) et 17,9 ° C

(1 point d’échantillonnage à l’Aber) comparé aux périodes 1 et 3 où les valeurs sont com-

prises entre 9,1 °C (1 point d’échantillonnage au Dellec) et 11,8 °C (1 point d’échantillonnage à

Molène), et entre 9,1 °C (1 point d’échantillonnage à Mousterlin) et 10,1 ° C (1 point d’échan-
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tillonnage à Porspoder), respectivement (KW, p-value < 0,05). Les valeurs moyennes de tem-

pératures de l’eau augmentent significativement à partir du niveau Fser (KW, p-value < 0,05).

1.2.2 Évolution temporelle des indices écologiques

La figure 1.5 montre les variations des indices écologiques Ics, S et RP au cours des trois

périodes d’échantillonnages et en fonction des niveaux bathymétriques.
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Figure 1.5 – Boxplots représentants la distribution moyenne des variables écologiques Ics : Indice de structure
des communautés, S : richesse spécifique et, RP : rapport de la richesse spécifique des Rhodophyta/Phaeophy-
ceae, pour chaque point d’échantillonnage (tous sites confondus) et en fonction de la période d’échantillonnage
et du niveau sur l’estran. En vert la période 1, en violet la période 2 et en jaune la période 3. Les lettres montrent
la significativité des tests de Kruskal-Wallis effectués entre les périodes d’échantillonnage
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Au sein du niveau Pc-Fspi, l’indice Ics, comme estimateur de la structure d’une commu-

nauté macroalgale, est plus élevé lors de la dernière période d’échantillonnage, entre 0,61 (1

point de l’Aber) et 0,85 (1 point du Dellec) comparé aux périodes 1 et 2 où il est compris

entre 0,19 (1 point de Porspoder) et 0,87 (1 point de Trégunc) et entre 0,12 (1 point de

Trégunc) et 0,78 (1 point de Segal), respectivement.

Pour les trois autres niveaux, l’Ics est similaire entre les périodes (KW, p-value > 0,05).

Dans le niveau An, les valeurs de l’Ics varient entre 0,24 (1 point de Trégunc) et 1,35 (1 point

de Porspoder) (Période 1), entre 0,4 (1 point du Dellec) et 1,58 (1 point de Trégunc) (Période

2) etentre 0,64 (1 point de l’Aber) et 1,39 (1 point de Trégunc) (période 3). Dans le niveau

Fser, les valeurs de l’Ics varient entre 0,61 (1 point de l’Aber) et 1,40 (1 point de Porspoder)

(Période 1), entre 0,69 (1 point de Mousterlin) et 1,53 (1 point du Dellec) (Période 2) et entre

0,92 (1 point de Penmarc’h) et 1,41 (1 point de Molène) (Période 3). Enfin, dans le niveau

He-Ld, les Ics sont compris entre 0,62 (1 point de Mousterlin) et 1,54 (1 point de Porspoder)

(Période 1), entre 0,72 (1 point de Mousterlin) et 1,29 (1 point de Porsal) (Période 2), et

entre 0,76 (1 point de Segal) et 1,09 (1 point de Penmarc’h) (Période 3).

La richesse spécifique S est similaire entre les périodes dans le niveau Pc-Fspi (KW, p-value

> 0,05). Elle varie entre 3 et 15 espèces lors de la première période, entre 2 et 10 espèces lors

de la seconde et entre 3 et 24 espèces lors de la dernière. Les trois autres niveaux montrent

des tendances similaires avec les périodes 1 et 2 similaires et une troisième période où l’indice

S est plus élevé (KW, p-value < 0,05). Dans An, l’indice S varie entre 4 et 32 espèces, entre

4 et 35 espèces dans Fser et entre 12 et 37 espèces dans He-Ld.

Le ratio RP, parfois utilisé comme indicateur de l’état de santé des écosystèmes, ne montre

pas de différences significatives entre les périodes d’échantillonnage dans tous les niveaux (KW,

p-value > 0,05). Il varie entre 0 et 9 dans Pc-Fspi, entre 0,8 et 7 dans An, entre 1,7 et 12

dans Fser et entre 2,5 et 19 dans He-Ld.

Les variables environnementales montrent des différences entre la période 1 et la période

2 pour les hauteurs de vagues in situ, dans An et Fser pour les hauteurs de vagues WW3 et

Pc-Fspi, Fser et He-Ld pour la température. De plus, des différences sont observées entre les

périodes 1 et 3 dans Fser pour la hauteur de vagues WW3 et dans Pc-Fspi, An et Fser pour

la température. Pour les indices écologiques, les périodes 1 et 2 sont similaires pour les trois
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variables (Ics, S et RP) et des différences apparaissent avec la période 3 dans Pc-Fspi pour

l’Ics et dans An, Fser et He-Ld pour l’indice S.

L’hypothèse émise au début de chapitre est confirmée, les variables étudiées ici pré-

sentent des réponses contrastées en fonction du niveau bathymétrique et de la période

considérée.

1.3 Analyse comparative de la structure et de la biodiver-

sité associées aux communautés des sites d’étude

Cette partie se concentre sur la structuration des communautés. Pour cela, les données

des recouvrements dressés sont utilisées. Au cours des trois périodes d’échantillonnage, 154

espèces de macroalgues ont été répertoriées (Annexe A.1), le nombre d’espèces par groupes

et par classe de macroalgues est résumé dans le tableau 1.3.

Tableau 1.3 – Nombre d’espèces de macroalgues trouvées en fonction de leur classe sur les 9 sites d’échan-
tillonnage surveillés durant trois périodes d’échantillonnage (janvier-juillet 2021 ; septembre-décembre 2021 et
janvier-avril 2022). Le nombre maximal d’espèces identifiées par phylum (ligne) est mis en gras dans le tableau

Porsal Porspoder Segal Molène Dellec Aber Penmarc’h Mousterlin Trégunc

Ochrophyta 11 9 12 10 16 15 15 13 11
Rhodophyta 41 45 46 32 45 37 48 46 41
Chlorophyta 4 5 7 6 10 5 7 8 6

On retrouve plus d’espèces de macroalgues brunes au Dellec (16 espèces) et à Porspoder

le moins d’espèces (9 espèces). Le maximum de macroalgues rouges est retrouvé à Penmarc’h

avec 48 espèces et le minimum à Molène avec 37 espèces. Enfin, le nombre de macroalgues

vertes varie entre 4 espèces observées à Porsal et 10 espèces au Dellec.

Dans la partie précédente, aucune variation entre les périodes au sein de chaque site n’a

été observée sur les variables environnementales et les indices écologiques, c’est pourquoi dans

cette partie les trois périodes d’échantillonnage ont été groupées pour les analyses.
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1.3.1 Description des communautés

Afin de décrire les communautés, des analyses en composantes principales (ACP) ont été

réalisées avec comme variables les données de recouvrements dressés, c’est-à-dire les recou-

vrements de chaque espèce de macroalgue, de faune fixée et de substrat, au sein de chaque

point d’échantillonnage, et en fonction du niveau. Ces résultats sont présentés, pour chaque

niveau, dans les figures 1.6, 1.7, 1.8 et 1.9. Chaque ACP présente les 10 espèces contribuant

le plus à la construction de l’ACP pour plus de lisibilité.
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Figure 1.6 – Analyse en composantes principales (ACP) de la composition et de la structure verticale
des communautés de macroalgues intertidales pour 9 sites et 3 périodes dans le niveau à Pc-Fspi. Les deux
premiers axes représentent 56,4 % de la variance totale. (a) Les groupes définis ici résultent d’un regroupement
hiérarchique des données de l’ACP (HCPC) révélant 3 groupes de sites. (b) Carte vectorielle montrant les 10
espèces contribuant le plus à la construction de l’ACP. Pc : Pelvetia canaliculata, Hrub : Hildenbrandia rubra,
Crup : Cladophora rupestris, Fspi : Fucus spiralis, Rflo : Rhodothamniella floridula, Ucomp : Ulva compressa,
Gpusil : Gelidium pusillum et Ccaes : Catenella caespitosa

Dans le premier niveau, Pc-Fspi, les dimensions 1 et 2 de l’ACP expliquent 31,4 % et

25 % de la variance totale, respectivement (Figure 1.6b). Plusieurs espèces formant la cano-

pée, comme P. canaliculata ou la sous-strate, comme l’algue encroûtante Hildenbrandia rubra,

ou les balanes contribuent au premier axe de l’ACP. L’axe 2 est défini par des espèces de

macroalgues rouges gazonnantes telles que Catenella caespitosa, Gelidium pusillum ou encore

Rhodothamniella floridula. Trois groupes sont identifiés par le regroupement hiérarchique des

données de l’ACP (HCPC), ils montrent des compositions d’espèces différentes. Le groupe 1

est constitué de 45 points d’échantillonnage et les deux autres sont à peu près égaux avec 22

(groupe 2) et 23 points d’échantillonnage (groupe 3) (Figure 1.6a).
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Le groupe 1 est bien défini par la présence de P. canaliculata, l’algue encroûtante H. rubra

et les balanes. Ce cluster comprend 100 % des points d’échantillonnage de l’Aber, 90 % des

points de Penmarc’h et Mousterlin et 60 % des points de Porspoder (données non présentées).

Le groupe 2 est caractérisé par la présence de F. spiralis, de petites algues rouges comme

G. pusillum, C. caespitosa, R. floridula, et d’algues vertes comme Cladophora rupestris et

Ulva sp. Ce cluster est composé à 90 % des points d’échantillonnages présents à Segal, de 60 %

des points du Dellec et de 40 % des points de Porsal (données non présentées). Le groupe 3 est

composé essentiellement de substrat, ici la roche nue, mais aussi de Caulacanthus okamurae.

Cette composition est présente à Trégunc dans 70 % des points d’échantillonnage et à Molène

dans 60 % des points (données non présentées).
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Figure 1.7 – Analyse en composantes principales (ACP) de la composition et de la structure verticale
des communautés de macroalgues intertidales pour 9 sites et 3 périodes dans le niveau à An. Les deux
premiers axes représentent 49,3 % de la variance totale. (a) Les groupes définis ici résultent d’un regroupement
hiérarchique des données de l’ACP (HCPC) révélant 3 groupes de sites. (b) Carte vectorielle montrant les 10
espèces contribuant le plus à la construction de l’ACP (flèches noires). Fves : Fucus vesiculosus, Coka :
Caulacanthus okamurae, Opin : Osmundea pinnatifida, Vlan : Vertebrata lanosa, Crup : Cladophora rupestris
et An : Ascophyllum nodosum

Dans le niveau An, les dimensions 1 et 2 de l’ACP expliquent 34,4 % et 14,9 % de la

variance totale, respectivement (Figure 1.7b). Plusieurs espèces formant la canopée comme

A. nodosum, F. vesiculosus, où d’autres algues de la sous-strate contribuent au premier axe

de l’ACP. L’axe 2 est défini par une autre Fucales F. serratus, mais aussi le substrat dont la

roche nue et le sable. Trois groupes sont identifiés par la HCPC, ils montrent des composi-

tions d’espèces différentes, ils contiennent les points d’échantillonnage de manière équilibrée,

26 points forment le groupe 1, 29 et 35 points forment les groupes 2 et 3 (Figure 1.7a).
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Le groupe 1, bien séparé des autres, comprend F. vesiculosus, des espèces de macroalgues

rouges telles que Osmundea pinnatifida, C. okamurae, et Aglaothamnion hookeri, des espèces

d’algues brunes comme Ralfsia verrucosa ainsi que des algues vertes telles que Ulva compressa

ou Cladophora hutchinsiae. La faune fixée est très présente dans ce groupe avec notamment

des balanes, des hermelles et des moules. Ce groupe est formé de 100 % des points d’échan-

tillonnage de l’Aber, de 90 % des points de Mousterlin et de 60 % des points du Dellec

(données non présentées). Le groupe 2 est composé d’A. nodosum, ainsi que de substrat,

ici de la roche, recouverte d’hydrozoaires ou d’anémones. Cette composition pauvre en ma-

croalgues de sous-strate a été retrouvée sur les sites de Penmarc’h (100 % des points), de

Molène (60 % des points) et de Porsal (50 % des points) (données non présentées). Le groupe

3 est composé de deux espèces de Fucales F. serratus et A. nodosum cette fois-ci accompa-

gné de l’algue épiphyte Vertebrata lanosa. D’autres espèces d’algues rouges à thalle calcaire

Corallina sp., à thalles cylindriques comme Chondrus crispus, et Mastocarpus stellatus, ainsi

qu’à thalles filamenteux comme R. floridula et Plumaria plumosa. Des espèces d’algues rouges

encroûtantes sont retrouvées comme Phymatolithon lenormandii et Lithophyllum incrustans,

ainsi qu’une espèce d’algue verte C. rupestris. Dans ce groupe, le substrat dominant est le

sable, recouvert par des spirorbes et des éponges. Ce groupe est formé de 100 % des points du

site de Porspoder, 90 % des points de Segal, 70 % des points de Trégunc et 50 % des points

de Porsal (données non présentées).
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Figure 1.8 – Analyse en composantes principales (ACP) de la composition et de la structure verticale
des communautés de macroalgues intertidales pour 9 sites et 3 périodes dans le niveau à Fser. Les deux
premiers axes représentent 38,1 % de la variance totale. (a) Les groupes définis ici résultent d’un regroupement
hiérarchique des données de l’ACP (HCPC) révélant 3 groupes de sites. (b) Carte vectorielle montrant les
10 espèces contribuant le plus à la construction de l’ACP (flèches noires). Fser : Fucus serratus ; Plenor :
Phymatolithon lenormandii ; Crup : Cladophora rupestris ; Cor : Corallina sp. ; Linc : Lithophyllum incrustans ;
Lart : Lomentaria articulata et Opin : Osmundea pinnatifida
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Dans le niveau Fser, les dimensions 1 et 2 de l’ACP expliquent 20,6 % et 17,5 % de la

variance totale, respectivement (Figure 1.8b). Fucus serratus, qui forme la canopée, l’algue

rouge encroûtante L. incrustans ou encore le sable contribuent au premier axe de l’ACP. L’axe

2 est défini par des espèces d’algues rouges comme O. pinnatifida, d’algues vertes (C. rupes-

tris) et par de la faune fixée comme les spirorbes et les balanes. Trois groupes bien définis sont

identifiés par la HCPC, ils montrent des compositions d’espèces différentes. Le groupe 1 est

formé par 52 points d’échantillonnages et les groupes 2 et 3 contiennent à peu près le même

nombre de points avec 17 et 18 points, respectivement (Figure 1.8a).

Le groupe 1, pauvre en algues de sous-strate, est composé de F. serratus, de C. rupestris, et

d’algues encroûtantes telles que R. verrucosa et P. lenormandii. Du sable a été observé dans ce

groupe ainsi que des spirorbes et des ascidies. Les espèces associées au groupe 1 correspondent

aux sites de Porsal, Porspoder, Segal et Penmarc’h (100 % des points d’échantillonnage). Le

groupe 2 est composé d’A. nodosum, d’espèces d’algues rouges dressées telles que C. okamu-

rae, O. pinnatifida, A. hookeri et Lomentaria articulata, ainsi que d’algues rouges encroûtantes

comme Peyssonnelia dubyi. On retrouve aussi quelques algues brunes comme Sphacelaria sp.

et Colpomenia peregrina, et une espèce d’algue verte Ulva sp. Ce groupe contient de la faune

fixée telle que des balanes, des moules et des hermelles. Cette composition riche en algues

rouges dressées est retrouvée à l’Aber et à Mousterlin (100 % et 70 % des points d’échan-

tillonnage, respectivement). Le dernier groupe (groupe 3), bien défini, contient des algues

rouges membraneuses telles que Cryptopleura ramosa et Membranoptera alata, des algues

calcaires comme Corallina sp. ou encore des algues filamenteuses comme P. plumosa, Rhodo-

chorton purpureum et Callithamnion tetricum, une algue encroûtante L. incrustans, une espèce

d’algue verte Cladophora pellucida et des éponges. Ce dernier groupe est formé par 60 % des

points de Molène, du Dellec et de Trégunc. Les autres points de ces 3 sites (40 %) se trouvant

dans le groupe 1 où l’on observe des couvertures de F. serratus.

Dans le niveau He-Ld, les dimensions 1 et 2 de l’ACP expliquent 18,2 % et 10,2 % de

la variance totale, respectivement (Figure 1.9b). Himanthalia elongata et B. bifurcata, qui

forment la canopée, les algues rouges dressées C. crispus et R. floridula contribuent au pre-

mier axe de l’ACP. L’axe 2 est défini par des espèces d’algues rouges encroûtantes comme L.

incrustans et M. lichenoides, ainsi que de sable. Trois groupes sont identifiés par la HCPC, ils

montrent des compositions d’espèces différentes. Les groupes 1 et 2 présentent un nombre de

points similaires soit 32 et 39 points d’échantillonnage, respectivement, et le groupe 3 contient

lui 18 points (Figure 1.9a).
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Figure 1.9 – Analyse en composantes principales (ACP) de la composition et de la structure verticale
des communautés de macroalgues intertidales pour 9 sites et 3 périodes dans le niveau à He-Ld. Les deux
premiers axes représentent 28,4 % de la variance totale. (a) Les groupes définis ici résultent d’un regroupement
hiérarchique des données de l’ACP (HCPC) révélant 3 groupes de sites. (b) Carte vectorielle montrant les
10 espèces contribuant le plus à la construction de l’ACP (flèches noires). Mlich : Mesophyllum lichenoides ;
Ccrisp : Chondrus crispus ; Crup : Cladophora rupestris ; He : H. elongata ; Mstel : Mastocarpus stellatus ; Lart :
Lomentaria articulata ; Linc : Lithophyllum incrustans ; Bb : B. bifurcata ; Caci : Chondracanthus acicularis et
Rflor : Rhodothamniella floridula

Le groupe 1 est formé par H. elongata associée avec des espèces d’algues rouges comme

Gelidium pulchellum, P. plumosa, ou C. crispus, d’algues rouges ou brunes encroûtantes telles

que Mesophyllum lichenoides, Phymatolithon purpureum, P. lenormandii et R. verrucosa, ainsi

que d’algues vertes comme Ulva sp., C. hutchinsiae et Codium sp. Ce groupe est composé

de roche recouverte de patelles et d’éponges. Cet assemblage d’espèces est retrouvé à Segal

(100 % des points), Porspoder (100 % des points) et au Dellec (90 % des points) (données non

présentées). Le second groupe est composé des espèces de Fucales F. serratus et H. elongata

ainsi que de la Laminariales L. digitata en mélange. On retrouve quelques espèces d’algues

rouges dressées telles que C. ramosa, et Furcellaria lumbricalis, des algues rouges encroûtantes

comme L. incrustans, une algue verte C. rupestris ainsi que des spirorbes. Le groupe 2 contient

100 % des points de Trégunc, Porsal et Penmarc’h, ainsi que 80 % des points de Molène. Enfin,

le groupe 3, bien défini, est composé de B. bifurcata et Sargassum muticum, mais essentiel-

lement d’algues rouges dressées (23 espèces) comme : Hypoglossum hypoglossoides, Gym-

nogongrus crenulatus, Monosporus pedicellatus. On retrouve aussi des algues brunes comme

Halopteris scoparia, Cladosthephus spongiosus ou Dictyota dichotoma, et des espèces d’algues

vertes comme Ulva clathrata et U. compressa ainsi que de la faune comme des serpules, des

bryozoaires et des anémones. 100 % des points d’échantillonnages de Mousterlin et 90 % des
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points de l’Aber composent ce dernier groupe (données non présentées).

Les espèces de macroalgues identifiées ainsi que leurs recouvrements dressés, étudiés ci-

dessus, ont permis de calculer des indices écologiques tels que l’Ics, la richesse spécifique (S)

et le ratio de la richesse spécifique des Rhodophyta/Phaeophyceae (RP). Ils vont permettre

d’étudier les communautés dans leur ensemble et non seulement en termes d’espèces.

Ces trois indices ont été comparés avec les résultats obtenus par HCPC calculés précé-

demment. Ils ont été choisis, car ils renseignent sur la complexité, la richesse ainsi que la

composition dominante de la communauté et sont présentés dans le tableau 1.4.

En général, les communautés sont moins complexes dans Pc-Fspi, où l’on observe des Ics

plus faibles comparés aux autres niveaux (KW, p-value < 0,05) (Tableau 1.4). La richesse

spécifique augmente plus on descend sur l’estran, avec des valeurs similaires observées dans

An et Fser (KW, p-value < 0,05). Le ratio R/P suit la même tendance et augmente plus on

descend sur l’estran, dû à une augmentation du nombre d’algues rouges, ce ratio est similaire

entre le niveau Fser et He-Ld (KW, p-value < 0,05).

Dans Pc-Fspi, l’Ics varie entre 0,48 ± 0,08, à l’Aber, et 0,73 ± 0,12, à Segal (Tableau 1.4)

(KW, p-value < 0,05). La richesse spécifique varie entre 3,60, à Porspoder et l’Aber, et 9,30

± 6,25, à Trégunc. L’indice RP varie entre 0,90, à Porsal et Porspoder, et 2,50 ± 2,75. Les

groupes obtenus grâce à l’ACP mettent en évidence 3 groupes de sites. Le groupe 1 se ca-

ractérise par des Ics moyens, une richesse spécifique plus faible et un RP plus faible, dû aux

pauvres couvertures d’algues de sous-strate. Au contraire, le groupe 2 est caractérisé par des

Ics et une richesse (S et RP) forte, comparé au groupe 1, grâce à la présence de Fucales et

d’algues rouges (KW, p-value < 0,05). Enfin, le groupe 3 possède une structure intermédiaire,

avec des richesses pouvant être élevées en fonction du site.

Dans An, l’Ics varie entre 0,69, au Dellec et à l’Aber, et 1,13, à Segal et à Trégunc (KW,

p-value <0,05). L’indice S varie entre 9,50 ± 1,58, à Penmarc’h, et 15,50 ± 3,72, à Porspoder.

L’indice RP varie entre 1,63 ±0,44, à Penmarc’h, et 4,11 ± 1,46, à Trégunc. Le groupe 1 se

définit par les Ics les plus faibles (KW, p-value < 0,05), mais avec une richesse spécifique

forte (entre 13 et 15 espèces) et un RP moyen, caractérisés par une espèce de Fucales (F. ve-

siculosus), des algues rouges moins complexes, mais en nombre et des balanes. Le groupe 2

est caractérisé par des Ics moyens (entre 0,90 et 1,11), mais une richesse spécifique la plus

faible (≤ 11 espèces) (KW, p-value < 0,05), ainsi que les RP les plus faibles. Ces sites sont
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Tableau 1.4 – Moyennes et écarts-types des indices écologiques calculés pour les 3 périodes d’échantillonnage
en fonction du site et du niveau. Ics : Indice de structure des communautés ; S : richesse spécifique ; R/P :
rapport richesse spécifique des Rhodopyta/Phaeophyceae. Les couleurs correspondent aux groupes créés par
HCPC, jaune : groupe 1, bleu ; groupe 2 et mauve : groupe 3. Le site de Porsal est bicolore, car il appartient
à 2 groupes

Niveaux Sites Ics S RP

Pc-Fspi

Porsal 0,55 ± 0,13 4,70 ± 1,57 0,90 ± 0,32

Porspoder 0,52 ± 0,16 3,60 ± 0,70 0,90 ± 0,46

Segal 0,73 ± 0,12 8,70 ± 3,37 2,60 ± 1,22

Molène 0,52 ± 0,14 4,00 ± 1,25 1,05 ± 0,72

Dellec 0,71 ± 0,13 7,80 ± 3,71 2,38 ± 1,73

Aber 0,48 ± 0,08 3,60 ± 1,07 1,00 ± 0,67

Penmarc’h 0,67 ± 0,07 5,30 ± 0,67 1,05 ± 0,28

Mousterlin 0,62 ± 0,14 5,90 ± 1,20 1,50 ± 0,67

Trégunc 0,55 ± 0,22 9,30 ± 6,25 2,50 ± 2,75

An

Porsal 0,96 ± 0,19 11,10 ± 3,00 3,57 ± 1,41

Porspoder 1,10 ± 0,15 15,50 ± 3,72 3,10 ± 1,01

Segal 1,13 ± 0,17 13,10 ± 3,67 2,35 ± 0,70

Molène 1,11 ± 0,09 9,60 ± 1,43 2,28 ± 0,88

Dellec 0,69 ± 0,21 15,10 ± 7,71 4,36 ± 2,05

Aber 0,69 ± 0,13 12,30 ± 6,11 2,39 ± 0,89

Penmarc’h 0,93 ± 0,19 9,50 ± 1,58 1,63 ± 0,44

Mousterlin 0,76 ± 0,18 13,50 ± 3,66 2,66 ± 0,57

Trégunc 1,13 ± 0,31 13,00 ± 4,06 4,11 ± 1,46

Fser

Porsal 1,13 ± 0,17 15,50 ± 3,75 3,95 ± 1,21

Porspoder 1,11 ± 0,23 11,10 ± 3,93 5,49 ± 1,97

Segal 1,05 ± 0,14 17,80 ± 4,21 4,91 ± 2,04

Molène 1,11 ± 0,22 8,50 ± 2,42 4,30 ± 2,30

Dellec 1,04 ± 0,23 19,80 ± 6,61 6,09 ± 2,56

Aber 0,86 ± 0,16 15,60 ± 5,95 7,33 ± 3,12

Penmarc’h 1,00 ± 0,17 10,57 ± 2,88 5,64 ± 1,03

Mousterlin 0,75 ± 0,13 10,50 ± 2,51 6,62 ± 2,53

Trégunc 1,04 ± 0,07 14,50 ± 2,32 8,00 ± 2,68

He-Ld

Porsal 1,19 ± 0,17 17,70 ± 4,35 7,22 ± 2,44

Porspoder 1,23 ± 0,19 16,80 ± 2,39 9,90 ± 4,42

Segal 0,95 ± 0,19 20,20 ± 2,78 10,82 ± 5,51

Molène 0,95 ± 0,17 17,80 ± 3,46 5,35 ± 2,41

Dellec 0,85 ± 0,12 19,00 ± 4,22 4,96 ± 2,80

Aber 0,76 ± 0,04 19,60 ± 6,47 3,44 ± 0,50

Penmarc’h 0,99 ± 0,18 21,70 ± 6,67 6,13 ± 3,35

Mousterlin 0,84 ± 0,13 22,78 ± 6,40 5,44 ± 3,08

Trégunc 0,99 ± 0,18 15,30 ± 2,21 6,14 ± 3,26
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caractérisés par une surface de roche plus importante et des couvertures d’algues rouges plus

faibles comparées aux couverts d’A. nodosum. Le groupe 3 est défini par des Ics ainsi que

des richesses spécifiques fortes (Ics : entre 0,96 et 1,13 ; S : entre 13 et 16 espèces) et les

RP les plus élevés. Ceci est caractéristique des sites où l’on retrouve des Fucales en mélange,

ainsi que des recouvrements plus importants en algues rouges. On peut noter la présence de

Porsal dans deux groupes, la moitié des points se trouvant dans le groupe 2, car les thalles

d’A. nodosum étaient non épiphytés et sous la canopée on pouvait observer surtout de la roche

nue, au contraire de l’autre moitié des points appartenant au groupe 3.

Dans le niveau Fser, l’Ics varie entre 0,75 ± 0,13, à Mousterlin, et 1,13 ± 0,17 à Porsal

(KW, p-value < 0,05). La richesse spécifique varie entre 8,50 ± 2,42, à Molène, et 19,80

± 6,61, au Dellec (KW, p-value < 0,05). Cette richesse spécifique varie peu entre les autres

sites (KW, p-value > 0,05). L’indice RP varie entre 3,95 ± 1,21, à Porsal et 8,00 ± 2,68,

à Trégunc (KW, p-value < 0,05). Il existe peu de variations entre les autres sites également

pour cet indice (KW, p-value > 0,05). Les richesses spécifiques étant similaires, il devient plus

difficile de séparer les sites avec les indices écologiques. Les groupes 1 et 3 sont en termes de

structure et de richesse spécifique similaires, on y retrouve des Ics forts, des S comparables

(groupe 1 : entre 10 et 18 espèces ; groupe 3 : entre 8 et 15 espèces), mais les RP les plus

forts sont retrouvés dans le groupe 3. Dans ces deux groupes on retrouve un grand nombre

d’algues rouges (dressées et encroûtantes), dont des plus complexes sur les sites du groupe

3, ce qui donne un Ics fort malgré la plus faible couverture en algues brunes. Le groupe 2 est

caractérisé par des Ics faibles (< 0,9) (KW, p-value < 0,05), des S comparables et des RP

forts (environ 7), comparé au groupe 1 (KW, p-value < 0,05). Sur ces 2 sites, on ne retrouve

pas de Fucales, c’est pourquoi l’Ics est faible, au profit des algues rouges.

Enfin, en bas d’estran dans He-Ld, l’Ics varie entre 0,76 ± 0,04, à l’Aber, et 1,23 ± 0,19,

à Porspoder (KW, p-value < 0,05), de plus, l’Ics est supérieur à Porsal et Porspoder (> 1,15)

comparé à l’Aber, Dellec et Mousterlin (≤ 0,85 ). L’indice S varie entre 15,30 ± 2,21, à

Trégunc, et 22,78 ± 6,40 à Mousterlin (KW, p-value < 0,05). Entre les autres sites, les indices

S sont comparables (KW, p-value > 0,05). L’indice RP varie ente 3,44 ± 050, à l’Aber, et 10,82

± 5,51, à Segal. De plus, le site de l’Aber présente les valeurs les plus faibles significativement

différentes des 3 sites du nord Finistère (Porsal, Porspoder et Segal) (KW, p-value < 0,05).

Comme dans le niveau précédent, il est plus difficile de séparer les sites en fonction des indices

écologiques. En effet, les groupes 1 et 2 sont similaires et présentent des Ics forts (≥ 0,85),
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des richesses spécifiques similaires (entre 15 et 22 espèces) et des indices RP élevés, surtout

dans le groupe 1 (≤ 5). Les sites de ces deux groupes présentent des Fucales et Laminariales

ainsi que des recouvrements importants de macroalgues rouges. Le groupe 3 se démarque par

les Ics les plus faibles, une forte richesse spécifique et des RP faibles (≤ 5). Les deux sites

formant le groupe sont pauvres en Fucales (B. bifurcata seulement présentes à Mousterlin),

mais révèlent un cortège de petites algues rouges, brunes et vertes important, faisant diminuer

l’Ics et le RP.

La structure des communautés montre des groupements de sites qui diffèrent en

fonction du niveau sauf l’Aber et Mousterlin qui ont les mêmes compositions en espèces

végétales et animales. De plus, la richesse spécifique ainsi que l’indice RP sont similaires entre

ces deux derniers sites. La structure seule des communautés n’explique pas toute la différence

entre les sites, c’est pourquoi la dernière partie de ce chapitre teste l’influence potentielle de

variables environnementales sur ces communautés.

1.3.2 Quels paramètres environnementaux impactent la structure des

communautés de macroalgues ?

Dans cette partie, nous allons nous intéresser aux variables environnementales et topogra-

phiques, afin d’expliquer les assemblages de macroalgues présents sur les différents sites.

Des analyses de redondance (RDA) (Figure 1.10) ont été construites à partir des mêmes

données que les ACP vues précédemment dans la partie 1.3.1, pour les quatre niveaux bathy-

métriques (Figures 1.6, 1.7, 1.8 et 1.9).

Les variables réponses sont donc les recouvrements dressés des espèces de macroalgues

ainsi que les recouvrements de la faune fixée, et du substrat. Les variables explicatives sont les

variables topographiques (l’altitude, la pente et la rugosité), les variables hydrodynamiques (la

hauteur de vagues in situ et par le modèle WW3 et la fréquence des vagues) et la température

de l’eau. Les résultats de la HCPC ont été ajoutés aux RDA afin d’observer des tendances entre

les sites. Les noms des espèces de macroalgues ont été retirés des RDA, car déjà présentés

dans la partie précédente au niveau des ACP.

Dans le premier niveau Pc-Fspi, 19,4 % de la variance est expliquée par les variables

environnementales (ANOVA, p-value < 0,001) (Figure 1.10a). Les variables hydrodynamiques

sont le facteur qui influence le plus le niveau (8,3 %) suivi par les variables topographiques
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(5,5 %) puis la température (1,6 %), la combinaison hydrodynamique/topographie représente

2,6 % et la combinaison hydrodynamique/température 1,4 %. Dans ce niveau, les points sont

regroupés vers le centre de la RDA. Les 3 groupes ne sont pas bien séparés et les points de

chacun des sites (données non présentées) ne montrent pas de tendances particulières. Les

points du groupe 1 corrélés avec la hauteur de vague in situ correspondent aux points de

Mousterlin (données non présentées).
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Figure 1.10 – Triplots des analyses de redondance (RDA) de la composition et de la structure verticale des
communautés en fonction des contraintes moyennes de variables environnementales. Les flèches indiquent les
contraintes environnementales (Hv : hauteur de vagues, Hv WW3 : hauteur de vagues calculées par le modèle
WW3 et Fv : fréquence des vagues). Les couleurs sont indiquées comme groupes de sites où chaque point
représente un point d’échantillonnage. Les deux premiers axes représentent 19 % (a), 25 % (b), 15 % (c) et
12 % (d) de la variance de la composition de l’habitat

Dans le niveau An, 25,3 % de la variance est expliquée par les variables environnementales

(ANOVA, p-value < 0,001) (Figure 1.10b). Les variables hydrodynamiques sont le facteur qui

influence le plus le niveau (13 %) suivi par les variables topographiques (4,9 %) puis la tempé-
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rature (2,2 %), la combinaison hydrodynamique/topographie représente 4,7 %, la combinaison

hydrodynamique/température 0,4 %, la combinaison topographie/température (0,1 %) et la

combinaison des trois 0,3 %. Les groupes 1, 2 et 3 apparaissent distincts sur la RDA. Le groupe

numéro 2 est expliqué par l’altitude, qui influence les communautés de macroalgues de Porsal,

Molène et Penmarc’h (données non présentées). Une partie du groupe 1 est expliqué par la

hauteur et la fréquence des vagues influençant les communautés du Dellec et de Mousterlin

(données non présentées). La majorité du groupe est expliqué par la température sur les sites

de l’Aber et de Mousterlin (données non présentées). Le troisième groupe est divisé en 2, une

partie des points sont corrélés avec la fréquence des vagues, influençant les sites de Porspoder

et Segal, la rugosité et la pente étant corrélées aux points présents à Trégunc (données non

présentées).

Dans le niveau Fser, 14 % de la variance est expliquée par les variables environnementales

(ANOVA, p-value < 0,001) (Figure 1.10c). Les variables hydrodynamiques sont le facteur

qui influence le plus le niveau (5,6 %) suivi par la température (2,3 %) et les variables to-

pographiques (1,7 %), la combinaison hydrodynamique/topographie représente 1,2 % et la

combinaison hydrodynamique/température 3,2 %. Le groupe 1 est expliqué par la tempéra-

ture et la hauteur de vagues WW3 influençant les 3 sites du nord (Porsal, Porspoder et Segal)

ainsi que Penmarc’h. Le groupe 2 est divisé en deux, et est influencé par la hauteur de vagues

in situ et par la température sur les sites de Mousterlin et de l’Aber (données non présentées).

Dans le groupe 3 la hauteur de vagues in situ influence le site du Dellec (données non pré-

sentées) et la fréquence de vagues, la pente et la rugosité, les sites de Trégunc et du Dellec

(données non présentées). Le site de Molène lui n’est influencé par aucune variable, les points

se trouvant au centre (données non présentées).

Dans He-Ld, 15,9 % de la variance est expliquée par les variables environnementales

(ANOVA, p-value < 0,001) (Figure 1.10d). Les variables hydrodynamiques influencent le plus

le niveau (9,2 %) suivi par la topographie (3,6 %) et la température (2,5 %), la combinaison

hydrodynamique/topographie représente 0,6 %. Dans ce niveau, les trois groupes ne sont pas

bien définis. Le groupe 2 est caractérisé par la température et la hauteur de vagues WW3,

on peut noter un gradient entre Penmarc’h (données non présentées) qui était influencé par

la température, le site de Porsal (données non présentées), au centre de ce nuage non corrélé

avec les variables, et le site de Molène (données non présentées) corrélé avec la hauteur de

vagues WW3. Le groupe 3 est surtout caractérisé par la fréquence des vagues, la température
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et l’altitude sur le site de Mousterlin, le site de l’Aber lui n’était pas corrélé avec les variables

(données non présentées). Enfin pour le groupe 1 quelques points du Dellec (données non

présentées) sont corrélés avec la hauteur de vagues, in situ mais la plupart des points sont au

centre de la RDA.

On peut noter que dans tous les niveaux les hauteurs de vagues in situ et WW3 sont

orientées presque perpendiculairement ne montrant donc aucune corrélation entre ces deux

variables.

Les RDA ont permis de montrer les paramètres environnementaux ayant une plus grande

influence sur les compositions des communautés de macroalgues, ici les paramètres hydrody-

namiques.

L’hypothèse de départ peut être partiellement validée, en effet, au vu des pourcen-

tages de variances obtenus dans chaque niveau les paramètres environnementaux

choisis n’expliquent pas toute la composition des communautés.

1.4 Discussion

Les premiers recensements des macroalgues des côtes Atlantiques, en particulier celles de

Bretagne, ont été effectués à la fin du 19ème siècle et au début du 20ème siècle (Crouan et

Crouan, 1852 ; Crouan et Crouan, 1867 ; Davy de Virville, 1940). Au milieu du 20ème siècle, les

ceintures caractérisées par la présence de macroalgues brunes dominantes ont été définies le

long des côtes européennes (Lewis, 1964). Puis des études se sont succédé afin de caractériser

les ceintures, grâce à la cartographie, en mesurant les positions des différentes ceintures, et

en recensant les espèces, au sein de la Bretagne (Floc’h, 1967 ; Connan, 2004 ; Bajjouk et al.,

2013 ; Ar Gall et Le Duff, 2014 ; Golléty, 2008 ; Legrand, 2017 ; Burel, 2020).

Cette étude réalisée sur neuf estrans de la pointe bretonne a mis en évidence une richesse

spécifique importante avec 154 d’espèces de macroalgues identifiées (Annexe A.1), où sur

chaque site on retrouve entre 56 et 71 espèces. Le long des côtes de Bretagne, on retrouve

entre 650 et 700 espèces (Crouan et Crouan, 1852 ; Feldmann, 1954 ; Dizerbo et Herpe, 2007).

L’échantillonnage réalisé est donc une contribution importante à l’étude de la richesse

spécifique des macroalgues bretonnes et permet d’apprécier une partie de la diversité re-

trouvée sur ces côtes.
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1.4.1 Recouvrement et Biodiversité

Les recouvrements à plat de macroalgues ne varient donc globalement pas au cours d’une

année, et seules peu de différences sont observées entre les recouvrements de Fucales entre

les périodes 1 et 2 soit entre janvier et juillet 2021 et entre septembre et décembre 2021

(Figure 1.3). Ces espèces formant la canopée sont des espèces pérennes avec des croissances

lentes et il est donc cohérent de ne pas observer de larges variations (Lubchenco, 1980). Même

s’il a été montré chez A. nodosum des diminutions de biomasse entre l’été et l’hiver (18,74 à

14,71 g ind−1), la densité reste globalement stable durant les saisons (Borges et al., 2020), ce

qui peut expliquer que les recouvrements à plat des espèces de Fucales restent similaires. Même

si l’échantillonnage prenant en compte les recouvrements à plat de Fucales ne permettent pas

en théorie d’apprécier les changements opérant sous la canopée, les algues rouges dressées

et encroûtantes montrent une plus grande saisonnalité, car souvent annuelles, éventuellement

pérennes, mais présentant des thalles réduits après la reproduction (Sears et Wilce, 1975).

Ainsi, quand on analyse les compositions spécifiques de la communauté à l’aide d’indices

comme l’Ics, on constate que les communautés sont stables dans le temps sur chacun des sites

et également en les groupant (Figure 1.5). En effet, ces communautés sont plus stables au

niveau fonctionnel qu’au seul niveau de la taxonomie, ce que l’Ics prend en compte (Steneck

et Dethier, 1994 ; Orfanidis et al., 2001). L’indice RP confirme cette stabilité avec une saison-

nalité plus marquée et indique une plus grande diversité d’algues rouges, plus on descend sur

l’estran (Burel et al., 2020 ; Ar Gall et Le Duff, 2014). Sur une année le nombre d’espèces reste

équivalent, la richesse spécifique augmente au fur et à mesure que l’on descend sur l’estran, ce

qui est vrai pour l’ensemble des sites d’études avec en moyenne 6 espèces à des altitudes plus

élevées sur l’estran (Pc-Fspi) contre 19 en bas d’estran (He-Ld), ceci est également observé

globalement, par exemple au Canada ou dans le Golfe du Panama, où le nombre d’espèces de

macroalgues est négativement corrélé à l’altitude (Lubchenco et al., 1984 ; Scrosati et Heaven,

2007). Ce trait est donc commun aux habitats rocheux intertidaux. De plus, entre les niveaux,

cette richesse spécifique change en fonction des saisons. Elle est maximale au printemps dans

les hauts niveaux, et, en automne, en bas d’estran. Cette diminution durant l’été en haut

d’estran s’explique par la luminosité et d’autres facteurs abiotiques comme la dessiccation et

la température, qui sont des facteurs limitants pour de nombreuses espèces (Lüning, 1990 ;

Raffaelli et Hawkins, 1999). L’exposition générale du site va également jouer sur les espèces

présentes, sur les sites non exposés ou moyennement exposés A. nodosum est trouvée en abon-

dance, comme démontré par Lubchenco et al. (1980) en Nouvelle-Angleterre (USA), puis est
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remplacée par F. vesiculosus sur des sites exposés. Dans notre étude, l’hydrodynamique plus

que la topographie explique entre 5 % et 13 % de la variance en zone intertidale (Figure 1.10),

le niveau le plus impacté étant le niveau à A. nodosum, ce qui explique donc la sensibilité

de l’espèce à l’exposition. De plus, quand l’hydrodynamique est forte, les macroalgues sont

remplacées par de la faune (Lubchenco, 1980). Dans notre étude, cela se remarque sur les

sites de l’Aber et de Mousterlin qui présentent des recouvrements faunistiques plus importants

avec en milieu d’estran des assemblages de moules, d’hermelles et de balanes. Néanmoins,

sur ces deux sites malgré une présence de faune importante, à partir de Fser, et du substrat

sableux, la richesse spécifique reste élevée. Une des hypothèses possibles est que les moules,

en tant qu’espèces ingénieures, constituent un substrat 3D complexe favorisant le développe-

ment de petites algues filamenteuses comme observé en Mer Baltique (Kotta et al., 2009).

De la même manière, les récifs d’hermelles (Sabellaria alveolata) sont associés aux espèces

suspensivores comme les moules (Mytilus) et peuvent donc être favorables au développement

de macroalgues, microalgues et tapis bactérien (Callaway et al., 2017).

L’étude spatiale de la diversité spécifique des macroalgues dans le Finistère, a permis de

mettre en évidence des différences d’assemblages entre les sites et de recenser 154 espèces de

macroalgues réparties dans les 9 sites d’études. Le site de Mousterlin qui n’avait auparavant

jamais été étudié ni échantillonné n’a pas présenté d’originalité au niveau de la richesse spéci-

fique, car toutes les espèces rencontrées avaient déjà été décrites en Bretagne.

On le voit, les sites d’études présentent des assemblages parfois similaires, parfois diffé-

rents qui sont dépendants du niveau, rendant le regroupement des sites en fonction d’un seul

facteur difficile. Ainsi, seuls deux sites ressortent véritablement comme présentant un cortège

d’espèces similaires, quel que soit le niveau bathymétrique considéré : l’Aber et Mousterlin. Par

exemple, les conditions hydrodynamiques de ces deux sites, ne permettent pas aux H. elon-

gata de s’installer, bien qu’elles soient souvent relevées sur des sites battus. L’hydrodynamique

(hauteurs et fréquence des vagues) sur ces sites peut donc être mise en cause, de plus, ce pa-

ramètre/facteur environnemental entraîne un ensablement du bas d’estran. La présence de

sable a un effet abrasif et entraîne des changements de morphologie des espèces ou la com-

position des communautés (Polanco et al., 2023). Il a même été montré chez des thalles de

Chondracanthus une adaptation aux milieux sableux, qui leur permet de générer des disques

de fixation secondaires quand les thalles sont blessés par abrasion (Polanco et al., 2023), ce

qui peut expliquer pourquoi on retrouve une diversité similaire en bas d’estran sur les deux

sites Mousterlin Aber.
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1.4.2 Communautés et facteurs environnementaux

Une évolution saisonnière des variables environnementales a pu être mise en évidence sur

les estrans étudiés, surtout en bas d’estran avec des valeurs de hauteur de vagues in situ et

mesurées par le modèle WW3 plus faibles lors de la deuxième période (septembre-décembre)

que pour les périodes 1 (janvier-juillet 2021) et 3 (janvier-avril 2022) (Figure 1.4). Le modèle

WW3 et la hauteur de vague in situ montrent globalement des tendances similaires. Les hau-

teurs de vagues sont systématiquement plus fortes lorsqu’elles sont estimées par WW3 dans

Pc-Fspi et An comparé à la mesure réalisée in situ et le contraire s’observe en bas d’estran.

Cela est expliqué en partie le fait que ces hauteurs obtenues par WW3 sont prises à 200 m

du site et ne permet donc pas de montrer les différences qui peuvent apparaître au sein même

d’un estran du à la topographie, à la pente où à l’exposition (Roland et Ardhuin, 2014). Les

données in situ sont donc plus fiables surtout en haut d’estran, car la donnée rend compte de

la topographie à petite échelle (site), c’est pourquoi les données de hauteur de vagues sont

orthogonales sur la figure 1.10. Bien que l’approche par le modèle WW3 ne tienne pas compte

de la topographie à l’échelle du site, elle fournit une estimation de l’exposition moyenne à

une échelle plus large (littorale) et est quand même comparable aux données in situ du bas

d’estran.

Les moyennes observées dans chaque niveau concordent avec ce qui est retrouvé dans une

étude précédente (Burel et al., 2020). Dans la littérature, la hauteur de vagues est plus élevée

à l’automne (Charles et al., 2012 ; Guillou et Chapalain, 2015 ; Burel et al., 2020), or nos hau-

teurs de vagues sont plus élevées en début d’année. Même si quelques points d’échantillonnage

ont été faits en début d’année (hiver) en bas d’estran Fser/He-Ld, les points du printemps

montrent aussi une hauteur de vagues importante, qui peut être expliquée par l’interaction

entre les vagues et la marée. Cette dernière augmente la hauteur de vagues (jusqu’à 20 % en

haute mer), il est donc possible ponctuellement de trouver des hauteurs plus fortes au prin-

temps qu’à l’automne (Lewis et al., 2019). De plus, à l’automne, la période d’échantillonnage

n’inclut pas la période hivernale, alors que la force des vagues est plus faible à l’automne qu’en

hiver (Guillou et Chapalain, 2015). La distribution de la fréquence des vagues est similaire au

sein de chaque site pour une saison donnée, ce qui en fait un paramètre stable dans le temps

qui évolue légèrement en fonction de la période de l’année. La température suit une évolution

normale avec des températures plus faibles au printemps, la température de l’eau se réchauffant

à partir du mois de mars pour atteindre un maximum en septembre (Duvieilbourg et al., 2012).
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La caractérisation des communautés de macroalgues à l’aide des recouvrements dressés

a montré que l’Aber et Mousterlin possédaient des assemblages de macroalgues similaires,

quel que soit le niveau bathymétrique observé (Figures 1.6 à 1.9). Ils se démarquent par une

présence de faune fixée telle que les balanes ou des massifs d’hermelles plus importants que

sur les autres sites. Ces sites sont de modes battus, ils possèdent de grandes couvertures de

F. vesiculosus, et commencent à être ensablés à partir du niveau Fser. Le bas d’estran est

composé soit de B. bifurcata accompagnées de petites algues rouges et brunes, soit seulement

des espèces de sous-strates. Ces deux sites sont exposés Sud, Sud-Est et se trouvent sur des

pointes rocheuses. Mousterlin possède des conditions écologiques instables en termes d’en-

dofaune, dû au fort hydrodynamisme venant du Sud-Ouest (Chardy et Glémarec, 1977). Ces

fortes hydrodynamiques sont confirmées pour les sites de l’Aber et Mousterlin (Figure 1.10),

à partir de An. Ils sont, soit corrélés à la hauteur de vagues, soit à la fréquence des vagues

en fonction du niveau. Ces deux sites possèdent les Ics les plus faibles, dû à la faune, et peu

d’espèces de sous-strate sont observées en haut d’estran, mais de fortes richesses spécifiques

sont observées en bas d’estran avec la présence d’algues rouges.

Les autres sites présentent de fortes variabilités entre eux en fonction du niveau. La bio-

diversité associée aux communautés est due à une interaction de facteurs plutôt qu’un seul

facteur. Les facteurs environnementaux avec le plus d’influence sont l’hydrodynamisme com-

posé ici des hauteurs de vagues (in situ et WW3) et de la fréquence des vagues, la rugosité

et la pente sur le site de Trégunc en milieu d’estran (An et Fser). La température influence

les communautés sur des sites riches en recouvrements de Fucales telles que F. vesiculosus

(Aber, Mousterlin), F. serratus (Porsal, Porspoder, Segal et Penmarc’h). En effet, ces espèces

apportent une protection aux macroalgues présentes sous leur canopée, la température deve-

nant un facteur limitant au développement de nombreuses espèces (Lüning, 1990). À Trégunc

la rugosité est la plus élevée dans tous les niveaux et le milieu d’estran semble le plus impacté

(Figure 1.2), ceci peut être expliqué par le fait que ces deux niveaux se trouvent entre deux

promontoires rocheux, et sont composés de gros et petits blocs, ainsi que de la roche en place,

ce qui en fait des niveaux pleins d’anfractuosités. Dans notre étude l’influence réelle de la

rugosité est difficile à mettre en évidence. L’indice de rugosité a été créé pour une grande

échelle (région, pays) (Riley et al., 1999), elle ne prend pas en compte la topographie à petite

échelle (site), or la variabilité intrasite est plus forte que la variabilité intersite. Cependant,

des rugosités similaires ont été retrouvées en zone intertidale pour l’étude de récifs d’huîtres

Crassostrea virginica (Floride, USA) (rugosité entre 1 et 3) (Cannon et al., 2023). Néanmoins,
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dans certaines régions, la rugosité a une influence plus marquée. En effet, il a été observé

que certaines espèces animales comme les oursins Diadema antillarum dans les Caraïbes sont

sensibles à la rugosité du substrat et donc plus le substrat est rugueux plus les couvertures

de macroalgues associées diminuent du fait du broutage (Maciá et al., 2007). Au Groenland,

la rugosité a un impact minime sur la richesse spécifique des macroalgues et peut même,

sur certains sites exposés aux vagues et la glace, avoir un impact positif sur la biomasse des

Fucus distichus subsp. evanescens (Sejr et al., 2021).

Enfin, l’altitude observée pour les différents points d’échantillonnage (Figure 1.2) met en

évidence la zonation sur l’estran (Stephenson et Stephenson, 1949 ; Lüning, 1990 ; Cabioc’h

et al., 2006). Cette altitude est même un facteur important dans la communauté à A. nodosum

sur les sites de Porsal, Molène et Penmarc’h où une corrélation avec les points d’échantillonnage

est observée (Figure 1.10). En effet, à Porsal cette espèce est souvent retrouvée sur un platier

rocheux surélevé, et à Penmarc’h et Molène sur des blocs en hauteur comparée aux autres sites.

1.4.3 Synthèse

Ce chapitre 1 a permis de montrer que plusieurs facteurs influencent la zone intertidale

et la composition des communautés comme l’hydrodynamique ou la topographie. Néanmoins,

l’influence de tous ces facteurs ne suffit pas à expliquer toutes les différences d’assemblages

entre les sites. D’autres facteurs semblent intervenir comme les interactions biotiques comme

la compétition ou le broutage, ou d’autres variations à petite échelle (microtopographie, ou

d’autres composantes de l’hydrodynamique). En considérant l’entièreté de l’estran rocheux

(zone intertidale), les sites ne peuvent pas être classés en fonction d’un critère (composition

des communautés, exposition, topographie, géographie). Néanmoins, en regardant niveau par

niveau, trois groupes de sites peuvent être définis avec des critères plus précis. Les composi-

tions des communautés dans chaque niveau et chaque groupe de sites sont représentées sur

les figures synthétiques suivantes : Figure 1.11, Figure 1.12, Figure, 1.13 et Figure 1.14.
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Porsal – Segal – Dellec
Porspoder – Aber
Penmarc’h – Mousterlin Molène - Trégunc
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Hydrodynamique
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Assemblage 1 Assemblage 2 Assemblage 3

Figure 1.11 – Schéma synthétique des communautés du niveau Pc-Fspi retrouvées en Finistère (Bretagne,
France), en fonction des trois groupes déterminés par Classification Hiérarchique sur Composantes Princi-
pales (HCPC). Assemblage 1 : P. canaliculata, F. spiralis, Hildenbrandia rubra et balanes. Assemblage 2 :
P. canaliculata, F. spiralis, Ulva sp., C. rupestris et algues rouges dressées peu complexes. Assemblage 3 :
P. canaliculata, F. spiralis, rouges dressées de morphologie simple, R. bullata et roche nue. Le facteur envi-
ronnemental influençant le plus les communautés est représenté. Les indices Ics, S et RP sont représentés en
tant que : + : valeurs maximales, - : valeurs minimales, = : valeurs intermédiaires

Dellec – Aber
Mousterlin

Porsal – Molène
Penmarc’h

Porspoder – Segal
Trégunc – Porsal

An

Hydrodynamique

Ics S RP Ics S RP Ics S RP

Assemblage 1 Assemblage 2 Assemblage 3

Figure 1.12 – Schéma synthétique des communautés du niveau An retrouvées en Finistère (Bretagne,
France), en fonction des trois groupes déterminés par Classification Hiérarchique sur Composantes Principales
(HCPC). Assemblage 1 : F. vesiculosus, C. rupestris, O. pinnatifida, Ulva sp., algues rouges dressées de mor-
phologie simple, hermelles, moules et balanes. Assemblage 2 : A. nodosum, faune fixée dont anémones et roche
nue. Assemblage 3 : A. nodosum, V. lanosa, algues rouges dressées, algues rouges dressées calcaires, algues
rouges encroûtantes, F. serratus et sable. Le facteur environnemental influençant le plus les communautés est
représenté. Les indices Ics, S et RP sont représentés en tant que : + : valeurs maximales, - : valeurs minimales,
= : valeurs intermédiaires. Dessins moules et hermelles ©A. Bizien
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Dans le niveau Pc-Fspi (Figure 1.11), on peut observer un premier type de communauté

associé aux sites de Porspoder, l’Aber, Penmarc’h et Mousterlin. Ces communautés possèdent

des recouvrements de P. canaliculata importants et une sous-canopée composée principale-

ment d’Hildenbrandia rubra et de balanes. Ce premier groupe possède des valeurs d’Ics inter-

médiaires, une plus faible richesse spécifique et un indice RP plus faible (plus d’algues brunes

que de rouges). Un second type de communauté, retrouvée sur les sites de Porsal, Segal, et du

Dellec, présente au contraire des recouvrements importants de F. spiralis et une sous-canopée

principalement composée d’espèces d’algues rouges dressées présentant une morphologie re-

lativement simple, composée des genres Ulva ou Cladophora. Ce type d’estran possède une

richesse spécifique, un indice RP plus élevé (plus d’algues rouges que de brunes) et également

un Ics plus important que les deux autres groupes. Enfin, les sites de Molène et Trégunc sont

caractérisés par le substrat rocheux nu en haut d’estran recouvert d’algues rouges dressées

de morphologie simple avec des recouvrements en P. canaliculata et F. spiralis réduits. Les

Rivularia bullata semblent abondantes en automne. Sur ces sites caractéristiques d’un mode

d’exposition battu, l’Ics est le plus faible et les richesses spécifiques et indice RP intermédiaires.

Dans le niveau An (Figure 1.12), les sites du Dellec, de l’Aber et de Mousterlin sont

composés d’un premier type de communauté composée de F. vesiculosus, d’un assemblage de

macroalgues rouges dressées présentent une morphologie simple, de macroalgues vertes (Ulva

et Cladophora) ainsi que de faune fixée (moules, hermelles et balanes). Ce premier type de

communauté est caractéristique d’un mode d’exposition battu où les valeurs d’Ics sont les plus

basses, et les valeurs d’indices S et RP intermédiaires dus au recouvrement de faune important.

Au contraire, sur les sites de Porsal, Molène et Penmarc’h, les indices S et RP sont les plus

faibles et les Ics intermédiaires. En effet, on retrouve une forte quantité de thalles d’A. nodo-

sum non épiphytés mais sous la canopée, la diversité macroalgale est réduite au bénéfice de la

roche nue, et on note la présence d’espèces animales comme les anémones. Enfin, le dernier

groupe représente un type de communauté composée de thalles d’A. nodosum épiphytés par

Vertebrata lanosa et, sous la canopée, on trouve des espèces d’algues rouges, de morpho-

logie plus complexes (C. crispus, E. elongata), d’algues rouges encroûtantes, de F. serratus

et de substrat (sable). Ces trois sites ont donc des valeurs d’Ics, d’indices S et RP les plus fortes.
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Porsal – Porspoder
Segal – Penmarc’h Aber- Mousterlin

Molène – Dellec
Trégunc
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Ics S RP Ics S RP Ics S RP

Hydrodynamique

Assemblage 1 Assemblage 2 Assemblage 3

Figure 1.13 – Schéma synthétique des communautés du niveau Fser retrouvées en Finistère (Bretagne,
France), en fonction des trois groupes déterminés par Classification Hiérarchique sur Composantes Principales
(HCPC). Assemblage 1 : F. serratus, C. rupestris, P. lenormandii, anémones et sable. Assemblage 2 : F. serratus,
algues rouges dressées dont O. pinnatifida et C. crispus, Ulva sp., autres algues brunes, balanes, moules et
hermelles. Assemblage 3 : F. serratus, C. rupestris, algues rouges dressées, algues rouges dressées calcaires,
rouges encroûtantes, anémones. Le facteur environnemental influençant le plus les communautés est représenté.
Les indices Ics, S et RP sont représentés en tant que : + : valeurs maximales, - : valeurs minimales, = : valeurs
intermédiaires. Dessins moules et hermelles ©A. Bizien
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Figure 1.14 – Schéma synthétique des communautés du niveau He-Ld retrouvées en Finistère (Bretagne,
France), en fonction des trois groupes déterminés par Classification Hiérarchique sur Composantes Principales
(HCPC). Assemblage 1 : H. elongata, L. digitata, C. rupestris, Ulva sp., algues rouges dressées et algues rouges
dressées calcaires, algues rouges encroûtantes, roche nue, patelles. Assemblage 2 : H. elongata, B. bifurcata,
L. digitata, algues rouges dressées de morphologie plus complexes, algues rouges dressées calcaires, algues
rouges encroûtantes, C. rupestris et F. serratus. Assemblage 3 : B. bifurcata, Ulva sp., algues rouges dressées,
autres algues brunes, anémones et sable. Le facteur environnemental influençant le plus les communautés est
représenté. Les indices Ics, S et RP sont représentés en tant que : + : valeurs maximales, - : valeurs minimales,
= : valeurs intermédiaires
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Pour le niveau Fser (Figure 1.13), un premier type de communauté associée aux sites de

Porsal, Porspoder, Segal et Penmarc’h, possède les assemblages les plus complexes (valeurs

d’Ics élevées) ainsi qu’une forte richesse spécifique, mais le niveau est pauvre en algues rouges

(valeurs de l’indice RP faible). On retrouve une dominance de F. serratus qui recouvrent des

C. rupestris, des algues rouges encroûtantes ainsi que de la faune comme les anémones et

du substrat sableux qui empêche la fixation d’autres espèces herbacées. Un deuxième type

de communauté typique d’un mode hydrodynamique battu est retrouvée à l’Aber et Mous-

terlin, cette communauté possède les valeurs d’Ics les plus faibles, des valeurs d’indices S

intermédiaires et d’indice RP fortes. On retrouve des F. serratus en plus faible proportion,

qui recouvrent des espèces d’algues rouges, de morphologie plus ou moins complexes, d’autres

algues brunes, des Ulves, mais aussi de la faune (hermelles, moules et balanes). Enfin, le troi-

sième type de communauté regroupe les sites de Molène, du Dellec et de Trégunc, où la plus

faible richesse spécifique, mais les valeurs d’indices RP et d’Ics sont intermédiaires. Peu de

F. serratus sont observés, ce sont plutôt des couvertures d’algues rouges, de morphologie plus

ou moins complexes (dont C. crispus, E. elongata), mais aussi des algues rouges encroûtantes,

des C. rupestris et des anémones.

Enfin, le niveau He-Ld (Figure 1.14), montre des valeurs d’indices Ics et S intermédiaires

et d’indice RP fortes sur les sites de Porspoder, Segal et du Dellec. Ce premier type de com-

munauté est composée d’H. elongata et de L. digitata, sous la canopée des algues rouges

encroûtantes, des algues rouges dressées, des Ulves, des C. rupestris ainsi que du substrat

rocheux et des patelles sont retrouvés. Sur les sites de Porsal, Molène, Penmarc’h et Trégunc

les valeurs d’Ics sont les plus fortes, en revanche la richesse spécifique est la plus faible malgré

la présence d’algues rouges en nombre (valeurs d’indice RP intermédiaire). Ce deuxième type

de communauté, caractéristique d’un mode abrité, est composée des espèces caractéristiques

H. elongata, B. bifurcata et L. digitata, qui recouvrent des algues rouges dressées et encroû-

tantes, des C. rupestris et des F. serratus. Enfin, les sites de l’Aber et Mousterlin, sont très

fortement couverts en sable en bas d’estran, on y retrouve donc un assemblage d’algues rouges

dressées, des B. bifurcata, quelques algues brunes, des Ulva ainsi que des anémones. Ce type

de communauté, caractéristique d’un mode d’exposition battue, présente donc des richesses

spécifiques élevées, mais des valeurs d’Ics et d’indice RP les plus faibles.
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Ce chapitre confirme le rôle structurant des Phaeophyceae, ainsi que leur importance

dans la pérennité des espèces de macroalgues et des espèces de la faune fixées sous la canopée.

Cette caractérisation des communautés, en particulier des espèces dominantes sur les différents

sites, est une étape cruciale qui nous a permis de caractériser les différents sites des côtes

finistériennes. Cette caractérisation fine nous permet d’aborder la suite du manuscrit avec

une connaissance fine des communautés et des sites considérés. Cette caractérisation précise

permettra d’étudier, d’analyser et d’interpréter sereinement les images obtenues à plus large

échelle (site), par télédétection. Ainsi, une caractérisation optique se fera dans un premier

temps, par l’utilisation d’indices de végétation (Chapitre 2), et dans un second temps avec des

classifications supervisées appliquées à des images hyperspectrales (Chapitre 3).
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CHAPITRE 2

Évaluation du recouvrement de la végétation d’estrans rocheux

intertidaux par imagerie optique : apport pour le suivi de la

dynamique spatio-temporelle

Pléiades © CNES (2021), Distribution AIRBUS DS 
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Chapitre 2 – Évaluation du recouvrement de la végétation d’estrans rocheux intertidaux par
imagerie optique : apport pour le suivi de la dynamique spatio-temporelle

2.1 Contexte

L’échantillonnage de terrain reste la référence en matière d’évaluation de l’habitat, per-

mettant l’identification des espèces, en déterminant les recouvrements ou la biomasse (Konar

et Iken, 2018), comme réalisée lors du Chapitre 1 avec la caractérisation des ceintures algales

et de leur biodiversité associée. Cependant, les protocoles en écologie impliquent souvent une

perturbation (manipulation ou piétinement) des habitats (Sordello et al., 2019) et les mesures

de biomasse de macroalgues sont souvent destructives et nécessitent le grattage du substrat

pour enlever les macroalgues afin d’être pesées (Andréfouët et al., 2004 ; Piazzi et Ceccherelli,

2020). Ce chapitre s’intéresse donc à l’étude des communautés de macroalgues à l’aide d’outils

moins invasifs, tels que les techniques de télédétection, qui offrent la possibilité de développer

des méthodes de suivi alternatives pour la collecte de données, notamment en zone intertidale

(Casal et al., 2012), sur des zones beaucoup plus étendues, ce qui facilite la réalisation de suivis

standardisés et récurrents sur un même site. C’est pourquoi l’imagerie optique est de plus en

plus utilisée pour estimer les pourcentages de recouvrements et les surfaces de la végétation

marine à grande échelle (Andréfouët et al., 2004).

L’ampleur, à la fois en termes de durée et de couverture spatiale, de l’observation de la

Terre à partir de données satellitaires, ainsi que sa facilité d’accès, ont conduit à son utilisation

pour étudier les impacts anthropiques à long terme, à travers par exemple des suivis des her-

biers à Zostera noltei à l’aide d’imageries Landsat, SPOT et Sentinel-2 sur les côtes françaises

et américaines (Zoffoli et al., 2021 ; Lizcano-Sandoval et al., 2022), ou encore afin d’étudier

les marées vertes à Ulva prolifera en Mer Jaune et à Anadyomene spp. en Floride, à l’aide de

séries temporelles MODIS où Landsat (Hu et al., 2017 ; Santos et al., 2020). Contrairement

aux données de surveillance sur le terrain, ponctuelles et où les données sont peu accessibles,

car non diffusées, les données d’observation satellitaires permettent une consultation et exploi-

tation des acquisitions antérieures et ainsi une évaluation de la manifestation à long terme de

nouveaux phénomènes (Mahrad et al., 2020). D’autres plateformes d’imagerie aéroportées par

avion ou drone peuvent également augmenter les surfaces couvertes comparées aux méthodes

de terrain, et offrent des résolutions spatiales et spectrales souvent supérieures aux données

satellitaires (Gomes et al., 2018). Ces données d’observations ont permis l’apparition d’indices

de végétation non spécifiques basés sur la bande infrarouge du spectre lumineux, comme le

NDVI, permettant la détection de la végétation terrestre sur de larges zones, comme l’ont

réalisé Dong et al. (2021) dans le but d’observer les évolutions temporelles de végétation dans

des environnements semi-arides et humides, et Ren et al. 2022 autour du bassin de la rivière

148



Chap. 2.1 Contexte

Jaune en Chine. Les indices de végétation comme le NDVI sont également utilisés dans le

domaine marin pour évaluer, par exemple, l’étendue des forêts de kelps (McPherson et Ku-

dela, 2022). Des indices plus spécifiques aux macroalgues ont été développés afin d’étudier

leur extension, mais aussi de les classer en fonction de leur phylum (Ochrophyta, Rhodophyta

et Chlorophyta) et ainsi se rapprocher le plus possible des données in situ (Ben Moussa et al.,

1989 ; Guillaumont et al., 1993). Néanmoins, peu de recherches mesurent les variations des

indices de végétation avec l’utilisation de plusieurs plateformes.

Ce chapitre s’intéresse à l’apport de l’imagerie multispectrale pour la caractérisation des

communautés algales et plus spécifiquement à l’utilisation d’indices de végétation dans l’étude

des couvertures de macroalgues intertidales et leur application pour de potentiels suivis éco-

logiques à long terme. Pour ce faire, des images optiques issues de trois plateformes ont été

testées, à savoir le satellite, l’avion et le drone (Tableau 3 page 88).

Ce chapitre est divisé en deux parties. Le début de la première partie de ce chapitre

se concentre sur une analyse de spectres de macroalgues obtenus par les trois plateformes

afin de mettre en place la stratégie d’analyse des images optiques. Les données de couvertures

macroalgales, acquises avec différentes plateformes d’imagerie optique, sont ensuite comparées

à travers l’utilisation de trois indices de végétation, le NDVI, le VCI et l’IP. Dans cette partie,

l’étude se fait sur un site, Porsal, seul site ayant des acquisitions des trois plateformes à une

même période (avril-juillet 2022). Les questions posées pour cette partie sont les suivantes :

1. Les indices de végétation renseignent-ils de la même manière sur l’abondance et la

dominance des macroalgues ? Montrent-ils tous une performance acceptable ?

2. La plateforme utilisée a-t-elle un impact sur l’information fournie par les indices de

végétation ? Peut-on déterminer une combinaison plateforme/indice plus efficace pour

estimer les couvertures de macroalgues ?

Les hypothèses sont 1- les indices de végétation donnent des estimations similaires sur les

abondances et dominances des macroalgues et 2- en fonction de la plateforme les réponses

des indices sont différentes.

La seconde partie est consacrée à l’étude de l’évolution saisonnière des couvertures de

macroalgues entre l’été et l’automne 2021 ainsi que le printemps 2022. Pour cette partie,

l’utilisation de la plateforme satellite est utilisée pour mettre en évidence la végétation sur les

neuf sites de l’étude, ces sites ont au minimum 1 acquisition satellite. L’objectif de cette partie
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est donc de mettre en évidence les changements de recouvrements de macroalgues s’opérant

sur les estrans rocheux intertidaux au niveau temporel, à l’aide de l’indice de végétation qualifié

de plus performant lors de la partie précédente. Les questions posées pour cette partie sont

les suivantes :

— Les recouvrements de macroalgues montrent-ils des variations spatiales et saisonnières ?

Si oui, de quelle importance ?

— Les changements observés sont-ils la conséquence de gain ou de perte de végétation ?

— Les indices de végétation ont-ils un potentiel d’exploitation pour de futures études sur

la caractérisation écologique des sites ?

L’hypothèse principale est que les indices de végétation permettent, même sur une courte

période, d’observer des changements des communautés de macroalgues.

Les résultats ainsi obtenus visent à identifier les limites de différentes plateformes d’imagerie

dans l’estimation des couvertures macroalgales des estrans rocheux intertidaux, dans le but de

fournir des éléments de bases pour faciliter la conception de futures études écologiques.

2.2 Variabilité spatiale de l’estimation de la couverture

macroalgale en fonction de la plateforme d’observa-

tion et de l’indice de végétation

Dans cette partie, seul le site de Porsal sera traité, Porsal étant le seul site d’étude pour

lequel des images ont été obtenues pour les trois plateformes (acquisitions satellite, aéroportée

et drone) au cours de la période printemps-été 2022 (Tableau 3 page 88).

2.2.1 Analyses spectrales

Les signatures spectrales de macroalgues, de substrat rocheux et d’eau ont été analysées

en premier pour chaque outil, afin de déterminer leur potentiel en termes de différenciation

d’espèces ou de groupes (macroalgues vertes, rouges et brunes). Pour ainsi déterminer quel

type d’analyse utiliser pour la suite de ce chapitre.
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Chap. 2.2 Variabilité spatiale de l’estimation de la couverture macroalgale en fonction de la
plateforme d’observation et de l’indice de végétation

2.2.1.1 Signatures spectrales à différentes résolutions spectrales

Quelle que soit la résolution spatiale ou spectrale, les différences entre des cibles pures de

macroalgues brunes, rouges et vertes avec le substrat et l’eau sont claires (Figure 2.1).

Ces différences semblent cependant s’atténuer avec la plateforme satellite-multispectral

entre les trois grands groupes de macroalgues (Figure 2.1a) ainsi qu’entre les espèces de Fu-

cales (Figure 2.1d), plus difficiles à différencier que les spectres obtenus avec des plateformes

équipées de caméras hyperspectrales (Figure 2.1b et Figure 2.1c). À haute résolution spectrale

(hyperspectral), les différences entre les groupes et les espèces de macroalgues sont percep-

tibles, notamment entre 550 et 650 nm en fonction des cortèges pigmentaires associés à ces

groupes de macroalgues. Mais aussi entre 700 et 850 nm, selon leurs caractéristiques mor-

phologiques et structurelles (Figure 2.1b, 2.1c, 2.1e et 2.1f). Les macroalgues rouges sont les

organismes qui présentent la réflectance la plus faible dans le domaine du visible comparé aux

macroalgues brunes et vertes. Entre les macroalgues brunes, les valeurs de réflectance pour

chaque espèce diffèrent en fonction des résolutions spatiales et spectrales.
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Figure 2.1 – Signatures spectrales moyennes de différentes classes de macroalgues (brunes, rouges et vertes), des espèces de macroalgues brunes,
de substrat et d’eau, à différentes résolutions spatiales et spectrales sur le site de Porsal au cours du printemps 2022 : Satellite Pléiades-multispectral
50 cm (a et d), avion-hyperspectral 30 cm (b et e) et drone-hyperspectral 2 cm (c et f). Marron : Macroalgues brunes, rouge : macroalgues rouges,
vert : macroalgues vertes, gris : substrat, bleu : eau (a, b et c). Un zoom entre 500 nm et 700 nm est présenté sur les images d, e et f afin de faire
apparaître les différences entre les spectres des espèces. Marron : P. canaliculata, jaune : F. spiralis, violet : A. nodosum, corail : F. serratus, orange :
H. elongata et rose : B. bifurcata

152
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plateforme d’observation et de l’indice de végétation

2.2.1.2 Classifications hiérarchiques des signatures spectrales

Les résultats des classifications hiérarchiques (CAH) appliquées aux signatures spectrales

moyennes sont présentés dans la figure 2.2.
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Figure 2.2 – Dendrogrammes résultant du regroupement hiérarchique (méthode d’agglomération de Ward)
appliqué aux spectres moyens pour chacune des classes de macroalgues, de substrat et d’eau des librairies
spectrales de Porsal obtenues à différentes résolutions spatiales et spectrales : Satellite Pléiades 50 cm (a),
avion 30 cm (b) et drone 2 cm (c). Les couleurs indiquent les groupes optimaux, le jaune indiquant le groupe
1, et le violet le groupe 2 avec le satellite et le jaune le groupe 1, le vert-bleu le groupe 2 et le violet le groupe
3 pour les deux autres outils. La hauteur, indique le degré de similitude ou de différence entre les grappes. Pc :
P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fser : F. serratus, He : H. elongata et Bb : B. bifurcata
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Les analyses de l’inertie inter-groupes suggèrent un nombre optimal de 2 groupes pour

les spectres obtenus par satellite-multispectral et 3 groupes avec les plateformes hyperspec-

trales. Les signatures spectrales obtenues par satellite forment un premier groupe composé

par la majorité des macroalgues brunes ainsi que des macroalgues rouges. Le second groupe

contient les spectres non algaux ainsi que le spectre moyen de macroalgues vertes et d’A. no-

dosum (Figure 2.2a). Les spectres obtenus par avion forment un premier groupe composé des

spectres non algaux ainsi que des macroalgues vertes (Figure 2.2b). Un deuxième groupe est

composé des Fucales de bas d’estran H. elongata et B. bifurcata ainsi que de P. canaliculata,

des macroalgues rouges et du spectre moyen de macroalgues brunes. Le dernier groupe est

composé des Fucales de haut et milieu d’estran, F. spiralis, A. nodosum et F. serratus. Enfin,

les spectres obtenus par drone sont nettement différenciés entre les spectres de macroalgues

et ceux du substrat et de l’eau, ceux-ci formant un groupe à part entière (Figure 2.2c). Un

second groupe est formé par les macroalgues vertes, le spectre moyen des algues brunes ainsi

que des spectres de Fucales du milieu-bas d’estran avec les espèces A. nodosum, F. serratus

et H. elongata. Le dernier groupe est composé avec les macroalgues rouges et des Fucales de

haut d’estran P. canaliculata et F. spiralis ainsi que de la Fucale B. bifurcata.

La hauteur de la CAH augmentant avec la résolution des plateformes, le drone-hyperspectral

reste donc plus précis que le satellite-multispectral.

Dans le cas de l’avion-hyperspectral, les macroalgues vertes sont bien différenciées des

macroalgues rouges et des Fucales. C’est le cas également pour le satellite. Néanmoins, avec

celui-ci, les Fucales ne sont pas différenciées entre elles.

Les Fucales où les groupes de macroalgues ne pouvant être correctement séparés par toutes

les plateformes, la suite de ce chapitre sera consacrée à la comparaison d’indices de végéta-

tion afin de comparer les trois plateformes initialement de résolutions spatiales et spectrales

différentes. Ces indices se prêtent mieux à l’analyse des couvertures en général, car ici il n’est

pas possible de réaliser des classifications supervisées au vu de la difficulté de séparation entre

les spectres.
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2.2.2 Application des indices de végétation

Les trois indices de végétation NDVI, VCI et IP, calculés pour le site de Porsal sont repré-

sentés en figure 2.3.

0 10 20 m 0 10 20 m

0 10 20 m

0 10 20 m

0 10 20 m

0 ,2 ,4 ,6 ,8 1

NDVI

IP

0 10 20 m
0 10 20 m 0 10 20 m

0 20 406080 100 (%)

VCI

0 10 20 m

<= 1,1 1,1 - 1,25 1,25 - 1,9 1,27 - 1,4 1,9 - 4

0 10 20 m

<= 1,01 1,01 - 1,1 1,1 - 1,6 1,6 - 4

0 10 20 m

<= 1 1 - 1,15 1,15 - 1,26 1,26 - 7

0 10 20 m

Figure 2.3 – Images optiques obtenues par satellite-multispectral (colonne gauche), avion-hyperspectral
(colonne centrale) et drone hyperspectral (colonne droite), sur le site de Porsal, durant la période printemps-été
2022. Les images sont représentées en fausse couleur sur la première ligne. Les lignes suivantes correspondent
aux indices de végétation calculés, soit le NDVI (entre 0 (blanc) et 1 (noir)), le VCI (entre 0 (blanc) et 100 %
(noir)) et l’IP (entre 0,5 et 7). Gris : roche, vert : macroalgues vertes, marron : macroalgues brunes, rouge :
macroalgues rouges et bleu : eau

On remarque que sur les trois images optiques en fausses couleurs, le site de Porsal est

fortement recouvert par les macroalgues, apparaissant ici en rouge avec le canal Infra-Rouge.

Les couvertures sont également plus détaillées sur les images obtenues par avion et drone

(hyperspectral) que par satellite (multispectral). Le calcul du NDVI sur les images optiques ne

montre pas de valeurs inférieures à 0. Avec le satellite et l’avion, des valeurs d’environ 0,4 au

niveau des zones rocheuses sont observées, alors qu’avec le drone ces valeurs sont d’environ

0,2. Autour des zones rocheuses, sur l’image satellite, les valeurs de NDVI sont de 0,6, puis

passent à 0,8 pour la majorité du site, qui correspondent aux zones identifiées comme couvertes
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de macroalgues. Sur les images avion et drone la démarcation entre les zones rocheuses et les

macroalgues sont plus nettes, les valeurs de NDVI observées dans les zones de macroalgues

sont entre 0,8 et 1.

Le VCI au contraire est égal à 0 au niveau des zones rocheuses pour les trois images.

Pour l’image satellite, les contours des zones rocheuses sont représentés par des couvertures

de macroalgues entre 0 % et 20 %, et la majorité du site possède des couvertures supérieures

à 40 %. L’image avion montre des couvertures majoritaires entre 20 % et 60 % avec des cou-

vertures supérieures à 60 % en bas d’estran (gauche des images). Enfin, pour l’image drone

les couvertures sont supérieures à 60 % en bas d’estran et inférieures à 40 % en haut d’estran

(droite des images).

Enfin, pour l’IP, des classes ont été définies pour les groupes de macroalgues (brunes, rouges

et vertes) ainsi que pour la roche et l’eau. Les valeurs d’IP observées sur l’image satellite

sont essentiellement des valeurs correspondant aux macroalgues, les valeurs de roches ne

représentant qu’une faible proportion du site. Sur l’image avion, les valeurs≥ 1,1 correspondant

à la roche et peuvent être mises en lien avec ce qui est observé sur l’image en Infra-Rouge. Les

valeurs d’IP sur cette image indiquent que le site est fortement recouvert par les macroalgues

vertes, ainsi que par les macroalgues rouges, ne laissant qu’une faible proportion du site aux

macroalgues brunes. En bas d’estran on observe également de l’eau. Sur l’image drone au

contraire, les macroalgues brunes sont dominantes comparées aux macroalgues vertes. En

revanche, les valeurs de macroalgues rouges sont nombreuses et se retrouvent dans les zones

rocheuses.

Au vu des résultats obtenus pour l’IP, cet indice ne sera pas présenté dans la suite des

analyses. En effet, il n’apparaît pas réplicable entre les images. De plus, les intervalles de

valeurs déterminés pour différencier les macroalgues doivent être adaptés à chaque image et

les résultats ne sont pas représentatifs.

2.2.3 Analyse des différences entre les outils utilisés

Afin de mettre en évidence des différences de valeurs de NDVI et de VCI entre les outils

d’imagerie, les différences entre les valeurs des pixels des images ont été calculées, les résultats

sont présentés dans les figures 2.4 et 2.5.
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Figure 2.4 – Différences entre les valeurs des pixels, observées entre deux images optiques de NDVI, avec
les pourcentages de pixels associés. En vert : pas (0) ou peu de différences (0,1-0,5), en rouge : différences
importantes (0,5-1). Du haut vers le bas : différences entre l’image drone et l’image avion, différences entre
l’image avion et satellite et différences entre l’image drone et satellite

Les trois comparaisons calculées pour le NDVI, nous montrent peu de pixels de valeurs

identiques (≤ 10 %), soit une différence égale à 0, entre les plateformes. De plus, cette valeur

diminue quand on passe de la comparaison drone/avion à la comparaison drone/satellite pas-

sant de 7,3 % à 1,5 % de pixels égaux à 0 (Figure 2.4). En comparant le drone avec l’avion,

peu de différences élevées sont observées (pixels ayant une valeur supérieure à 0,5), celles-ci
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apparaissent surtout en bas d’estran entre les communautés à F. serratus et H. elongata, ou

à l’intermédiaire roche/macroalgues. Les pixels ayant des valeurs de 0,1 et 0,2 représentent

la majorité du site avec 40,8 % et 26,6 % des pixels totaux. Au contraire, entre l’avion et le

satellite il existe très peu de différences élevées (1,1 % des pixels supérieurs à 0,5), surtout

situées tout en bas d’estran, ou encore à l’interface roche/macroalgues. Ici les valeurs sont

distribuées entre 0,1 et 0,3 avec un pic à 0,2, représentant 30,3 %, 31,3 % et 23,4 % des

pixels totaux, respectivement. Enfin, la comparaison satellite/drone montre le plus de diffé-

rences élevées, soit 5,6 % des pixels supérieurs à 0,5. Les pixels de valeurs 0,2 et 0,3 sont plus

nombreux que ceux de 0,1 dans les autres comparaisons, ce qui représente 29 %, 25,7 % et

17 % des pixels, respectivement. Les pixels de valeurs de 0,4 et 0,5 sont aussi plus nombreux,

soit 13,1 % et 8,1 % par rapport aux autres comparaisons. Les pixels les plus stables ici étant

ceux des zones rocheuses et du bas d’estran.

Contrairement au NDVI, avec le VCI le nombre de pixels identiques entre les images pour

les trois comparaisons est plus élevé en effet, 26 %, 5,7 % et 6 % de pixels sont identiques pour

les comparaisons drone/avion, avion/satellite et drone/satellite, respectivement (Figure 2.5).

Les trois comparaisons ont la même tendance, avec le maximum de pixels pour chaque

image ayant une valeur de 0,1 soit 39,7 % (drone/avion), 43,7 % (drone/satellite) et 48,2 %

(satellite/avion). Ces valeurs de 0,1 se retrouvent essentiellement dans les zones rocheuses et

dans les zones homogènes de bas d’estran. Le nombre de pixels entre 0,2 et 0,5 sont les plus

faibles pour la comparaison drone/avion, ce nombre diminue de 16 % à 2,1 % contrairement à

la comparaison avion/satellite qui diminue de 14,6 % à 1,3 % et la comparaison satellite/drone

de 13,6 % à 2 %. Ceci se traduit par des zones représentées en vert clair/jaune en haut et en bas

d’estran essentiellement. Enfin les différences élevées sont très faibles avec le VCI ≤ 2 % pour

les pixels ayant des valeurs ≥ 0,6. Ces différences élevées, comme pour le NDVI, apparaissent

tout en bas d’estran à l’interface intertidal/subtidal.
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Figure 2.5 – Différences entre les valeurs des pixels observées entre deux images aériennes où le VCI a
été calculé, avec les pourcentages de pixels associés. En vert : pas (0) ou peu de différences (0,1-0,5), en
rouge : différences importantes (0,5-1). Du haut vers le bas : différences entre l’image drone et l’image avion,
différences entre l’image drone et satellite et différences entre l’image avion et satellite

2.2.4 Corrélations des couvertures en fonction de la plateforme

Les droites de corrélation entre les différentes images ont été calculées pour le NDVI et le

VCI et sont présentées en figure 2.6.
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Figure 2.6 – Corrélations entre les indices de végétation NDVI (a) et VCI (b) calculés avec trois différents
outils d’imagerie optique (drone, avion et satellite) à une même résolution spatiale et spectrale avec différentes
couvertures de Fucales sur un estran rocheux intertidal breton (Porsal)

Les coefficients de corrélations sont forts (r ≥ 0,88), les points sont donc peu dispersés

autour des droites de corrélation. Pour le NDVI, le coefficient de corrélation le plus faible est

celui obtenu avec le satellite (r = 0,88) et le plus fort avec le drone (r = 0,97). Cette même

tendance est observée pour le VCI, avec des r de 0,92 et 0,96, pour le satellite et le drone,

respectivement. Les r du VCI sont plus faibles pour l’avion et le drone comparé au NDVI, mais

les points de recouvrements de macroalgues semblent plus proches de la droite quand ceux-ci

sont inférieurs à 100 %.

D’après les résultats observés, les trois plateformes montrent les mêmes informations,

c’est-à-dire des r plus faibles avec le satellite et plus forts avec le drone. De plus, de bonnes
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corrélations sont observées entre les couvertures de macroalgues pour chaque plateforme. Le

VCI montre des points plus rapprochés de la droite pour les trois plateforme et un r plus fort

pour le satellite comparé au NDVI. Le VCI sera donc analysé en détail pour les différents sites

d’étude, car plus ciblé que le NDVI.

La première hypothèse de départ de cette partie est partiellement validée, en effet le

NDVI et le VCI donnent des estimations similaires sur les couvertures de ma-

croalgues. En revanche, l’IP n’est pas représentatif de la réalité et n’est pas applicable

directement sur les images utilisées ici. La seconde hypothèse montre des résultats

également contrastés. En effet, en fonction de la plateforme, des changements dans

l’estimation des couvertures apparaissent, avec une corrélation plus importante

entre la couverture de macroalgues et l’image drone comparé à l’image sa-

tellite. En revanche, avec le VCI les coefficients de corrélations entre les plateformes

restent proches, indiquant une similarité plus importante dans les résultats qu’avec

le NDVI.

La suite de ce chapitre se concentre donc sur l’analyse des recouvrements estimés par

le VCI sur les différents sites d’étude, car cet indice est plus ciblé que le NDVI.

2.3 Évolution spatiale et temporelle des couvertures de

macroalgues par imagerie optique

Cette partie s’intéresse à l’évolution spatiale et temporelle de la végétation des neuf estrans

étudiés à travers l’utilisation de l’indice de végétation VCI sur les images satellites multispec-

trales (50 cm). Les périodes suivies correspondent à l’été et l’automne 2021 ainsi que le

printemps 2022. Les images satellite n’ont pas pu être obtenues ou traitées pour certains sites

à une ou deux saisons. Pour chaque saison il y a donc 8 images (absence du Dellec) à l’été

2021, 6 images (absences de Porspoder, Segal et de l’Aber) à l’automne 2021 et 8 images

(Aber non exploitable) au printemps 2022 (Tableau 3 page 88).

2.3.1 Surfaces de végétation

Les figures 2.7 et 2.8 illustrent les surfaces de végétation obtenues en utilisant le VCI sur

les images satellites des différents sites.
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On peut noter que, sur chacun des sites, les zones sans végétation, telles que le substrat et

les parties immergées (subtidales ou cuvettes), représentent une part importante des surfaces

obtenues. Ces surfaces non végétalisées sont plus vastes au printemps (P) 2022 comparé à

l’été (E) et l’automne (A) 2021 sur la majorité des sites. Cette tendance est observée à Porsal

(0,73 ha (P)/0,36 ha (E)), Porspoder (1,21 ha (P)/0,95 ha (E)), Segal (3,02 ha (P)/2,58 ha

(E)), Molène (0,20 ha (P)/0,00002 ha (A)), le Dellec (0,87 ha (P)/0,65 ha (A)) et Trégunc

(0,11 ha (P)/0,06 ha (E)). Sur le site de Penmarc’h les surfaces non algales sont plus impor-

tantes à l’automne 2021 qu’au printemps 2022 (0,37 ha (A)/0,24 ha (P)) (l’été 2021 n’étant

pas pris en compte en raison de la marée haute). En revanche, à Mousterlin, ces surfaces

demeurent stables entre les trois saisons représentant respectivement 1,76 ha (E), 1,61 ha (A)

et 1,75 ha (P). Sur ce site, on peut d’ailleurs observer les chenaux caractéristiques en blanc,

tandis que le substrat rocheux semble légèrement recouvert par la végétation (intervalle 0-5 %)

pour les trois saisons. Les surfaces sont relativement proches, soit 0,68 ha (E), 0,82 ha (A) et

0,59 ha (P), respectivement. Pour les autres sites, le substrat rocheux prédomine largement

et correspond à des valeurs nulles de VCI. À l’Aber, ces surfaces représentent environ un tiers

du site (0,44 ha (E)).

Dans l’ensemble, les sites sont bien couverts par la végétation, avec des pourcentages de

recouvrement les plus représentés dans les intervalles 5-25 % et 25-50 %.

On peut noter que dans l’intervalle 5-25 %, les recouvrements sont plus importants en été

2021 à Porsal (0,78 ha), Porspoder (0,61 ha), et à Segal (1,46 ha), ou à l’automne pour le

Dellec (0,59 ha), Penmarc’h (0,55 ha) et Mousterlin (2,40 ha) comparé au printemps 2022

où la végétation diminue entre 0,1 ha (Porspoder) et 0,3 ha (Segal, Penmarc’h et Mouster-

lin). À Trégunc les recouvrements restent similaires (entre 0,12 et 0,15 ha). En revanche, à

Molène, dans cet intervalle, les recouvrements sont les plus élevés au printemps 2022 et les

plus faibles en été 2021 (0,18 ha contre 0,14 ha). Dans l’intervalle 25-50 %, les recouvrements

sont plus élevés en été 2021 comparé au printemps 2022 à Porsal (0,84 ha contre 0,70 ha),

et Porspoder (0,48 ha contre 0,34 ha). Il y a également une diminution entre l’automne 2021

et le printemps 2022 à Penmarc’h (0,86 ha contre 0,62 ha), alors qu’à Mousterlin et Trégunc,

les recouvrements sont les plus faibles en été 2021 (1,03 et 1,14 ha, respectivement) puis

augmentent atteindre leur maximum au printemps 2022 (1,27 ha et 0,15 ha, respectivement).

À Molène, un pic est observé à l’automne 2021 avec 0,66 ha contre 0,23 ha en été 2021

et 0,37 ha au printemps 2022. À l’Aber, les recouvrements de macroalgues sont en majorité

représentés dans l’intervalle 5-25 % avec 0,46 ha suivi par les recouvrements compris entre

25-50 %, représentant 0,25 ha.
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Chap. 2.3 Évolution spatiale et temporelle des couvertures de macroalgues par imagerie optique

Les recouvrements de macroalgues supérieurs à 50 % sont faibles pour l’intervalle 50-75 %

et presque inexistants pour l’intervalle 75-100 %. L’été 2021 favorise les recouvrements dans

l’intervalle 50-75 % à Porsal (0,09 ha), Molène (0,19 ha), Mousterlin (0,40 ha) et Trégunc

(0,03 ha), puis ils diminuent jusqu’au printemps 2022 pour atteindre 0,06 ha, 0,01 ha, 0,22 ha

et 0,02 ha, respectivement. De même pour le site du Dellec, entre l’automne 2021 et le

printemps 2022 où une diminution de 0,12 ha à 0,06 ha s’observe. Enfin, sur certains sites,

le printemps 2022 est propice aux forts recouvrements de macroalgues comme à Porspoder

(0,15 ha), Segal (0,32 ha), et Penmarc’h (0,80 ha) comparé à l’été 2021 où les recouvrements

étaient plus faibles, soit 0,04 ha, 0,19 et 0,06 ha, respectivement. À l’Aber ces recouvrements

représentent 0,04 ha du site. Ces fortes valeurs de recouvrements s’observent essentiellement

dans les zones homogènes comme dans les ceintures à F. serratus ou A. nodosum / F. vesicu-

losus. Enfin, pour l’intervalle 75-100 %, les recouvrements sont souvent plus forts au printemps

2022 comme à Porspoder (0,003 ha), Segal (0,04 ha) et Penmarc’h (0,18 ha) par rapport aux

autres saisons où ils sont nuls. Au contraire, à Mousterlin et Molène, ces recouvrements sont

présents en été 2021 à hauteur de 0,08 ha et 0,22 ha, respectivement, et sont presque nuls

à Mousterlin et nuls à Molène, pour les autres saisons. Les sites présentant cette gamme de

recouvrement possèdent des ceintures à A. nodosum / F. vesiculosus (Penmarc’h, Mousterlin,

Molène) et F. serratus (Porspoder, Segal, Molène, Penmarc’h) très développées comparé aux

autres sites.

Les figures 2.9 et 2.10 illustrent les différences de valeurs de VCI observées entre les sai-

sons, en comparant les valeurs des pixels des images. Globalement, entre les trois saisons, peu

de différences sont observées sur les sites d’étude.

Les pixels égaux à 0 (vert foncé), qui signifie qu’aucun changement n’est observé, sont

présents en faibles pourcentages et sont en plus faible proportion à Penmarc’h 0,3 % (été/au-

tomne 2021) et 0,5 % (automne 2021/printemps 2022) et en plus forte proportion à Trégunc

soit 13 %, 1 % et 7,8 %, respectivement. Sur les autres sites, cela représente entre 2 % et

8 % des pixels totaux.
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Figure 2.9 – Différences entre les valeurs de pixels observées entre les saisons (entre 0 et 1) sur les sites de Porsal, Porspoder, Segal et Molène.
Différence été/automne : E21A22 et différence automne/printemps (A21P22). Vert : peu de différences, rouge : beaucoup de différences. Les zones
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Figure 2.10 – Différences entre les valeurs de pixels observées entre les saisons (entre 0 et 1) sur les sites du Dellec, de Penmarc’h, de Mousterlin et
de Trégunc. Différence été/automne : E21A22 et différence automne/printemps (A21P22). Vert : peu de différences, rouge : beaucoup de différences.
Les zones quadrillées représentent les zones aberrantes, c’est-à-dire les zones qui diffèrent à cause de la marée

167



Chapitre 2 – Évaluation du recouvrement de la végétation d’estrans rocheux intertidaux par
imagerie optique : apport pour le suivi de la dynamique spatio-temporelle

Les pourcentages de pixels les plus importants ont une valeur de 0,1, des différences lé-

gères sont observées sur les sites, cela représente entre 54,5 % à Mousterlin et 79 % des

pixels totaux à Trégunc pour la comparaison été/automne 2021 et entre 31,5 % à Molène

et 60,4 % au Dellec pour la comparaison automne 2021/printemps 2022. Entre l’été 2021

et le printemps 2022, ces pourcentages représentent 48,6 % et 38,6 % à Porspoder et Se-

gal, respectivement. On peut noter que ces faibles différences sont plus élevées entre l’été et

l’automne 2021 qu’entre l’automne 2021 et le printemps 2022. Sur la majorité des sites, on

observe la même tendance avec un pic de pixels ayant une valeur de 0,1, et souvent des valeurs

qui ne dépassent pas 0,5, ce qui signifie que les sites sont stables dans le temps. Les zones

apparaissant en jaune-vert (différences moyennes) se situent essentiellement en bas d’estran

aux interfaces intertidal/substidal ou en haut d’estran dans les ceintures moins couvrantes

comme on peut le voir sur les sites de Porsal, Porspoder, Dellec, et Trégunc. Sur certains sites

en revanche, des différences importantes apparaissent (valeurs de pixels ≥ 0,5). On peut noter

que sur le site de Segal, 3 % des pixels correspondent à des différences significatives avec des

pixels ayant des valeurs supérieures à 0,5 (jaune-rouge), ceci sont principalement observés en

bas d’estran dans les F. serratus et la ceinture à H. elongata - B. bifurcata (gauche de l’image).

À Molène entre l’été et l’automne 2021, il n’existe pas de différences importantes, mais des

différences plus notables avec des pourcentages de pixels plus élevés pour des valeurs de 0,4

(27,8 %) observables en milieu d’estran dans la ceinture à A. nodosum. Au contraire, cette

ceinture reste stable entre l’automne 2021 et le printemps 2022, mais des différences impor-

tantes apparaissent avec 12,6 % des pixels entre 0,6 et 1. Ces différences sont principalement

dues à l’amplitude de marée qui diffère entre les deux images, qu’on ne peut donc pas prendre

en compte, mais l’on peut noter en haut d’estran (en haut à droite de l’image) des valeurs

élevées de pixel au niveau du substrat. Sur le site de Mousterlin, les différences notables sont

liées aux chenaux (4,6 % des pixels ≥ 0,5). Enfin, à Penmarc’h entre l’été et l’automne 2021,

on observe de fortes différences (69,3 % des pixels ≥0,5) dues à la différence d’amplitude de

marée entre les deux saisons. Néanmoins, dans les zones homogènes de macroalgues en haut

d’estran, les différences sont faibles, mais ne représentent que 23,5 % (pixels entre 0,1 et 0,4),

avec une zone de changement dans ces ceintures de haut d’estran. Entre l’automne 2021 et le

printemps 2022, il existe peu de différences (7,5 % des pixels ≥ 0,5) avec des valeurs de pixels

maximums à 0,3 (24,9 % des pixels). On peut toutefois noter en haut d’estran une zone de

changement important.
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Chap. 2.3 Évolution spatiale et temporelle des couvertures de macroalgues par imagerie optique

Enfin, les figures 2.11 et 2.12 illustrent les différences observées entre les saisons sous

forme de gains (en vert) ou de pertes de végétation (en rouge).

Dans un premier temps, sur les images on observe des changements sur les zones rocheuses,

apparaissant en majorité en jaune, soit sans changement, mais il peut apparaître des pertes

de végétation (orange), comme à Porspoder, potentiellement dues au microphytobenthos, ces

résultats ne seront pas pris en compte dans l’analyse qui sera consacrée aux ceintures de ma-

croalgues.

En général, on note des gains faibles et moyens de végétation entre l’été 2021 et l’au-

tomne 2021 et des gains moyens à forts entre l’automne 2021 et le printemps 2022 sur les

sites de Porsal, du Dellec, de Penmarc’h, de Mousterlin et de Trégunc. Pour Porspoder et

Segal, cette même augmentation de végétation est observée d’une année sur l’autre entre l’été

2021 et le printemps 2022. Ces gains apparaissent essentiellement dans les zones homogènes

de macroalgues, et sont plus importants en bas d’estran dans les ceintures à F. serratus et

H. elongata - B. bifurcata mais également en haut d’estran.

Sur le site de Molène en revanche, les différences observées précédemment dans la ceinture

à A. nodosum correspondent à une perte moyenne, voire importante, qui s’étend jusqu’aux

ceintures à P. canaliculata et F. spiralis entre l’été et l’automne 2021. Le bas d’estran voit

une croissance des macroalgues s’opérer. Entre les deux saisons suivantes (automne 2021/prin-

temps 2022) la dégradation continue en haut d’estran et change peu (quelques gains ou pertes)

ou continue à se dégrader à certains endroits dans la ceinture à A. nodosum.

Enfin, sur le site de Penmarc’h, en 2021, la zone analysable montre des gains et des pertes

de végétation dans les ceintures à F. spiralis et P. canaliculata. Et entre les saisons automne

2021 et printemps 2022, la majorité du site voit sa végétation augmenter fortement.
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Chapitre 2 – Évaluation du recouvrement de la végétation d’estrans rocheux intertidaux par
imagerie optique : apport pour le suivi de la dynamique spatio-temporelle

Pour conclure, une évolution de la végétation au cours des saisons est observée. Les cou-

vertures les plus importantes de macroalgues sont comprises entre 5 % et 50 %. Ce qui paraît

plus faible que les couvertures observées sur le terrain. Les recouvrements de macroalgues

augmentent entre l’été 2021 et le printemps 2022. Des exceptions sont observées sur le site de

Molène où les recouvrements diminuent au cours de cette même période. Le site de Trégunc,

lui, semble être le site le plus stable au cours des saisons.

2.3.2 Corrélations des indices de végétation avec les données in situ

Les corrélations entre les recouvrements de macroalgues observées sur le terrain (Cha-

pitre 1) et les indices de végétation déterminés à partir d’outils d’imagerie (ce chapitre) et sur

le terrain (Ics, Chapitre 1) sont présentées en figure 2.13.

Les données de chacun des sites ont été groupées et réparties en fonction des quatre ni-

veaux bathymétriques définis dans le chapitre 1 afin de dégager une tendance des observations

terrain à l’échelle du site. Dans les quatre niveaux, le NDVI est corrélé positivement avec les

recouvrements de macroalgues brunes et la somme des macroalgues brunes et rouges, cette

corrélation est la plus faible dans le niveau Pc-Fspi (0,36), mais est identique dans les trois

autres niveaux (0,55). Le coefficient de corrélation augmente dans le niveau Pc-Fspi quand on

ajoute les recouvrements de macroalgues vertes (0,37), mais diminue dans les autres niveaux

(0,53). Le VCI et l’IP ne sont pas corrélés aux recouvrements de macroalgues. En revanche,

l’Ics est corrélé positivement avec le NDVI et le VCI dans tous les niveaux où l’on observe des

coefficients de corrélation de 0,41 et 0,3, respectivement, excepté dans le niveau Pc-Fspi où

aucune corrélation n’est observée.

L’indice de végétation VCI nous renseigne sur l’évolution de la végétation sur les

neufs sites d’études au cours de trois saisons, validant ainsi l’hypothèse de départ.

De plus, le VCI et le NDVI ouvrent la possibilité d’établir un lien entre les résultats

obtenus par imagerie à l’échelle du site et les données recueillies sur le terrain à

l’échelle d’un point d’échantillonnage.
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Figure 2.13 – Corrélations négatives (nuances dorange-rouge) et positives (nuances de bleu) entre les indices
de végétation, les recouvrements à plat de macroalgues et l’indice Ics. BR : recouvrements de macroalgues
brunes et rouges, BRV : recouvrements de macroalgues brunes, rouges et vertes

2.4 Discussion

Dans ce chapitre 2 dédié à l’évaluation du recouvrement des macroalgues à l’aide d’indices

de végétation, les couvertures de macroalgues ont été analysées en deux temps. Dans un

premier temps, les différences de couvertures entre les outils d’imagerie optiques choisis ont

été étudiées sur le site de Porsal afin de mettre en évidence un indice et un type de plateforme

adapté à plusieurs sites. Dans un second temps, une analyse spatio-temporelle des couvertures

de macroalgues à l’aide de la plateforme satellite a été menée sur tous les sites d’étude afin

de caractériser la dynamique des populations macroalgales.
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Chapitre 2 – Évaluation du recouvrement de la végétation d’estrans rocheux intertidaux par
imagerie optique : apport pour le suivi de la dynamique spatio-temporelle

2.4.1 Signatures spectrales et différenciation

Dans les régions côtières, des librairies spectrales ont été employées pour évaluer la capacité

des capteurs multi- et hyper- spectraux à distinguer les espèces de macroalgues à différents

niveaux taxonomiques (Chao Rodríguez et al., 2017 ; Mcilwaine et al., 2019 ; Douay et al.,

2022 ; Davies et al., 2023). Les librairies spectrales ainsi créées pour le site de Porsal ont

mis en lumière les différences de discrimination des classes ou espèces de macroalgues selon

les instruments de télédétection utilisés (Figure 2.1). En effet, cette étude a démontré une

discrimination des classes de macroalgues qui augmente avec la résolution spatiale et spectrale.

À résolution spatiale et spectrale plus faible, comme ici avec le satellite Pléiades-1 (Figure 2.2),

il n’est pas possible de distinguer les spectres de macroalgues brunes et rouges d’un côté des

spectres d’A. nodosum et des macroalgues vertes de l’autre. Les résultats sont en accord avec

des résultats antérieurs, en effet, le satellite Pléiades permet de distinguer les Phaeophyceae des

Ulvophycaea (Davies et al., 2023). Néanmoins, comme observé avec le satellite QuickBird qui

possède, comme le satellite Pléiades, 4 bandes spectrales, les Phaeophyceae et les Rhodophyta

n’ont pu être séparées même à marée basse (Vahtmäe et Kutser, 2007). Avec des résolutions

spatiales et spectrales plus élevées, les résultats contrastent avec ceux observés par Olmedo-

Masat et al. (2020) où les trois phylums de macroalgues (rouges, vertes et brunes) étaient

clairement séparés avec l’utilisation d’un spectroradiomètre. Cependant, notre étude, basée

sur un groupement optimal, montre que les macroalgues rouges sont regroupées avec les

macroalgues brunes, malgré des différences spectrales et pigmentaires (Hurd et al., 2014 ; Che

et al., 2021). Ces résultats concordent avec ceux de Douay et al. (2022), menés dans une zone

géographique voisine, Nord-Pas-de-Calais (nord de la France), où aucune distinction entre les

macroalgues rouges et brunes n’a pu être établie. Dans la bibliothèque spectrale obtenue à l’aide

de l’image drone, les macroalgues vertes sont associées aux macroalgues brunes, et dans celle

obtenue à l’aide de l’avion les macroalgues brunes sont associées aux macroalgues rouges. Cette

confusion pourrait être attribuée aux variations de couleur des macroalgues rouges, résultant

de modifications de la concentration et de la composition des pigments provoquées par le

stress lumineux (Lalegerie et al., 2020 ; Rossiter, 2020). Cette confusion liée aux variations

de couleur a également été observée entre les macroalgues vertes et brunes (Chao Rodríguez

et al., 2017 ; Selvaraj et al., 2021).Cependant, qu’importe la résolution spatiale et spectrale,

les signatures spectrales de macroalgues se distinguent clairement de l’eau et du substrat.

Enfin, il serait intéressant d’étudier et d’intégrer la variabilité spectrale dans une future

étude, car ici seules les moyennes de spectres ont été étudiées. Ce point sera discuté plus en

détail dans le chapitre 3.
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En conclusion, le satellite Pléiades-multispectral ne permet pas la séparation des trois

grands groupes d’algues, comparé aux plateformes équipées de capteurs hyperspectraux. Avec

celles-ci néanmoins, des confusions peuvent exister entre les macroalgues brunes et vertes

ou entre les macroalgues brunes et rouges. Compte tenu de ces limitations identifiées, la

stratégie dans ce chapitre 2 s’est portée sur l’utilisation des indices de végétation plutôt que

des classifications supervisées.

2.4.2 Différences d’observation entre les plateformes de télédétection

La cartographie des habitats côtiers à l’aide d’outils à haute résolution est de plus en plus

courante pour l’identification, la quantification et la surveillance des habitats. Cependant, le

choix du capteur doit prendre en compte des considérations essentielles pour définir précisé-

ment les habitats et pour retranscrire l’information souhaitée (Wilson et al., 2022). Après avoir

sélectionné l’indice de végétation le plus adapté au suivi des macroalgues de l’estran, ici le

VCI, nous avons comparé les cartes produites en utilisant trois plateformes d’imagerie, à savoir

le drone, l’avion et le satellite. De telles comparaisons peuvent éclairer la conception des pro-

grammes de surveillance côtière en identifiant les avantages et les inconvénients des différentes

plateformes, et ainsi en estimant le coût minimal qui incombe à l’acquisition d’images afin d’en

extraire les données recherchées. L’utilisation d’un matériel largement accessible et abordable,

ainsi que la simplicité du processus de collecte d’images, devrait idéalement permettre une

acquisition répétée d’images à une haute résolution temporelle (mensuelle, saisonnière, an-

nuelle), c’est-à-dire à intervalles de quelques jours à quelques semaines et faciliter les suivis

écologiques (Bryson et al., 2013).

Le NDVI et le VCI apparaissent comme étant de bons proxys pour estimer les couvertures

de macroalgues, qu’importe la plateforme utilisée. Même si le NDVI a initialement été déve-

loppé afin de quantifier en matière de densité et de santé la végétation terrestre (Dong et al.,

2021 ; Ren et al., 2022), il est tout à fait viable en tant que proxys pour les macroalgues.

Il a d’ailleurs été utilisé à de nombreuses reprises par exemple pour estimer les biomasses de

Ulva pertusa, Sargassum thunbergii et S. fusiforme sur l’île de Gouqi (Chine) pour l’étude

des réserves de carbone bleu (Chen et al., 2022a). Mais aussi pour estimer les biomasses

d’espèces retrouvées en Atlantique Nord-Est comme Ulva sp., Codium sp., Chondrus crispus,

Osmundea pinnatifida, Fucus spp. et Laminaria ochroleuca sur la côte nord-ouest du Portugal

dans un but commercial (Borges et al., 2023). Dans notre étude, le NDVI donne de bons

résultats concernant la couverture de macroalgues, néanmoins comme il est lié à la teneur en

chlorophylle, les zones rocheuses apparaissent comme recouvertes de végétation à cause du
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biofilm présent sur les rochers (Serôdio et al., 2009). En effet, le microphytobenthos a une

influence sur les signatures spectrales et peut être confondu avec des macroalgues clairsemées

en multispectral (Oiry et Barillé, 2021). Cet indice est donc surestimé dans les zones sans ou

avec peu de couvertures de macroalgues.

Le VCI est un indice plus ciblé, et donne de manière générale une meilleure séparation

roche/macroalgues. Cependant, cet indice semble sous-évaluer la couverture réelle de ma-

croalgues que l’on peut observer sur l’estran, qui représente 100 % dans des ceintures comme

F. serratus où H. elongata - B. bifurcata (Connan, 2004 ; Burel et al., 2020). Cette sous-

estimation des plus forts taux de couvertures peut venir de la présence de nombreuses cuvettes

intertidales le long de l’estran, abaissant artificiellement le VCI (Rossi et al., 2009). Cependant,

cet indice est plus facilement utilisable dans les suivis spatio-temporels, car il prend en compte

des pixels de substrat dans son calcul.

L’indice IP ne semble pas fournir de résultats concluants, quel que soit l’outil utilisé. En

effet, cet indice a été développé à l’aide de radiomètres de terrain (Viollier et al., 1985 ;

Ben Moussa et al., 1989), et ne semble donc pas directement applicable aux images optiques

multi- et hyper-spectrales. En effet, Ben Moussa (1989), a obtenu de meilleurs résultats pour

identifier les zones riches en algues vertes que pour détecter les algues brunes en appliquant

directement cet indice aux images SPOT, cet indice reste donc peu adéquat pour séparer les

groupes de macroalgues dans notre étude.

Les indices de végétation NDVI et VCI donnent des résultats similaires, indépendamment

de la plateforme utilisée, et montrent peu de variations entre les images obtenues. Grâce aux

résultats similaires observés entre les indices, on peut valider la possibilité d’utiliser le satellite

pour faire une surveillance des macroalgues à cette résolution spectrale (4 bandes) et spatiale

(50 cm). De plus, un des avantages du satellite Pléiades-multispectral est qu’il dispose d’une

base de données importante permettant d’obtenir facilement des images à moindre coût et à

intervalles réguliers. Cependant, l’obtention d’images lors des marées basses est plus difficile,

car l’acquisition d’une image analysable dépend de la météo (nébulosité) et de la marée (pé-

riode d’acquisition courte) ce qui peut laisser peu de plages d’acquisitions aux périodes voulues

pour une étude. De plus, les résolutions spatiales et spectrales sont plus limitées, ce qui res-

treint les informations pouvant être extraites de ces images. Les limites de cet outil peuvent

donc être en partie résolues par l’utilisation des autres plateformes qui peuvent embarquer des

caméras hyperspectrales.
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L’avion apparaît comme une plateforme intermédiaire entre le drone et le satellite pour

estimer les couvertures de macroalgues, car pouvant être équipé d’une caméra multi- ou hyper-

spectrale offrant une possibilité de traitements supérieure au satellite Pléiades multispectral.

Un autre avantage de cette plateforme est la possibilité de capturer des images de plusieurs

sites pendant une seule marée, ce qui facilite la comparaison entre eux. La possibilité d’équi-

per un capteur hyperspectral donne l’éventualité d’estimations de couvertures plus précises,

notamment aux interfaces intertidal/subtidal et roche/macroalgues. Enfin, l’utilisation d’un

drone permet d’obtenir des données d’une grande précision, mais cela peut être considéré

comme trop précis pour étudier uniquement la couverture des macroalgues à l’aide d’indices

de végétation. En effet, la quantité de données obtenue pour une image drone est beaucoup

plus importante (68 Go pour l’image du site de Porsal), comparé à une image avion (0,04 Go

pour l’image du site de Porsal) et satellite (0,001 Go pour l’image du site de Porsal), et les

temps de traitements se trouvent donc allongés. De plus, l’acquisition d’images par drone

est soumise à plus de contraintes, notamment météorologiques, où la luminosité doit être

constante. Ensuite, le drone étant moins stable qu’un avion le vent doit être faible pour obte-

nir des images analysables, ceci couplé à des marées basses qui diminuent également les plages

d’acquisition possible. C’est aussi l’option la plus coûteuse à déployer, car le coût du matériel

(drone + caméra) est élevé. De plus, il faut y intégrer le prix de la main-d’œuvre, car trois

personnes étaient nécessaires durant les acquisitions, dont 2 techniciens et 1 pilote.

2.4.3 Évolution spatio-temporelle des couvertures de macroalgues in-

tertidales

Certaines espèces de macroalgues présentent des variations saisonnières marquées (Un-

derwood, 1981), comme c’est le cas de l’espèce H. elongata en Bretagne, qui connaît une

croissance significative de ses réceptacles au printemps et en été (atteignant parfois jusqu’à

5 mètres de long dans l’archipel de Molène), par rapport à leur taille modeste en hiver (moins

de 5 cm de hauteur) (Ar Gall et Le Duff, 2014). Ceci est aussi observé chez Ecklonia radiata,

sur la côte ouest de l’Australie, qui voit sa biomasse divisée par trois en hiver (Wernberg et

Vanderklift, 2010). Les fluctuations saisonnières de la température influencent la distribution

des différentes formes algales et peuvent altérer les couvertures de Phaeophyceae structurantes

et des espèces sous la canopée. Cependant, ces variations n’ont pas d’incidence majeure sur la

structure globale et la stabilité des communautés de macroalgues (Ar Gall et Le Duff, 2014 ;

Ar Gall et al., 2016).
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Au cours de cette étude, des variations saisonnières relativement mineures ont été observées

(Tableau 2.1).

Tableau 2.1 – Tableau récapitulatif des surfaces totales (Surf. Tot.), des surfaces végétalisées (Surf. Veg.)
et des surfaces non végétalisées (Surf. Non Veg.) sur les 9 sites d’études en fonction des saisons

Été 2021 Automne 2021 Printemps 2022

Surf. Tot. (ha) Surf. Veg. (ha) Surf. Non Veg. (ha) Surf. Tot. (ha) Surf. Veg. (ha) Surf. Non Veg. (ha) Surf. Tot. (ha) Surf. Veg. (ha) Surf. Non Veg. (ha)

Porsal 2,25 1,89 0,36 2,26 1,66 0,60 2,26 1,53 0,73

Porspoder 2,35 1,40 0,95 - - - 2,35 1,14 1,21

Segal 6,16 3,58 2,58 - - - 6,09 3,07 3,03

Molène 0,79 0,79 0 0,79 0,79 0 0,79 0,59 0,20

Dellec - - - 2,10 1,45 0,65 2,10 1,23 0,87

Aber 1,35 0,91 0,44 - - - - - -

Penmarch 2,11 0,32 1,79 2,11 1,74 0,37 2,11 1,87 0,24

Mousterlin 5,94 4,18 1,76 5,94 4,33 1,61 5,94 4,19 1,75

Trégunc 0,45 0,39 0,06 0,45 0,34 0,11 0,45 0,37 0,08

Dans l’ensemble, les macroalgues ont tendance à se développer de manière significative

entre l’été et le début de l’automne d’une même année, ainsi qu’entre l’automne et le prin-

temps suivant, tant dans les zones hautes que basses de l’estran. La saison hivernale n’a pas

été prise en compte dans cette analyse en raison de la difficulté d’acquisition d’images satel-

lites pendant cette période. Cependant, on peut supposer que la couverture des macroalgues

est moins importante en hiver en raison des conditions plus difficiles à cette période (Guillou

et Chapalain, 2015), mais aussi dues à leur cycle biologique. On peut citer en exemple Un-

daria pinnatifida en Nouvelle-Zélande, où la longueur des frondes est maximale en août et

décline ensuite jusqu’en février (Stuart et al., 1999), mais aussi H. elongata où les réceptacles

ne mesurent que quelques cm en hiver (Ar Gall et Le Duff, 2014). De plus, la fin de l’automne

et l’hiver semblent avoir une influence plus marquée sur l’état écologique des communautés

de macroalgues (Burel et al., 2020).

Le site de Molène fait office d’exception, en effet on y observe plutôt une diminution des

recouvrements de Fucales d’une année sur l’autre, ce qui a été observé sur le terrain où en mai

2021 la ceinture à F. spiralis était bien développée alors qu’en mai 2022 cette même ceinture

s’est retrouvée très réduite (Annexe E.1). Le site de Molène et son archipel ont été étudiés

à l’aide de suivis de terrain et par télédétection (Floc’h, 1970 ; Ben Moussa, 1987 ; Connan,

2004 ; CEVA, 2010 ; Bajjouk et al., 2013 ; OFB et al., 2020). Néanmoins, peu de données de

suivis temporels sont disponibles. Connan et al. (2004) ont démontré la stabilité en termes de

richesse spécifique de la strate mégabiotique (algues supérieures à 1 m), et la diminution de

la richesse spécifique entre l’hiver et le printemps pour la strate macrobiotique (algues entre

30 cm et 1 m) sur l’île de Balanec pour les Fucales. Ces strates, représentant la majorité des
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recouvrements sur l’île de Molène, ont pu être impactées par les anomalies de températures

observées en 2021 et 2022, avec en septembre 2021 une anomalie de 0,6 °C et en février

2022 une anomalie maximale de 1,7 °C (Annexe E.2) (meteoblue.com, 2023). Cette anomalie

nexplique pas tout, en effet sur les autres sites, cette baisse entre saisons n’est pas observée.

D’autres facteurs comme l’hydrodynamique peuvent intervenir, en effet nous avons montré

précédemment une hauteur de vagues in situ et WW3 plus élevée pendant la période 3 de

l’étude (janvier-avril 2022).

Enfin, le site de Trégunc paraît être le site le plus stable des neuf sites d’étude, peut être de

par sa petite étendue, et de sa faible exposition à l’hydrodynamique (excepté le niveau He-Ld)

(Connan, 2004 ; Burel, 2020).

Il serait pertinent d’exploiter cette approche (utilisation d’images satellites en combinaison

avec l’indice VCI) pour réaliser un suivi régulier des ceintures de macroalgues dans le Finistère.

Cette solution présente l’avantage d’être économique, même si elle offre une résolution spa-

tiale moins fine. Le déclin des populations de Fucales est déjà observé en Europe, y compris

en France, que ce soit en Méditerranée, avec le genre Cystoseira (Thibaut et al., 2005), ou en

Atlantique avec le genre Ascophyllum (Davies et al., 2007). Des suivis antérieurs ont utilisé

le VCI comme indicateur de la végétation dans le cadre du Rebent en Bretagne. Les résultats

ont confirmé le déclin des Fucales entre 1987 et 2004, en partie en raison du broutage par les

patelles (Rossi et al., 2009), un déclin également constaté en Grande-Bretagne entre 1974 et

2010 (Brodie et al., 2018). Par la suite, une augmentation de la couverture a été observée

entre 2004 et 2010 (Rossi et al., 2009 ; Yesson et al., 2015). De nombreux facteurs (broutage,

température, salinité, hydrodynamique, etc.) interviennent dans ces variations, et il devient

essentiel de mener des suivis réguliers et économiques pour comprendre ces changements ma-

jeurs.

L’avantage du satellite est que l’on peut suivre facilement un même site ou une zone cô-

tière plus importante, potentiellement peu accessible pour de l’échantillonnage in situ, avec peu

d’images. Ce type d’étude peut se faire avec peu d’images et de manière saisonnière, les indices

de végétation permettant d’avoir une vision rapide de l’état des couvertures de macroalgues.

Cela pourrait permettre une compilation de données facilement accessibles, car contrairement

aux données de terrain, elles sont centralisées sur un portail spécifique. Ainsi, les suivis sur le

long terme sont facilités, comme cela est déjà fait en Californie (USA) où des suivis des forêts

de kelps (Macrocystis pyrifera) sont réalisés depuis 30 ans à l’aide d’images satellites Landsat

(TM/ETM et OLI), permettant ainsi une analyse à long terme de la biomasse des canopées

en dehors de la variabilité climatique naturelle (Bell et al., 2018).
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Les fortes corrélations constatées entre l’indice Ics et le VCI pourraient être utilisées pour

la définition d’un nouvel indice combinant à la fois le taux de couverture des macroalgues et

l’état de santé général de ces communautés. Cela faciliterait en particulier la corrélation avec

le référentiel national des habitats marins benthiques établi pour les habitats de la Manche,

de la Mer du Nord et de l’Atlantique. C’est un référentiel national qui a pour but de faciliter

la mise en œuvre des politiques publiques de conservation et permet d’inventorier les habitats

marins présents en France métropolitaine (Michez et al., 2019). Actuellement, cette typologie

nationale n’est pas adaptée aux suivis aériens uniquement, car sous les canopées, on trouve

une grande diversité de macroalgues ainsi que de la faune, mais, l’Europe soutient des projets

de recherche afin d’intégrer les suivis satellitaires en tant que métrique dans le cadre de la

DCE ce qui pourrait venir à créer des typologies adaptées (Papathanasopoulou et al., 2019).

2.5 Conclusion

En conclusion, ce chapitre a mis en évidence que l’utilisation du satellite multispectral

Pléiades ne permettait pas une séparation des classes de macroalgues nécessaire pour faire des

classifications et donc des cartographies précises des trois classes sur les estrans. De plus, les

classes de macroalgues obtenues par avion et drone ne montraient pas les mêmes regroupe-

ments de spectres rendant également la séparation des trois groupes (brunes, rouges, vertes)

difficiles. Ainsi, trois indices de végétation, le NDVI, le VCI et l’IP ont été testés avec des

plateformes avec des résolutions spatiales et spectrales initialement différentes afin d’observer

leur pertinence pour l’évaluation des communautés macroalgales. Il en résulte que l’IP n’est

pas un indice adaptable facilement pour cette étude avec les plateformes testées. Au contraire,

le NDVI et le VCI montrent des résultats similaires, même si le VCI étant plus spécifique

aux macroalgues se prête mieux aux suivis temporels. Cet indice a donc permis de mettre en

évidence les changements s’opérant sur 3 saisons, avec des changements importants de végé-

tation sur le site de Molène où les couvertures se trouvent réduites entre le printemps 2021

et le printemps 2022. Au contraire, les autres sites montrent une certaine stabilité, surtout le

site de Trégunc. Afin de mettre en évidence des changements significatifs sur des populations

pérennes, il faudrait faire des acquisitions et analyses d’images régulières.

Les plateformes avion et drone ne montrant pas d’estimations des couvertures très diffé-

rentes avec le satellite, le suivi des recouvrements peut se faire grâce à cette dernière plate-

forme. En revanche, la possibilité d’embarquer des caméras hyperspectrales sur les plateformes

avion et drone permet des analyses complémentaires et plus poussées qu’avec l’utilisation du

satellite Pléiades.
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Ce chapitre se focalisait sur l’utilisation des indices de végétation avec une résolution mul-

tispectrale avec la mise en évidence de la couverture générale des macroalgues. Le chapitre

suivant va se concentrer sur l’imagerie hyperspectrale, en comparant des algorithmes de clas-

sification supervisée sur deux sites, afin d’identifier les distributions d’espèces de macroalgues

et non plus seulement une couverture globale. Puis, une analyse multi-sites sera présentée afin

d’observer le comportement des algorithmes de classification dans l’estimation des distributions

de macroalgues sur la côte finistérienne.
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CHAPITRE 3

Apports de l’imagerie hyperspectrale dans la caractérisation des

milieux intertidaux
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3.1 Contexte

L’imagerie hyperspectrale est une technologie émergente pour appréhender différents mi-

lieux et thématiques. Il a été démontré que cet outil peut être utilisé dans une grande va-

riété d’applications pour caractériser des environnements tels que les milieux intertidaux. Par

exemple, l’imagerie hyperspectrale a été utilisée dans les domaines marins, industriels et ar-

chéologiques. En archéologie, Ødegård et al. (2018) ont mené une étude qui a révélé l’efficacité

de l’imagerie hyperspectrale dans la classification et l’identification d’artefacts comme des cé-

ramiques, des bouteilles de verre et des ancres au sein d’épaves sous-marines. Il a également

été montré que cette technologie est un outil inestimable en archéologie marine pour dé-

terminer les monuments mégalithiques, ainsi que pour différencier les substances biologiques

des organismes ou composés biologiques (bactéries, carbonate de calcium, invertébrés) des

non biologiques (matière organique morte, rouille, sédiment) (Guyot et al., 2019 ; Mogstad

et al., 2020). L’imagerie hyperspectrale est aussi utilisée dans des applications industrielles,

notamment la détection de déchets marins, en particulier de plastiques et de microplastiques

dans le cadre de la surveillance de l’environnement et de la gestion de la pollution. En effet,

Freitas et al. (2022) ont identifiés différentes sortes de matières plastiques, du béton et de

la matière végétale (bois) composant la litière marine, tandis que Papakonstantinou et al.

(2023) se sont concentrés sur l’étude de la litière marine composée seulement de plastique.

Cette technique peut également être utilisée pour visualiser les structures anthropiques telles

que l’inspection des pipelines sous-marins (Johnsen et al., 2016). Les données hyperspectrales

permettent d’appréhender la composition et la distribution et de comprendre la signification

écologique des communautés benthiques en participant à l’évaluation de la couverture, de

l’état physiologique, et des taux de croissance et la santé de divers organismes, tels que les

macroalgues et les coraux (Kutser et al., 2006a ; Hennig et al., 2007 ; Johnsen et al., 2013 ;

Montes-Herrera et al., 2021).

L’imagerie hyperspectrale est un outil de diagnostic rapide et non invasif, qui permet aussi

de déterminer la zonation et la distribution des communautés benthiques. Cependant, elle

n’est pas largement utilisée dans les enquêtes de surveillance marine actuelle aussi bien pour

des raisons de coût de mise en œuvre, que pour des raisons de facteurs environnementaux

pouvant limiter son déploiement ou impacter la qualité de ces données, comme la turbidité,

l’état de la mer, la force du vent et la nébulosité (Guyot et al., 2019 ; Selvaraj et al., 2021

Teague et al., 2023).
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Traditionnellement, les avions constituent la principale plateforme de télédétection pour

les études de cartographie de macroalgues (Bajjouk et al., 1996 ; Casal et al., 2012 ; Oppelt

et al., 2012), principalement en raison de leur plus grande flexibilité opérationnelle et de leur

plus grande résolution spatiale par rapport aux satellites (Brodie et al., 2018). Cependant,

bien que les technologies satellitaires ont également été utiles pour évaluer l’étendue des es-

pèces formant des canopées de Laminaires à grande échelle (Cavanaugh et al., 2010 ; Casal

et al., 2011), la cartographie de la zone intertidale, confrontée aux contraintes des conditions

atmosphérique et de marée constitue un défi (Bell et al., 2015). De plus, pour la surveillance

temporelle, il est important de prendre en compte les effets de la marée lors de l’acquisition

d’images. Bell et al. (2018) ont observé des différences dans la zone qui découvre les Lami-

naires au cours de différents coefficients de marée, ce qui, s’ils ne sont pas pris en compte,

pourrait conduire à des estimations erronées de la biomasse par exemple, pour les couverts de

Laminaires.

En revanche, la résolution spatiale des images acquises par avion peut ne pas être optimale

(dépendant de la hauteur de vol) et ainsi rendre difficile l’identification au niveau de l’es-

pèce (Oppelt et al., 2012 ; Cruzan et al., 2016). Mais des études utilisant l’avion ont montré

qu’il était possible de distinguer spectralement des groupes distincts de macroalgues rouges,

vertes et brunes (Hennig et al., 2007 ; Casal et al., 2012) et de cartographier des espèces de

couvertures homogènes (Pe’eri et al., 2008 ; Dierssen et al., 2015). Le récent et rapide dé-

ploiement de drones abordables financièrement (Colefax et al., 2018) a créé une alternative de

télédétection prometteuse qui peut venir en complément des plateformes avions et satellites.

Les drones peuvent capturer des images à une résolution spatiale plus élevée et ont un plus

haut degré de flexibilité opérationnelle, ce qui les rend bien adaptés à une utilisation dans

des environnements dynamiques (Jensen et al., 2011), y compris dans la zone intertidale. Les

drones équipés de caméras hyperspectrales représentent un bon compromis dans l’acquisition

des données, entre par exemple, l’avion qui couvre de vastes zones et permet l’identification

des espèces de canopée et estime les couvertures en général, et les données de terrain acquises

par échantillonnage couvrant de plus faibles zones, mais avec une identification d’espèces très

précise. Cet outil est très prometteur dans la surveillance des écosystèmes côtiers, grâce à sa

capacité pour capturer des changements écologiques, comme lors des variations de régimes

aux États-Unis dans des forêts de macroalgue brune Nereocystis luetkana (Manfreda et al.,

2018 ; Nahirnick et al., 2019 ; Saccomanno et al., 2023). De plus, c’est une plateforme qui

fournit une résolution suffisante pour l’identification taxonomique des espèces, des genres ou

des groupes fonctionnels (Tait et al., 2019). De nombreuses études de télédétection se sont
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ainsi concentrées sur des cartographies de champs de Laminaires (Volent et al., 2007 ; Bell

et al., 2015 ; Uhl et al., 2016), ou sur des classifications supervisées de macroalgues intertidales

sur un site d’étude en particulier (Rossiter et al., 2020a). Cependant, peu se sont intéressées

à la comparaison des performances d’algorithmes (Deysher, 1993 ; Cavanaugh et al., 2011 ;

Murfitt et al., 2017 Tait et al., 2019 ; Rossiter et al., 2020a ; D’Archino et Piazzi, 2021), ou

à l’application de classifications sur plusieurs sites d’études.

Ce Chapitre 3 se focalise sur l’apport de l’imagerie optique hyperspectrale par avion et

drone couplée à une approche de terrain afin de caractériser les communautés de macroalgues

intertidales. Cette étude vise à identifier les espèces de macroalgues et ainsi de montrer leur

distribution en comparant différents algorithmes de classification sur plusieurs sites dans le

département du Finistère en région Bretagne.

Le chapitre 3 se divise en trois parties. La première partie se concentre sur l’utilisation de

classifications supervisées et à la comparaison d’algorithmes sur deux sites d’étude grâce à la

plateforme drone et aux données in situ pour l’aide à la décision. Deux sites, Porspoder et

Segal, sont comparés ici, ce sont des sites similaires en termes de communautés de macroalgues

retrouvées et les images drone ont été acquises à la même période (24 et 26 juin 2021). Les

questions posées dans cette partie sont les suivantes :

— Des algorithmes différents montrent-ils des résultats différents pour cartographier la

distribution des macroalgues ? Les relevés in situ sont-ils similaires aux résultats de

classifications ?

— Quel algorithme se rapproche le plus de la réalité terrain ? Est-ce le même algorithme

sur les deux sites d’étude ?

Les principales hypothèses sont 1- les algorithmes montrent des résultats similaires et qui

correspondent à ce qui est observé sur le terrain 2- les deux sites d’études étant similaires en

termes de communautés de macroalgues, les résultats obtenus par les algorithmes sont proches

et 3- un algorithme peut être choisi pour de futures études sur des sites différents.

La deuxième partie du chapitre est la comparaison des résultats de classification obtenus

par les plateformes avion et drone couplées avec les données de terrain. Les questions posées

sont les suivantes :

— L’algorithme validé dans la partie 1 de ce chapitre est-il utilisable avec l’utilisation de la

plateforme avion (résolution spatiale plus faible) ?
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— Le changement de résolution permet-il toujours d’avoir une bonne estimation des distri-

butions de macroalgues ?

L’hypothèse principale de cette partie est qu’en changeant la résolution spatiale les résultats

de classifications sont peu impactés grâce à l’utilisation de données hyperspectrales, la distri-

bution des macroalgues est ainsi bien estimée.

La dernière partie de ce chapitre est la cartographie de la distribution des macroalgues

sur sept des neuf sites de l’étude grâce aux images acquises par avion et à la connaissance

du terrain. Deux analyses sont faites ici. Une première analyse consiste à créer une librairie

spectrale propre à chacun des sites et de classer les sites indépendamment les uns des autres.

La seconde analyse consiste en la création d’une bibliothèque spectrale commune aux 7 sites en

moyennant les spectres obtenus au préalable sur chaque site. Ainsi, les questions scientifiques

posées dans cette partie 3 sont les suivantes :

— L’algorithme défini pour l’étude montre-t-il les mêmes précisions sur tous les sites ?

— Des résultats similaires sont-ils observés lors de l’utilisation d’une librairie spectrale

moyenne de tous les sites ?

— Quelles sont les limites des analyses ?

Les hypothèses sont les suivantes 1- l’algorithme Mahalanobis appliqué aux librairies spectrales

propres à chacun des sites permet d’estimer la distribution des communautés sur des sites

différents 2- la librairie moyenne de tous les sites montre également des résultats cohérents

avec le terrain.

La première partie de ce chapitre se concentre donc sur l’utilisation de l’outil drone-

hyperspectral sur deux sites afin d’identifier les espèces de Fucales le long de la zone in-

tertidale, et de représenter leur distribution sur l’estran. La seconde partie va permettre de

faire le lien entre une échelle fine (site + point d’échantillonnage couvert par un transect drone-

hyperspectral) et plus large (plusieurs sites couverts sur un transect avion-hyperspectral), afin

de mettre en place une méthode de classification reproductible à plus faible résolution spatiale

et sur plusieurs sites.
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3.2 Évaluation de la précision de la télédétection par drone

hyperspectral par rapport à l’échantillonnage de ter-

rain pour la caractérisation des communautés de ma-

croalgues

3.2.1 Les habitats de macroalgues des estrans rocheux : caractérisa-

tion par imagerie hyperspectrale par drone et échantillonnage

sur le terrain

L’article ci-dessous présente les résultats de l’analyse d’une image hyperspectrale obtenue

par drone sur le site de Porspoder. L’image hyperspectrale a été analysée à l’aide de deux algo-

rithmes supervisés le Maximum Likelihood (MLC) et le Spectral Angle Mapper (SAM) afin de

classer chaque pixel de l’image dans des classes définies au préalable (7 classes de macroalgues,

1 classe de substrat et 1 classe eau). Les résultats des classifications obtenus ont été comparés

aux données de recouvrements de macroalgues in situ. Le principal questionnement associé à

cette partie est : les algorithmes permettent-ils de séparer les différentes espèces de Fucales

entre elles, mais aussi des classes non algales, tout en montrant suffisamment de précision

pour être comparables aux données in situ ? Les résultats ont donné lieu à une publication

dans Remote Sensing et sont présentés ci-dessous.
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RÉSUMÉ
Les habitats de macroalgues intertidales sont des composantes majeures des écosystèmes

côtiers tempérés. Leur distribution a été étudiée à l’aide d’un échantillonnage sur le terrain et

d’une image hyperspectrale sur un estran rocheux situé à Porspoder (Bretagne occidentale,

France). Les couvertures des macroalgues dominantes et de la faune sessile ont été caractérisées

in situ à marée basse dans 24 points d’échantillonnage, selon quatre niveaux bathymétriques.

Une zone d’environ 17 000 m2 a été caractérisée à l’aide d’un drone équipé d’une caméra

hyperspectrale. Les macroalgues ont été identifiées par traitement d’image en utilisant deux

méthodes de classification pour évaluer la représentativité des classes spectrales. Enfin, une

comparaison entre les données d’imagerie et les données d’échantillonnage sur le terrain a

été réalisée. Les images hyperspectrales ont permis de distinguer sept classes d’algues, dont

cinq espèces différentes de Fucales. Le maximum de vraisemblance (MLC) et le spectral angle

mapper (SAM) ont tous deux été entraînés à l’aide des spectres dérivés des images. Le MLC

a été plus précis pour classer les principales espèces dominantes (précision globale de 95,1 %)

que le SAM (précision globale de 87,9 %) à l’échelle du site. Cependant, à l’échelle des points

d’échantillonnage, les résultats dépendent du niveau bathymétrique. Cette étude a mis en

évidence l’efficacité et la précision de la télédétection hyperspectrale pour évaluer la distribution

des espèces dominantes d’algues intertidales et le potentiel d’une approche combinée sur le

terrain et par imagerie pour évaluer l’état écologique des communautés de macroalgues.
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1. Introduction

The intertidal zone hosts considerable diversity together with a great abundance of ben-

thic organisms (Hawkins et al., 2019 ; Hawkins et al., 2020) and has long been monitored as a

control ecosystem in ecological processes. Seaweeds are the major component of flora on tem-

perate rocky shores, where they can commonly form extensive canopies, structuring macroalgal

communities comparable to terrestrial forest systems in their arrangement (Boaventura, 2000 ;

Graham et al., 2000). Seaweed species are vertically distributed on the shore according to se-

veral abiotic factors such as desiccation, hydrodynamics, light and salinity, themselves largely

influenced by tide oscillations (Raffaelli et Hawkins, 1999 ; Juanes et al., 2008). Temperate

rocky shores are globally dominated by fucoids (i.e., large Phaeophyceae from the order Fu-

cales), from high to low levels of the shore and by kelps (i.e, large Phaeophyceae from the

order Laminariales sensu lato) in the lower intertidal fringe and the subtidal area (Lüning,

1990). Along the north east Atlantic coastline, up to six successive macroalgal communities

may be found (Cabioc’h et al., 2006 ; Ar Gall et Le Duff, 2014), which can be reduced to 2-5

depending on the geographical area, the substratum or the hydrodynamic conditions (Ar Gall

et al., 2016).

Brittany is a long-term monitored area for macroalgal diversity (approximatively 650 spe-

cies Burel et al., 2019a) and resources (e.g., Benthic Network research program since 2005).

These characteristics are examples of a prime area to fully describe seaweed-dominated habi-

tats through remote sensing. Therefore, remote sensing for macroalgal covers has undergone

early development since the 1960s (Floc’h, 1970 ; Ben Moussa et al., 1989 ; Rossi et al., 2009 ;

Bajjouk, 2009 ; Bajjouk et al., 2015 ; Rapport de l’OFB, 2020).

Seaweed communities have been recognized as a quality element for the classification of

coastal water bodies as part of the European Water Framework Directory (WFD, 2000/60/EC ;

EC, 2000) and several metrics based on the good ecological state of macroalgal communities

have been developed along the European coasts (Wells et al., 2007 ; Juanes et al., 2008 ;

Guinda et al., 2008 ; Kuhlenkamp et al., 2011 ; Derrien-Courtel et Le Gal, 2011 ; Neto et al.,

2012 ; Ar Gall et Le Duff, 2014 ; Guinda et al., 2014). On rocky shores, the occurrence and

abundance of vegetation can easily be estimated visually through the cover-abundance scale,

or percentage-cover indices, without damaging the habitat (Raffaelli et Hawkins, 1999). Even

if these estimations are easy to implement, they may be time consuming and some locations

remain difficult to reach. In this context, using remote sensing imagery for spatialization is an

interesting alternative to a site-specific scale (Pauly et De Clerck, 2010 ; Smale et al., 2013),

and could help survey shifting ecosystems (Hawkins et al., 2009).
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Both multispectral and hyperspectral imagery are routinely used on terrestrial vegetation,

for instance, to estimate crop yields (Steneck et Watling, 1982 ; Senay et al., 1998 ; Plant

et al., 2000 Yang et al., 2008). By contrast with other plants, seaweeds have a larger phylum-

specific diversity of pigments, which can be discriminated by analyzing spectral characteristics

at different wavelengths (Viollier et al., 1985). Pigment diversity in algae contributed to the

early development of seaweed detection through airborne remote sensing (Floc’h, 1967). Later,

mapping of macroalgal communities was processed using satellite imagery (IKONOS, SPOT,

Sentinel-2), with scale refining depending on the sharpness of the sensors aboard (Guillaumont

et al., 1993 ; Bajjouk et al., 1996 Andréfouët et al., 2004 ; Zoffoli et al., 2020), and promoted

combined air-borne / ground spectra acquisition for macroalgal mapping. Another powerful

tool to study coastal environments is the use of free-access satellite images, which could help

to produce extensive habitat mapping, in order to observe natural variations in habitats over-

time (Brodie et al., 2018).

These methods enable the collection of homogeneous data over broad spatial scales but are

inaccurate when applied to heterogeneous habitats, varying at a centimeter in scale (Anderson

et Gaston, 2013). Such approaches are complexified in coastal areas due to tidal variations

and highly mosaic environments (Hamylton, 2017). Furthermore, data acquisition is generally

altered by the occurrence of a water layer (Crawford et Harwin, 2018) and often disturbed

by atmospheric conditions (noticeably, cloud cover and light reflection). The development and

easy access to both unmanned aerial vehicles (UAVs) and hyperspectral sensors further pro-

moted the remote mapping and characterization of intertidal habitats (Oppelt et al., 2012 ;

Murfitt et al., 2017 ; Tait et al., 2019). Since the 1970s, automated methods (i.e., classification

algorithms) have been developed to classify multi- / hyper-spectral images (Davis et al., 1978 ;

Richards, 1986 ; Shafri et al., 2007). The present work focuses on an easy habitat classification

through high spatial resolution pictures, obtained by a UAV and by applying commonly used

algorithms. To characterize seaweed-dominated habitats, maximum likelihood (MLC) is cur-

rently the most widely used method of su-pervised classifications (Bolstad et Lillesand, 1991),

along with the spectral angle mapper (SAM) (Brodie et al., 1996 ; Bartsch et al., 2011 ; Uhl

et al., 2013 ; Rossiter et al., 2020b).

To date, there are still few studies comparing both mapping intertidal seaweed using mul-

tispectral (Casal et al., 2013 ; Brodie et al., 2018 ; Tait et al., 2019) or hyperspectral sensors

on UAVs, and an accurate spatial resolution (less than 5 cm). Indeed, the majority of studies

focus on kelp beds at lower resolution (spatial and / or spectral) (Deysher, 1993 ; Volent et

al., 2007 ; Cavanaugh et al., 2011 ; D’Archino et Piazzi, 2021). Rossiter et al. (2020a,2020b)
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successfully classified shores using both multispectral and hyperspectral sensors focusing on

the Fucales Ascophyllum nodosum, but did not compare sensor data with macroalgal in situ

covers.

To fill these gaps existing between remote sensing and field sampling, a two-way approach

was conducted : on the one hand, in situ sampling of macroalgal communities, and on the other

hand, hyperspectral UAV imagery acquisition and automated classifications. In that prospect,

several objectives were defined :

1. Distinguishing macroalgae from seawater, substratum and associated non-algal orga-

nisms based on classification results from hyperspectral imagery.

2. Using hyperspectral data to discriminate the main species of fucoids from green and red

macroalgae.

3. Testing the accuracy of supervised classification algorithms.

4. Comparing field and remotely estimated cover-abundance data.

The working hypothesis of this study is that the two classifications, obtained from hy-

perspectral images, would yield similar results between the two, successfully differentiating

macroalgae and would correspond to those obtained in the field. The present experiment was

performed on a seaweed-dominated shore of western Brittany to test the complementarity bet-

ween both approaches and to study the distribution of seaweed habitats. The aim of the study

is to evaluate the correspondence between the distribution of species in macroalgal habitats

obtained by both in situ sampling on the shore and hyperspectral imagery by a UAV.

2. Materials and Methods

2.1 Studied Site and Communities

The study was performed on the coasts of north-west Brittany, on the site of Porspoder

(48°28.88′N / 4°46.29′W) (Figure 3.1). The site is about 230 m long and 100 m wide, with

a maximal tidal range of 8.15 m and mainly exhibiting dense macroalgal canopies with some

pools, boulder fields and bedrock. The six macroalgal communities typically found in the north-

east Atlantic were vertically distributed on the shore (Cabioc’h et al., 2006) and were grouped

into 4 bathymetric levels for the study. These levels correspond to either single or mixed com-

munities named by the dominating Fucales and Laminariales : (1) Pelvetia canaliculata plus

Fucus spiralis communities, (2) Ascophyllum nodosum / Fucus vesiculosus community, (3)

Fucus serratus community and (4) Himanthalia elongata / Bifurcaria bifurcata plus Lamina-
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ria digitata communities. These levels are referred to, respectively, as Pc-Fspi, An, Fser and

He-Ld hereafter.

N

chart datum and below

0-3 m

3-6 m

6-9 m

0 100 m

Depth contour

Bay of Biscay

English Channel

Figure 3.1 – Study site of Porspoder (Brittany, France : 48°28.88′N / 4°46.29′W) showing the 24 in situ
sampling spots surveyed during the study. The color of the circles indicates the intertidal level considered :
red circles, P. canaliculata - F. spiralis ; yellow circles, A. nodosum ; black circles, F. serratus ; blue circles,
H. elongata. The dotted lines correspond to the UAV flight lines.

2.2 Sampling Method

Field sampling was conducted in Spring 2021 (28 April to 1 June). A total of 24 sampling

spots (i.e., 6 for each of the 4 levels) were monitored at low tide. The sampling spots were

referenced using pictures and GPS positioning (Garmin GPS 73, ± 3 m). The sampling protocol

followed the methodology described in Burel et al. (2019b). A mobile plastic grid structure

of 1.65 m x 1.65 m divided into 25 quadrats of 33 cm x 33 cm was used to delimit each

sampling spot. Covers of benthic fauna, flora and bare rock were estimated visually on the

entire surface delimited by the plastic structure from 0 to 100 percent, with a 5 percent pace.

That approach, known as ‘undisturbed sampling’, describes the distribution of the main groups

of benthic organisms plus the substratum during emersion.
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2.3 Remote Sensing Acquisition

Acquisitions were made by Hytech-Imaging (Plouzané, Brittany, France) using a NEO

HysPex Mjolnir V-1240 sensor (Oslo, Norway) (Table 3.1). The sensor was set on an octocopter

UAV based on Gryphon Dynamics X8 architecture (Figure 3.2), with a gStabi H16 stabilization,

containing an Applanix APX15 inertial unit with an L1/L2 GPS receiver and a GPS L1/L2

Tallysman enabling geolocation. The UAV and the central acquisition unit of the sensor were

remotely controlled by a radio link.

Table 3.1 – Characteristics of the hyperspectral visible near infrared (VNIR) Mjolnir_V-1240 sensor. FOV
= field of view

Spectral Spatials Spectral Spectral Nomber of FOV accross iFOV across/ Coding
Range Pixels Resolution Sampling Bands Track along-Track

0.4 - 1 µm 1240 4.5 nm 3 nm 200 20° 0.27/0.27 mrad 12 bits

Figure 3.2 – UAV octocopter used for the acquisitions.

Acquisitions were performed on the 24 June 2021 at a 64 m height to obtain a resolution

of 2 cm (Table 3.2). To perform the image acquisition, two technicians were involved to pilot

the UAV and to operate the hyperspectral sensor. The acquisition lasted about 30 min. The

flight plan was designed to cover a subsection of the site of Porspoder, including all of the

field sampling spots (Figure 3.1).
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Table 3.2 – Parameters of the aerial survey

Flight Ground Sampling Swath Mapped Viewing Flight
Altitude Distance Area Angle Lines

64 m 2 cm 23 m 1.76 ha 20° 4

Images (Figure 3.3) were collected between 09h28 and 09h47 UTC at low tide (tidal

coefficient 92 corresponding to tidal range of 6.1 m). During the acquisitions, light was diffused

due to cloud cover.

Figure 3.3 – Porspoder orthophoto (RGB) obtained during the flight on the 24 June 2021. Detailed sections
of the color image illustrating the different bathymetric levels on the shore are represented : Pc-Fspi (red
square), An (yellow square), Fser (black square) and He-Ld (blue square)
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2.4 Pre-Processing

To obtain a georeferenced image in spectral radiance (W.m−2.sr−1.µm−1), the hyper-

spectral image was processed from raw data (level 0) to a radiometrically and geometrically

calibrated image (level 1c) using the HYPIP (HYPperspectral Image Preprocessing) chain of

Hytech-Imaging that includes ATCOR / PARGE software applications (ReSe Applications, Wil,

Switzerland). To calculate the surface reflectance, atmospheric corrections were performed in

a two-step process : first, using the ATCOR-4 software, and then empirically adjusting each

spectrum. To adjust each spectrum, coefficients of gain and bias were calculated per spectral

band, by linear regression between surface reflectance data and the reflectance signature. This

reflectance signature was obtained by positioning pre-calibrated targets (tarps) near the area

of interest overflown during the survey.

2.5 Data Classification

For this study, supervised classifications were performed, where categories (classes) cor-

respond to spectral signatures defined by the user. A class contains a characteristic spectral

signature for each dominating fucoid species, macroalgal group or an abiotic component and

corresponds to homogeneous regions delineated on the UAV image. The software then assigns

each pixel of the image into a cover type to which its signature is most comparable (Eastman,

2004). The supervised classifications were performed after defining regions of interests (ROIs)

which are training data. ROIs were created for each class using ‘ROI tool’ in ENVI version 5.6.1

(Exelis Visual Information Solutions, Boulder, CO, USA) by manually circling pixel areas on

the image. More than one training ROI were usually used to represent a particular class (ROIs

= multiple polygons) (Table 3.3). The number of polygons and pixels per class depend on the

surface occupied by each species. For example, covers of P. canaliculata and F. spiralis are

low compared to those of F. serratus or H. elongata, which represent more homogeneous and

larger classes. Classes were selected in agreement with the hyperspectral image and pictures

taken during field sampling.
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Table 3.3 – Number of ROIs and pixels for each class.

Class Number of ROIs Number of Pixels

P. canaliculata 76 29,899
F. spiralis 10 551

A. nodosum 233 334,002
F. serratus 227 894,910
H. elongata 145 353,825

Green 482 73,592
Red 509 41,808

Substratum 408 1,834,496
Water 235 1,073,044

Nine classes were thus defined for the site of Porspoder (Figure 3.4), including five classes

of dominating Fucales (‘Pelvetia canaliculata’, ‘Fucus spiralis’, ‘Ascophyllum nodosum’, ‘Fu-

cus serratus’ and ‘Himanthalia elongata’), and two classes related to green and red seaweeds

(respectively, ‘Green’ and ‘Red’) were created. A ‘Substratum’ class was defined grouping

bedrock, boulders, gravel and sand, and, finally, a ‘Water’ class was also created, gathering

immerged parts of the shore (pools or subtidal zone).

Macroalgae Substratum Water

Brown Red Green

Pelvetia
canaliculata

Fucus
spiralis

Himanthalia
elongata

Ascophyllum
nodosum

Fucus
serratus

Figure 3.4 – Hierarchical tree of decision to make classes, inspired from Congalton et al. (2019)
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The ‘Substratum’ and ‘Water’ classes were classified in the same way as the other classes

and have subsequently been removed from the maps to improve their clarity and interpreta-

tion. Due to the complexity of accurately identifying benthic fauna on the UAV image, no

appropriate class was created, and these data were grouped together as the ‘Substratum’

class. Training data (i.e., ROIs mean spectra) were checked for class separability using the

Jeffries-Matusita distance (Carrasco-Escobar et al., 2019). The values of the resulting output

between each pair of classes ranged between 0 and 2, with values greater than 1.9 indicating

almost perfect separability between them (Richards, 1986). A large class separability indicates

that accurate training areas have been selected, whereas values approaching zero suggest either

the need for more training areas or classes that are inherently similar in their spectral properties.

Two supervised classification methods were performed to test the representativeness of the

spectral classes running the software ENVI version 5.6.1 (Exelis Visual In-formation Solutions,

Boulder, CO, USA), i.e., the algorithms maximum likelihood classification (MLC) and spectral

angle mapper (SAM).

MLC calculates the probability that an individual pixel belongs to a specific class and is

based on an estimated probability density function derived from the defined reference classes

(Foody, 2002). MLC is a popular classifier (Paola et Schowengerdt, 1995). The use of spectral

profiles by this method requires ROIs based on multiple pixels. Following this method, the

classification is based on the selection of the most representative spectral profiles in ROIs of

the same class upon different flight lines. The MLC classifier assumes a Gaussian distribution

for each input training class (Jia et Richards, 1994) and it can be expressed by the following

equation :

gi(x) = ln p(ωi)−
1

2
ln |

∑

i

| −
1

2
(x−mi)t

−1
∑

i

(x−mi) (3.1)

where i is a given spectral class, x equals n-dimensional data, p(ωi) is the probability that

class ωi occurs in the image and it is assumed the same for all classes, |
∑

i | is the determinant

of the covariance matrix of the data in class ωi,
∑

−1
i is the inverse matrix and mi is the mean

vector. The advantage of MLC as a parametric classifier is that it considers the variance-

covariance within the class distributions and, for normally distributed data, MLC performs

better than the other known parametric classifiers (ERDAS Inc., 1999). However, for data

with a non-normal distribution, the results may be unsatisfactory. SAM identifies the spectral
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similarity between two spectra collected from an image or distributed from a spectral library

(Kruse et al., 1993). The resulting classification is rather based on the angular orientations

of spectral vectors (Yang et al., 2008). Similarities within pairs of spectra (reference and

classification) can be compared regardless of differences in brightness, and the pairs are treated

as vectors in an n-dimensional space (Yuhas et al., 1992). SAM is expressed by the following

equation, taken from Kruse et al. (1993) :

α = cos−1

[

∑nb
i=1 tiri

(
∑nb

i=1 tiri)
1

2 (
∑nb

i=1 tiri)
1

2

]

(3.2)

where t is the spectra for a pixel, r is for the reference spectrum pixel, α is the spectral

angle between t and r (measured in radians or degrees) and n is the number of bands.

The average spectral reflectance curves from the ROIs were extracted since SAM requires

endmember spectra. If two ROIs were identical, they were averaged in order to obtain one

curve with the maximum possible data. The use of spectra derived directly from the image is

usually better than using ground or library spectra due to better inclusions of errors related to

atmospheric corrections, calibration and effects of sensor responses (Yang et al., 2008). For

both classifications (SAM and MLC), no detection threshold was selected, so that all pixels

could be classified.

2.6 Data analysis

Accuracy assessment for classification was checked using ground truth (or reference) ROIs

based on the same method as the training data (Foody, 2002 ; Rwanga et Ndambuki, 2017).

These polygons were independent of the training ROIs and their number represented one

third of training ROIs. The accuracy assessment tool was used to create the confusion matrix

and derive quantitative measures of accuracy (i.e., kappa coefficient, overall accuracy, user /

producer accuracy, errors of commission / omission) using ENVI version 5.6.1 (Exelis Visual

Information Solutions, Boulder, CO, USA). User accuracy is the probability of correct class

assignment, calculated by dividing the number of correctly classified pixels by the total num-

ber of pixels in the class, and producer accuracy is the correctly classified reference pixels,

calculated by dividing the number of correctly classified pixels by the total number of pixels

that should be in a class.

Each grid structure was replaced using ‘Advanced Digitizing toolbar’ (‘Move Feature’ and

‘Rotate Feature’ options) on Qgis. Corresponding polygons were accurately positioned using

pictures taken during the field sampling, in order to decrease the potential GPS error and to
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compare the exact same position.

To compare in situ data and classification data, vectors of the grid structure were replaced

on the Porspoder image using the ‘Vector to ROI’ tool, and the percentage of pixels for each

class in ROIs was extracted with the ROI statistics tool on ENVI.

Statistical analyses were conducted using the R environment (R Core Team, 2021). Nor-

mality and homoscedasticity were first tested on each biological and classification variable,

corresponding to seaweed species and substratum covers, with ShapiroWilk and F Test / Le-

vene tests, respectively. These tests then determined what analyses were the most suitable

(parametric or not). In order to represent the distribution of the replicates described by the

three approaches, a distance-based redundancy analysis (db-RDA) was constructed, based on

the method described by Escobar-Briones et al. (2008). Values for each class (apart from

‘Water’) were first converted into a distance matrix by calculating the Hellinger distance for

each class in the whole dataset. Then, a principal coordinates analysis (PCoA) was performed

on this matrix. The PCoA allows to convert the distance between items (distance matrix)

into a map-based visualization (each item is assigned a location in a low-dimensional space,

materialized by its eigenvector) in order to better understand the relation between each object.

All the PCoA eigenvectors were used as input into an RDA in order to build the db-RDA. The

db-RDA represents on a single plot the position of the different replicates using the PCoA

eigenvalues, as well as the species (classes) and the explanatory variables (level and method).

To compare more precisely the cover of each of the classes for the three methods and

for each bathymetric level, KruskalWallis tests (non-parametric) were performed followed by

a post-hoc Dunn test to identify variables that were statistically different.

3. Results

3.1 In Situ Vegetation Cover

Large discrepancies were observed in the covers between bathymetric levels, the lowest

levels being characterized by a dominance of seaweeds, whereas bare rock showed a large

occurrence in the upper level. Covers of macroalgal classes differed between the four levels

(Figure 3.5). The Pc-Fspi level, corresponding to the upper shore (5.2-6.1 m above chart

datum (CD)), was lightly vegetalized, with bare rock occupying 55 % of the surface. The

level was dominated by the Fucales P. canaliculata for about 32.5 %. The remaining covers

were well distributed between F. spiralis and red seaweeds (5 % each), whereas benthic fauna
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(barnacles and limpets) corresponded to a cover of 2.5 %.

 

Figure 3.5 – Average covers of macroalgal groups and sessile fauna, and percentage of bare rock observed in
situ at each bathymetric level. Covers are given in percentages. Fucoids and other brown species are grouped
in the ‘Brown’ class, and erect and crustose red algae are grouped in the ‘Red’ class.

The An level (middle shore, 3.4-4.4 m above CD) was largely dominated by the Fucales

A. nodosum (60 %) and F. serratus (5.9 %). Red seaweeds then covered about 25 % of the

surface (22.5 % erect and 2.5 % crustose). Bare rock and limpets completed the remaining

surface (6.7 % and 2.5 %, respectively).

In the Fser level (lower shore, 3.1-2.3 m above CD), macroalgal covers became conspi-

cuously dominant compared to bare rock and sessile fauna. Indeed, the cover of F. serratus

was close to 100 % (94.2 %), while the rest corresponded to erect red algae (5.8 %).

In the He-Ld level (2.8-1.6 m ab. CD), the distribution between macroalgal groups was

equilibrated, with a co-dominance of H. elongata (39.2 %) and erect red seaweeds (36.7 %).

The Laminariales L. digitata also presented large covers (17.5 %), and in addition, there were

little covers of crustose red and green seaweeds (2.5 % and 4.2 %, respectively).

Thus, An, Fser and He-Ld had a higher cover of Phaeophyceae (more than one half)

compared to the other macroalgal groups of species (65.8 %, 94.2 % and 56.7 % of co-

ver, respectively). By contrast, Pc-Fspi showed only a bit more than one third of cover by

Phaeophyceae (37.5 %).
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3.2 Classification Results

3.2.1 MLC Results

The results from the class separability test of image-derived spectra showed that all of the

class pairs had values greater than 1.90, indicating globally a good class separation (Figure 3.6)

(Marçal et al., 2005).
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Figure 3.6 – Average reflectance of the different spectral classes between 450 and 900 nm : (a) macroalgal
groups, water and substratum mean reflectance ; (b) detailed spectra of each Fucales.

The MLC classifier, trained using image-derived spectra, revealed a dense cover of intertidal

Fucales (26.9 % of the site) (Figure 3.7). The overall classification accuracy for the MLC was

95.1 % and the kappa coefficient was 0.93. The four bathymetric / vegetation levels appeared

clearly, forming four distinctive bands. The Pc-Fspi level (upper shore) was dominated by a

thin band of both P. canaliculata and F. spiralis (1.3 % and 0.1 % of total pixels, respectively).

The An and Fser levels (mid-shore) were dominated by a large band of A. nodosum and of
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F. serratus (5.6 % and 6.8 % of total pixels, respectively). The He-Ld level (lower shore)

was characterized by the important development of H. elongata (9.7 % of total pixels) and

a cover of red macroalgae greater than in higher levels (1.7 % for all of the site). Green

algae were mainly present in the lower shore (1.7 % of total pixels). The ‘Substratum’ and

‘Water’ classes represented the majority of the site (51.8 % and 21.3 % of total pixels for

the site, respectively). The macroalgal classes ‘A. nodosum’, ‘F. serratus’ and ‘H. elongata’

showed the highest producer / user accuracies (Table 3.4). There were some misclassifications

between the Fucales ‘A. nodosum’ and ‘F. serratus’ (1.56 %), and between ‘A. nodosum’ and

‘P. canaliculata’ (7.04 %). The lowest producer / user accuracy was for ‘F. spiralis’, with some

misclassifications between ‘F. spiralis’ and ‘P. canaliculata’ (44.13 %) and between ‘F. spiralis’

and ‘A. nodosum’ (14.81 %). ‘Green’ and ‘Red’ algae were also well classified (96.92 % and

90.54 %, respectively) but there were some misclassifications between ‘Red’ algae and the

Fucales ‘P. canaliculata’ (3.04 %) and ‘H. elongata’ (2.06 %).

Table 3.4 – Maximum likelihood classification (MLC) confusion matrix, calculated, using ENVI 5.6.1, by
comparing pixels of known class locations to those predicted by the classification workflow for each of the nine
cover classes. Results are displayed as percentages of pixels assigned, correctly or incorrectly, to each class.
User / producer accuracies (User Acc. and Prod. Acc., respectively) are also presented.

Class P. canaliculata F. spiralis A. nodosum F. serratus H. elongata Green Red Substratum Water Total User Acc.

Unclassified 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 -
P. canaliculata 97.2 44.13 7.04 0.01 0.02 0 3.04 0.90 0.03 1.28 26.04

F. spiralis 0.13 39.00 0.23 0 0.07 0 0.85 0.09 0.24 0.14 6.23
A. nodosum 0.79 14.81 89.32 5.59 0.03 0.27 0.78 0.04 0.02 5.63 91.93
F. serratus 0.01 0 1.56 91.71 0.03 0.01 0.04 0 0 6.80 98.61
H. elongata 0.09 0.15 0.08 0.38 93.53 0.18 2.60 0 4.00 9.69 90.72

Green 0.17 0.15 0.73 0.35 0.07 96.92 0.70 0.11 0.21 1.66 88.85
Red 0.01 1.76 0.75 1.78 3.14 1.64 90.54 0.02 0.22 1.68 67.03

Substratum 0.67 0 0.14 0.03 0 0.22 0.25 96.59 0.15 51.78 99.90
Water 0.30 0 0.15 0.15 3.10 0.75 1.20 2.25 95.15 21.34 92.76
Total 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 -

Prod. Acc. 97.82 39.00 89.32 91.71 93.53 96.92 90.54 96.59 95.15 - -
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Figure 3.7 – Maximum likelihood classification (MLC), trained using image-derived spectra resulting from
the hyperspectral UAV survey at Porspoder. Seven macroalgal cover classes are displayed over the UAV RGB
imagery and an orthophotography (Mégalis Bretagne et collectivités territoriales bretonnes-2015), giving an
overview of the site. The ‘Substratum’ and ‘Water’ classes are not represented on the map. Class codes ‘Green’
and ‘Red’ represent grouped green and red macroalgal species, respectively.
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3.2.2 SAM Results

The SAM classifier, trained using image-derived spectra, revealed a similar cover of inter-

tidal Fucales as MLC (27.6 % of the site) (Figure 3.8). The overall classification accuracy for

the SAM was 87.9 % and the kappa coefficient was 0.82. By contrast with MLC, the four

bathymetric levels appeared less distinct. The Pc-Fspi level was dominated by a thin band of

both P. canaliculata and F. spiralis (1.4 % and 1.3 % of total pixels, respectively) with a better

cover of F. spiralis than for MLC. The An and Fser levels (mid-shore) were dominated by a

large band of A. nodosum and of F. serratus (5.5 % and 3.5 % of total pixels, respectively),

but the cover of F. serratus was less important than for MLC. The He-Ld level (lower shore)

was characterized by the important development of H. elongata (11.8 % of total pixels). The

cover of red macroalgae was distributed on all of the site (2.2 % of total pixels) and was

more present in the Fser level compared to the MLC results. Green algae were mainly present

in the lower shore (1.9 % of total pixels). The ‘Substratum’ and ‘Water’ classes represented

the majority of the site (54.8 % and 17.5 % of the site, respectively). The macroalgal classes

‘H. elongata’ and ‘Green’ showed the highest producer / user accuracies (Table 3.5). As for

MLC, there was some misclassification. First, 18 % of ‘P. canaliculata’ pixels had been classi-

fied as ‘F. spiralis’ (9.44 %) and ‘H. elongata’ (9.49 %). The lowest producer / user accuracy

was for ‘F. spiralis’, with the largest misclassification (37.54 %) in ‘A. nodosum’ and 14.37 %

of pixels in ‘P. canaliculata’. Of the ‘A. nodosum’ pixels, 18.76 % were misclassified as ‘F. spi-

ralis’, but also 7.35 % and 4.62 % of ‘A. nodosum’ pixels were misclassified as ‘F. serratus’

and ‘P. canaliculata’, respectively. Of the ‘F. serratus’ pixels, 18.86 % were misclassified as

‘Red’, and 17.37 % of pixels should have been classified as ‘F. serratus’, when they were

in fact classified as ‘A. nodosum’. ‘Green’ and ‘Red’ algae were globally well classified, but

there was some misclassification between ‘Red’ algae and some Fucales, such as ‘A. nodosum’.

‘Substratum’ and ‘Water’ classes had the highest producer / user accuracy and so were well

classified on the entire image.
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Figure 3.8 – Spectral angle mapper (SAM), trained using image-derived spectra resulting from the hyper-
spectral UAV survey at Porspoder. Seven macroalgal cover classes are displayed over the UAV RGB imagery
and an orthophotography (Mégalis Bretagne et collectivités territoriales bretonnes-2015), giving an overview
of the site. The ‘Substratum’ and ‘Water’ classes are not represented on the map. Class codes ‘Green’ and
‘Red’ represent grouped green and red macroalgal species, respectively.
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Table 3.5 – Spectral angle mapper (SAM) confusion matrix, calculated, using ENVI 5.6.1, by comparing
pixels of known class locations to those predicted by the classification workflow, for each of the nine cover
classes. Results are displayed as percentages of pixels assigned, correctly or incorrectly, to each class. User /
producer accuracies (User Acc. and Prod. Acc., respectively) are also presented.

Class P. canaliculata F. spiralis A. nodosum F. serratus H. elongata Green Red Substratum Water Total User Acc.

Unclassified 0 0 0 0 0.06 0 0 0 0.24 0.06 -
P. canaliculata 65.22 14.37 4.62 9.60 0.72 6.32 3.97 0.03 0.04 1.44 15.44

F. spiralis 9.44 25.95 18.76 2.78 0 0.33 0.70 0.01 0 1.35 0.43
A. nodosum 3.02 37.54 67.06 17.37 0.04 0.32 22.84 0.01 0.01 5.48 70.97
F. serratus 1.97 8.80 7.35 38.80 1.36 1.44 8.21 0.01 0.04 3.54 80.26
H. elongata 9.49 1.47 0.44 11.78 95.01 10.76 7.26 0.01 0.04 3.54 80.26

Green 7.72 6.45 0.77 0.75 0.86 77.33 1.42 0.64 0.73 1.89 62.07
Red 2.56 5.13 0.93 18.86 0.60 0.23 54.82 0 0.02 2.19 31.09

Substratum 0.29 0 0.05 0.01 0 0.43 0.06 99.04 8.41 54.81 96.79
Water 0.30 0.29 0.02 0.02 1.35 2.82 0.72 0.24 82.60 17.49 98.23
Total 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 -

Prod. Acc. 65.22 25.95 67.06 38.80 95.01 77.33 54.82 99.04 82.60 - -

3.3 Comparison of Field Sampling and Hyperspectral Classification

Covers determined by field sampling are compared here to the classification results by both

MLC and SAM. A visual representation of the comparison between in situ sampling, an infrared

picture and the two methods is provided in Figure 3.9 and Appendix A Figures A1-A2-A3.

To compare covers estimated in situ to those obtained through hyperspectral classification,

in situ erect and crustose red algae on one side, and H. elongata and L. digitata on the other

side, have been mixed up in order to attain classes similar to remote classification (Figures 3.10

and 3.11).

The results of the db-RDA are shown in Figure 3.10. Only the distance between objects

(replicates) is considered ; therefore, Scaling 1 has been chosen. The model is significant, with

an R2 of 91 % (F-value of 117.89, p-value < 0.001). Axes 1 and 2 explain a significant portion

of the total variability, with 42 % and 23 %, respectively. The points, corresponding to the

replicates, are grouped into four homogeneous clusters, in agreement to the four bathymetric

levels, with no significant distinction between the three methods. The explanatory variable

‘level’ is obviously correlated to the four clusters, with ‘Pc-Fspi’, ‘An’, ‘Fser’ and ‘He-Ld’

associated with the clusters corresponding to these four levels while the variable ‘method’

appears to have no significant influence on the distribution of replicates within each level. The

results obtained from the three methods thus appear similar.

When looking in detail at the classes, the methods appeared broadly similar (Figure 3.11).
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(a)

(b) (c) (d)

Figure 3.9 – (a) Picture of a sampling spot on the Pc-Fspi level at Porspoder taken during field sampling in
June 2021. (b) NIR-G-B image of the same sampling spot. (c) Result of the MLC classification. (d) Result of
the SAM classification. The red square corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Color
code in (c,d) corresponds to the following classes : ‘P. canaliculata’ (brown), ‘F. spiralis’ (yellow), ‘A. nodosum’
(purple), ‘F. serratus’ (coral), ‘H. elongata’ (orange), ‘Red’ algae (red), ‘Green’ algae (green), ‘Substratum’
(grey) and ‘Water’ (blue).

In Pc-Fspi (Figure 3.11a), the cover of the dominating Fucales ‘P. canaliculata’ estimated

by the in situ sampling was 32.5 %, showing no significant difference to those obtained from

MLC (39.9 %) and SAM (20.9 %) (Kruskal-Wallis, p > 0.05). On the contrary, for the other

dominating Fucales ‘F. spiralis’, the test showed no significant difference between in situ sam-

pling (5.0 %) and both methods, but a significant difference was observed between the two

models (0.6 % for MLC and 5.5 % for SAM, Kruskal-Wallis, p < 0.04). In contrast, the cover

of ‘Red’ macroalgae was 5.0 % in situ, showing a single significant difference with the method

MLC (0.2 %, Kruskal-Wallis, p < 0.001). The estimation performed by SAM (1.4 %) did not

show any significant difference with the other two methods. Bare rock represented about half

of the surface of sampling spots in this level, whatever the method considered, showing no

significant differences (Kruskal-Wallis, p > 0.05).

In An (Figure 3.11b), the cover of ‘A. nodosum’ for SAM and MLC was higher (74.7 %

and 84.1 %, respectively) than the in situ cover (60 %). However, there was no significant

difference in its covers between in situ and SAM, but a significant difference appeared between

in situ and MLC (Kruskal-Wallis, p < 0.05). The ‘F. serratus’ cover showed no significant
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Figure 3.10 – Db-RDA (scaling 1) performed from the macroalgal and pixels covers data for the in situ and
the two classifications algorithms. Sampling spots are indicated by circles (Pc-Fspi = red circles, An = yellow
circles, Fser = black circles and He-Ld = blue circles), variables (classes used in situ and for classifications :
Pelvetia canaliculata, Fucus spiralis, Ascophyllum nodosum, Fucus serratus, Himanthalia elongata, Red, Green
and Substratum) appear in purple, and the explanatory variables (level : Pc-Fspi, An, Fser and He-Ld ; method :
in situ, MLC and SAM) in red.

difference between the three methods, i.e., circa 5 % (Kruskal-Wallis, p > 0.05). The percen-

tage of ‘Substratum’ was also close and did not show significant differences, with 6 % in situ

and ca. 3 % for MLC / SAM (Kruskal-Wallis, p > 0.05). However, covers of ‘Red’ were signi-

ficantly higher in the in situ field sampling (25 %) than in the MLC method (Kruskal-Wallis,

p < 0.005). The SAM method was not different for either of the two.

In the Fser level (Figure 3.11c), the cover of ‘F. serratus’ was significantly greater in situ,

with 94.2 %, than in SAM with an estimated cover of 40.5 % (Kruskal-Wallis, p < 0.05).

MLC method did not show significant differences with either method (87.6 %).

In He-Ld (Figure 3.11d), the ‘H. elongata’ covers were 56.7 % in situ, 61.3 % with MLC

and 65.5 % with SAM and were statistically the same (Kruskal-Wallis, p > 0.05). ‘Red’ co-

vers showed nearly similar values (39.2 % and 34.9 %, respectively). Even though SAM ‘Red’

covers were lower (16.8 %), no significant difference was observed between the three methods

(Kruskal-Wallis, p > 0.05). ‘Green’ covers were also not significantly different between in situ

(4.2 %), MLC (2.3 %) and SAM (1.3 %) (Kruskal-Wallis, p > 0.05).

To summarize these results, no generalization can be applied, both methods showed

contrasted results according to the level and / or class considered. For instance, the cover

of ‘Red’ is better estimated by the SAM in Pc-Fspi, and, on the contrary, better estimated
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by the MLC in An. The same observation can be made for the dominating Fucales, which are

better represented by the SAM method in An, and by the MLC in Fser.
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Figure 3.11 – (a) Comparison of in situ (violet boxes), MLC (green boxes) and SAM (yellow boxes) deter-
mined covers of main Fucales species, macroalgal classes and bare rock found in Pc-Fspi (a), An (b), Fser (c)
and He-Ld (d) levels. Covers are given in percentages. In the boxplots, only the classes showing covers for all
three methods are represented. Letters refer to statistical differences (Kruskal-Wallis).

4. Discussion

Seaweeds are ecosystem engineers and key habitat-formers in temperate marine coastal

ecosystems (Jones et al., 1994 ; Teagle et al., 2017). The use of satellite sensors to monitor

populations of large temperate macroalgal species is well documented (Belsher, 1990 ; Cava-

naugh et al., 2011 ; Bell et al., 2018). Such techniques have been used mainly to characterize

the extension of macroalgal communities and related habitats (Bajjouk et al., 1996). However,

the accurate classification of closely related macroalgal species (e.g., different species within

the same Genus) and groups of species in remote sensing analysis remain a key point that still

needs to be investigated. Using a high spatial and spectral resolution technology could be part

of the solution (Oppelt et al., 2012).
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In this study, heterogeneous seaweed habitats vertically distributed were successfully diffe-

rentiated using both field and remote techniques. The ‘undisturbed’ sampling method (Burel

et al., 2019b) was used in situ to describe the structure of macroalgal communities and was

then directly compared with the remote sensing imagery.

4.1 Habitats Characterization through Remote Sensing and Field Sampling

Orthophotos are often sufficient to remotely describe a habitat dominated by a single spe-

cies, forming homogeneous populations, such as mussels (Gomes et al., 2018 ; Barbosa, 2022)

or polychaete reefs (Brunier et al., 2022) that can be identified on a large scale. Eventually,

species groups can be discriminated (brown, red and green seaweeds) (Murfitt et al., 2017),

but this differentiation is quickly overtaken when studying complex ecosystems, showing an

intricate microtopography, such as the European rocky shores. In the present study, using hy-

perspectral imagery, seaweed habitats were successfully differentiated (1) between them, (2)

from substratum and (3) from seawater ; the spectral signature allowed a clear differentiation

between them (Figure 3.6a) as already reported in previous studies (Ben Moussa et al., 1989 ;

Belsher, 1990 ; Tait et al., 2019). Moreover, the spectral signatures of five Fucales species

were also differentiated, allowing an accurate mapping of the study site and its habitats. Here,

two species of Fucus (F. serratus and F. spiralis), previously often gathered as a single class

(Guillaumont et al., 1993 ; Oppelt et al., 2012 ; Rossiter et al., 2020a), were also discrimina-

ted. Indeed, the rocky shore surveyed during the present study showed a succession of several

dominant fucoid species, with a conspicuous increase of red seaweeds abundance in the low

intertidal zone, as already reported from previous studies in the area, using only field sam-

pling (Connan, 2004 ; Burel, 2020). However, technical limitations were spotted : limpets and

barnacles were impossible to discriminate (although large limpets can be guessed) because of

their heterogeneous distribution on rocky shore and close spectral signature with substratum.

The same issue was observed for distinguishing red and green seaweed species, which were

heterogeneously distributed and can present similar spectra, or variations of spectra according

to their health conditions (e.g., pigment degradation, grazing, occurrence of epi / endophytes)

(Tait et al., 2019 ; Olmedo-Masat et al., 2020 ; Douay et al., 2022).

In this study, we assigned several subclasses in the ‘Red’ one because of the dominance

in He-Ld by an assemblage of Mastocarpus stellatus / Chondrus crispus. That assemblage

masked the occurrence of several filamentous or turf red algae which were not identified on

hyperspectral images, but with the use of existing spectral libraries (Douay et al., 2022), it may

be an option (Oppelt et al., 2012). In the same way, crustose and erect red macroalgae were
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also assigned in the ‘Red’ class for the same reasons, but with distinguishable patches, it could

be possible to create two different classes (Tait et al., 2019). For further analysis, it would

be interesting to refine classes and to include more identified red species to the classification.

The kelp Laminaria digitata was not added to the classification due to residual seawater on

the images. However, it would be useful to separate that species as a spectral class due to its

dominancy in the upper sublittoral zone (Oppelt et al., 2012 ; Rossiter et al., 2020a). It would

also be interesting to transfer the spectral library created for other study sites to check if the

method is interoperable.

4.2 Comparison of the Two Classifiers

Our results showed that remote classification data were in agreement with covers calculated

from field sampling inside sampling spots, in spite of an approximation of 5 % for in situ

estimations, and whatever spectral properties of brown macroalgae, which are very similar

(Kutser et al., 2006a ; Douay et al., 2022) (Figure 3.6b).

MLC provided the best producer / user accuracies for dominating algae of three levels

(An, Fser and He-Ld) (Table 3.4) and SAM for two levels (An and He-Ld) (Table 3.5). Pc-

Fspi provided the lowest producer / user accuracy, with the lowest values for ‘F. spiralis’

for the two classifications. This could be a site effect due to the lower extension of these

two species compare to the others in Porspoder, especially F. spiralis, which results in a

reduced pixels selection for the algorithms. Moreover, the fact that F. spiralis is found in more

shaded environments / crevices on this site could affect the data since shadows cause serious

difficulties for remote shooting (Zhou et al., 2009). There is also a clear misclassification

between P. canaliculata and F. spiralis, especially for MLC, which might be explained because

of forming confused communities with small size species, and similar colors, in this site.

In An, MLC was less accurate than SAM for A. nodosum. Due to the presence of the

red algae Vertebrata lanosa, which was not taken into account for the classifications, the

‘A. nodosum’ class was not considered as a ‘pure class’ and SAM had confusion overestimating

‘Red’ seaweed in An and Fser levels. There was also a little confusion in ‘A. nodosum’ with

P. canaliculata, as in Rossiter et al. (2020a). This confusion appeared in the upper limit

of A. nodosum distribution, where A. nodosum appeared brighter due to a stronger light

stress (Stengel et Dring, 1998), with a color close to that of P. canaliculata. Not surprisingly,

P. canaliculata was also classified as A. nodosum when it was darker than usual.

The ‘Red’ class had a lower producer / user accuracy for the SAM classification, with an

overestimation in Fser to the detriment of F. serratus, which is underestimated (Table 3.5).
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For that level, SAM is not a good descriptor at the site level.

On the processed images (Figures 3.7 and 3.8), many pixels were classified as ‘Green’,

despite a reduced cover of green seaweeds in the field data. This is mainly due to the positioning

of the spots on the shore, chosen because of a clear dominance by brown macroalgae.

Both SAM and MLC misclassified pixels of H. elongata, with some occurrence in Pc-Fspi,

An and Fser, whereas this species does not develop in higher intertidal zones (Lüning, 1990 ;

Stengel et al., 1999). On the contrary, the high-level species F. spiralis could appear in An

with both MLC and SAM. An approach taking into account the bathymetric range (strongly

affecting certain species) could be determined using a lidar approach (Burel et al., 2020) and

could solve such a problem, considering the vertical zonation of species (Rapport de l’OFB,

2020).

The MLC classification was found to be more accurate than SAM at the site level due

to better management of spatial heterogeneity of habitats by the MLC, and because SAM

does not consider the magnitude of pixels’ vectors. Moreover, groups of macroalgal species,

Fucales in particular, have close spectral similarities, which could partially explain the lower

accuracy of SAM (Shafri et al., 2007 ; Petropoulos et al., 2013). Nevertheless, both supervised

classifications mapped the four bathymetric levels sampled in this study and both classifiers

were able to separate brown, red and green algae. At sampling spots scale, they provided

similar results, so, they can be used to compare macroalgal covers with accuracy. To refine the

results, it could be interesting to test an object-based classification that takes into account not

only spectral information but also the shape, size, texture, tone and the compactness (Liu et

Xia, 2010 ; Zheng et al., 2017) of objects. In that prospect, macroalgae could be an interesting

model due to various morphologies and textures.

4.3 Consistency of Specific Identification and Perspectives

Automated macroalgal classification applied to shores dominated by a single fucoid species

is currently manageable (Murfitt et al., 2017). However, discriminating and mapping Fucus spp.

remain a challenge, as seen in previous studies, in which Fucus spp. have been gathered in

a single mixed class (Guillaumont et al., 1993 ; Oppelt et al., 2012 ; Rossiter et al., 2020a).

Overall accuracy, used to estimate the quality of the classification (Congalton et Green, 2019 ;

Foody, 2020), presented values indicating a clear distinction between F. spiralis and F. serratus.

Even though the final classification of the entire site of Porspoder pointed out some pixels

which were not correctly attributed, the entire distribution of pixels on the site was consistent.

The analysis by db-RDA did not show a significant influence by the method in the distribution
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of the sampling spots, unlike the level. This may be related to the nature of the site studied,

with the Pc-Fspi level having much lower macroalgal covers than the An and Fser levels, and

to the spectral properties of each species. Moreover, the comparison between in situ covers

with MLC and SAM data showed no significant difference for most classes (Figure 3.11),

therefore, validating the algorithms as good descriptors for intertidal macroalgal covers at

sampling spots scale. This also confirms the db-RDA results ; efficiency does not depend on

the method but on the studied bathymetric level. However, there were more differences (at the

site scale) with SAM which resulted in more misclassified pixels on images (Figures 3.9 and

A1-A2-A3). So, the use of common algorithms could be perfectible, but it does answer the

problem of the study by classifying correctly macroalgal communities. Other algorithms such

as random forests or support vector machines might be considered to estimate entire shores,

as for coastal / terrestrial objects (Otukei et Blaschke, 2010 ; Kumar et al., 2015 ; Zheng et al.,

2019 ; Hobley et al., 2021 ; Chen et al., 2022b).

Indeed, the routine use of the hyperspectral method could be the subject of a long-term

study in an ecosystem monitoring context, particularly in the context of Fucales regression on

European coasts (Thibaut et al., 2005 ; Jonsson et al., 2018). Indeed, since the last century,

covers of some Fucales species have decreased under the action of various factors such as the

intensification of grazing (Le Roux, 2008). This trend is also well known and studied in various

marine phanerogam species (Richardson et al., 2018), and also in kelp species, submitted to

increasing grazing and / or heat waves related to global change (Thomsen et al., 2019 ; Beas-

Luna et al., 2020 ; Smale, 2020). Indeed, hyperspectral imagery is already being used in many

ecosystems in the context of conservation biology (Jones et al., 2011 ; Valle et al., 2015).

Thus, the promising results obtained in this work could serve as a basis for a conservation /

monitoring program of intertidal habitats.

5. Conclusion

In light of the results, MLC seems to be a better classifier for mapping a seaweed-dominated

rocky shore, with a more realistic achievement. To better assess the impact of global change

on coastal ecosystems, there is an increasing interest in remote sensing data to evaluate the

ecological state of corresponding habitats (Israel et al., 2010). Otherwise, the community ap-

proach in ecological surveys gives a good opportunity to better understand functional traits of

marine vegetation, including relationships with primary production (Golléty et al., 2008 ; Bor-

deyne et al., 2020). In that context, this study gives for the first time a comparison of cover

data for macroalgal habitats obtained by both in situ sampling on the shore and hyperspectral

215



Chapitre 3 – Apports de l’imagerie hyperspectrale dans la caractérisation des milieux intertidaux

imagery at a centimeter resolution, and a consistent cartography of a site using well-known

algorithms.

Our results go beyond the global distribution of macroalgal covers as inferred from indices

such as NDVI, VCI or IP (Ben Moussa, 1987 ; Guillaumont et al., 1993 ; Dugdale, 2007), but

rather provide information on the fine scale repartition of species / groups of species on the

shore.

Since coastal rocky shores integrate various and imbricated habitats, the UAVs approach

developed here seems to be an adequate tool to evaluate the distribution of macroalgal com-

munities / habitats at the site to geographical area level. Moreover, hyperspectral imaging at

the centimeter scale allows for a precise analysis of the seaweed habitat structure in parallel

to field monitoring.
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Appendix A

(a)

(b) (c) (d)

Figure A1 - (a) Picture of a sampling spot on the An level at Porspoder taken during field sampling in May
2021. (b) NIR-G-B image of the same sampling spot. (c) Result of the MLC classification. (d) Result of the
SAM classification. The black square corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Color
code in (c,d) corresponds to the following classes : ‘P. canaliculata’ (brown), ‘F. spiralis’ (yellow), ‘A. nodosum’
(purple), ‘F. serratus’ (Coral), ‘H. elongata’ (orange), ‘Red’ algae (red), ‘Green’ algae (green), ‘Substratum’
(grey) and ‘Water’ (blue).
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(a)

(b) (c) (d)

Figure A2 - (a) Picture of a sampling spot on the Fser level at Porspoder taken during field sampling in
June 2021. (b) NIR-G-B image of the same sampling spot. (c) Result of the MLC classification. (d) Result
of the SAM classification. The black square corresponds to the mobile grid structure used for field sampling.
Color code in (c,d) corresponds to the following classes : ‘P. canaliculata’ (brown), ‘F. spiralis’ (yellow),
‘A. nodosum’ (purple), ‘F. serratus’ (Coral), ‘H. elongata’ (orange), ‘Red’ algae (red), ‘Green’ algae (green),
‘Substratum’ (grey) and ‘Water’ (blue).
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(a)

(b) (c) (d)

Figure A3 - (a) Picture of a sampling spot on the He-Ld level at Porspoder taken during field sampling in
April 2021. (b) NIR-G-B image of the same sampling spot. (c) Result of the MLC classification. (d) Result
of the SAM classification. The black square corresponds to the mobile grid structure used for field sampling.
Color code in (c,d) corresponds to the following classes : ‘P. canaliculata’ (brown), ‘A. nodosum’ (purple),
‘F. serratus’ (Coral), ‘H. elongata’ (orange), ‘Red’ algae (red), ‘Green’ algae (green), ‘Substratum’ (grey) and
‘Water’ (blue).
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Ce premier article a permis de montrer que l’utilisation du drone équipé d’une caméra hy-

perspectrale est une plateforme adaptée pour évaluer la distribution des macroalgues

à l’échelle d’un site. En effet, l’algorithme MLC s’est trouvé être le plus performant des

deux algorithmes testés avec une précision de 95,1 %. De plus, les résultats de cette classifica-

tion associés aux recouvrements de macroalgues in situ montrent une bonne correspondance.

Les principales Fucales ont pu être bien différenciées, laissant envisager une utilisation

prochaine de la télédétection pour évaluer les biomasses d’algues de rives à l’échelle d’un

site. Quelques confusions entre espèces de macroalgues sont néanmoins toujours détectées,

surtout chez les espèces de haut d’estran P. canaliculata et F. spiralis où moins de régions

d’entraînement ont pu être sélectionnées.

3.2.2 Comparaison de classifications supervisées pour discriminer les

habitats de macroalgues intertidales à partir de données d’ima-

gerie hyperspectrale

Le premier article a permis de montrer l’efficacité de l’algorithme MLC sur un site d’étude

en particulier pour l’évaluation des Fucales intertidales. Afin de tester la robustesse de la mé-

thode précédente, c’est-à-dire, classer les spectres de macroalgues tirés des images grâce aux

algorithmes puis comparer les résultats avec le terrain, un second site (Segal) à été étudié

toujours à l’aide d’image drone-hyperspectrale. Dans la partie suivante, faisant l’objet d’une

publication actuellement accepté dans Journal of Applied Phycology, la performance de 6

algorithmes de classification supervisée ont été testés et comparés. Ces algorithmes ont été

sélectionnés, car déjà implémentés dans les logiciels classiquement utilisés en traitement SIG

des images et sont donc déjà opérationnels. Un des objectifs serait que cette méthode de

classification supervisée soit facilement reproductible par le plus grand nombre sur des sites

dominés par les macroalgues.

Le principal questionnement associé à cette partie est : peut-on identifier et valider un

algorithme facile d’utilisation pour l’étude des macroalgues intertidales dans un cadre opéra-

tionnel en considérant cette fois-ci deux sites d’études ?

220



Chap. 3.2 Évaluation de la précision de la télédétection par drone hyperspectral par rapport à
l’échantillonnage de terrain pour la caractérisation des communautés de macroalgues

Supervised classifications comparison to discriminate intertidal seaweed habitats

through hyperspectral imaging data
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3 Centre d’Étude et de Valorisation des Algues (CEVA), 22195 Pleubian, France

RÉSUMÉ

Les macroalgues intertidales définissent des habitats complexes et jouent un rôle clé dans

la structuration des zones côtières. Aujourd’hui, elles sont principalement étudiées lors de cam-

pagnes de terrain alors que les acquisitions par télédétection sont de plus en plus courantes.

Basée sur des images hyperspectrales acquises par drone durant l’été 2021, cette étude a pour

but d’identifier et de valider un algorithme adapté à une intégration aisée dans un cadre opéra-

tionnel de surveillance des estrans dominés par les macroalgues. L’identification et l’abondance

des espèces ont été déterminées sur le terrain. Six algorithmes ont été testés : Mahalanobis,

Minimum Distance, Maximum Likelihood, Random Forest, Spectral Angle Mapper et Support

Vector Machine. Les classifications ont montré des précisions globales allant de 70 % à 90 %

en fonction de l’algorithme. L’algorithme Maximum Likelihood a été retenu, car il fournit

de bonnes précisions et des informations sur la répartition des espèces. La combinaison des

données de terrain et de télédétection révèle des résultats globalement cohérents en ce qui

concerne les principales espèces de Phaeophyceae, mais une divergence a été mise en évidence

pour les Rhodophyta. Les deux sites étudiés, malgré leurs différences environnementales, ont

été fidèlement caractérisés en termes d’espèces et d’habitat intertidal.

221



Chapitre 3 – Apports de l’imagerie hyperspectrale dans la caractérisation des milieux intertidaux

1. Introduction

To ensure the sustainable management of coastal environments, gathering detailed and

accurate data on recognized indicators of ecosystem health is crucial (Phinn et al., 2005). By

quantitatively analysing benthic communities in coastal marine environments, it becomes pos-

sible to assess environmental conditions accurately, detect evidence of changes, and understand

processes influenced by human activities (Ballesteros et al., 2007 ; Borja et al., 2010 ; Ar Gall

et al., 2016 ; Beltrand et al., 2022). European Union member states have implemented various

measures over the last few decades, such as the Water Framework Directive (WFD, European

Parliament and Council, 2000) or the Marine Strategy Framework Directive (MSFD, European

Parliament and Council, 2008), to reduce anthropogenic impacts and enhance protection of

transitional and coastal waters. More specifically, monitoring benthic macroalgal communities

in coastal regions can help tracking changes in their distribution and composition over time.

Large brown seaweeds, including fucoids (Phaeophyceae belonging to the Fucales) found

in the littoral zone and kelps (mainly Laminariales on the European coasts) in the shallow

sublittoral zone, play a crucial role in marine ecosystems as habitat-forming components (Ste-

neck et al., 2002 ; Smale et al., 2013). They are essential primary producers that contribute to

carbon capture and transfer in coastal communities (Golléty et al., 2008 ; Brodie et al., 2016 ;

Bordeyne et al., 2020). They also provide shoreline protection by buffering waves and currents

(Elsmore et al., 2023) while offering shelter to various other organisms (Yesson et al., 2015).

These canopy-forming macroalgae, such as kelps and fucoids, create favourable conditions for

understorey communities of flora and fauna, significantly increasing habitable surface area and

associated diversity (Golléty et al., 2008 ; Jueterbock et al., 2013).

Yet, the comprehension of climate change’s impact on biodiversity and ecosystem services

in tidal areas is hindered by a lack of knowledge regarding the distribution and abundance

of seaweed habitats. This includes crucial details on species ranges, kelp forest/fucoids belts

biodiversity, and species interactions, as the significant role of coastal areas in biodiversity

and the ecosystem services they offer remains poorly understood (Underwood, 1981 ; Harley

et al., 2012 ; Smale et al., 2013 ; Reddin et al., 2022). This knowledge gap is partially due

to the difficulty in assessing seaweed-dominated areas, which are often remote and/or sub-

merged, covering a reduced area of the rocky shore due to tide constraints (Borges et al.,

2019 ; Melo et al., 2021). Traditionally, marine ecologists accessed rocky shores by foot and

used a direct sampling method, to characterise shallow and intertidal water marine habitats.
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However, rocky shore ecosystems present a significant challenge for monitoring due to several

factors : they are ecologically dynamic and change over time and space, theyare often exposed

to waves, which makes them inaccessible for short periods and challenging to reach due to

coastal topography (Lüning, 1990 ; Hawkins et al., 2019) and, they are typically located in a

narrow interface between land and sea, which makes it challenging to sample them in situ over

large distances, making this method neither time nor cost effective for vast expanses (Pauly

et De Clerck, 2010 ; Smale et al., 2013 ; Borges et al., 2019 ; Melo et al., 2021 ; Borges et al.,

2023). There are still numerous intertidal areas that have not been assessed or subjected to

any ecological evaluation. Even in well documented regions, the implementation of efficient

protection and sustainable use encounters multiple socio-ecological obstacles (Unsworth et al.,

2019). To overcome these challenges, other methods such as remote sensing appear crucial to

provide up-to-date and detailed maps of tidal areas (McKenzie et al., 2020). Remote sensing

tools such as aerial photography, airborne and satellite imagery are appropriate for surveying

and classifying marine habitats (Guillaumont et al., 1993 ; Kracker, 1999 ; Papathanasopoulou

et al., 2019 ; Veettil et al., 2020), particularly in the intertidal area. The use of satellite sensors

to monitor populations of large macroalgal species is well documented for temperate (Bel-

sher, 1990 ; Cavanaugh et al., 2011 ; Bell et al., 2018) and tropical ecosystems (Setyawidati

et al., 2017 ; Setyawidati et al., 2018a). Most satellite sensors are multispectral (Knudby et

Nordlund, 2011 ; Bell et al., 2018 ; Ha et al., 2020) and depending on the number of bands

and features, the discrimination of different types of marine vegetation may be limited (Kutser

et al., 2006a ; Casal et al., 2013 ; Davies et al., 2023). Even if marine communities demonstrate

a wide array of patterns that change along environmental and biological gradients, leading to

intricate mosaics (Menge et al., 1993 ; Scrosati et al., 2011), intertidal vegetation, can however

be recognized by its spectral reflectance in the visible and near-infrared range(Olmedo-Masat

et al., 2020 ; Douay et al., 2022). Nevertheless, distinguishing the spectral signatures of mul-

tiple vegetation types can be challenging, leading to spectral confusion (e.g. Fucales species

or red macroalgae) (Knudby et Nordlund, 2011 ; Rossiter et al., 2020a). The development

and widespread accessibility of unmanned aerial vehicles (UAVs) and hyperspectral sensors

have played a significant role in advancing the remote sensing and characterization of inter-

tidal habitats (Oppelt et al., 2012 ; Murfitt et al., 2017 ; Tait et al., 2019 ; Rossiter et al.,

2020a). UAVs equipped with hyperspectral sensors are an attempt to bridge the gap between

low spectral resolution of satellite data covering a large area, and ground truth data provi-

ded by in situ sampling, which has limited coverage. These platforms have also the ability to

provide bothhigh spatial and spectral resolution, highly promising for monitoring changes in
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rocky shore ecosystems, thanks to their potential to capture even subtle changes that may

occur during ecological changes (Manfreda et al., 2018 ; Nahirnick et al., 2019), as in the case

of kelp canopies in United-States after a regime shift (Saccomanno et al., 2023). Regarding

access difficulties related to rocky shores, UAVs may also be an ideal tool for monitoring these

habitats over extensive spatial scales while still providing enough pixel resolution for species,

genus, or functional group taxonomic identification (Tait et al., 2019).

To qualify and quantify seabed habitat types, empirical image-based classifications are

commonly used. In situ data are usually used for training applied classification algorithms. In

the past, the maximum likelihood classifier was the preferred classification algorithm (Richards,

2013), and is often compared with the spectral angle mapper (Oppelt et al., 2012 ; Vahtmäe

et Kutser, 2013 ; Marcello et al., 2018 ; Rossiter et al., 2020a). In recent years, support vector

machines (Vapnik, 1999) and random forests (Breiman, 2001), have demonstrated superior

performance compared to the maximum likelihood classification (Marcello et al., 2018 ; Ha

et al., 2020). Indeed, when extensive training data is available, these algorithms may be better

suited for complex habitats (Mellor et al., 2012). However, previous studies have demonstrated

that the use of different classification techniques can lead to varied classification results, which

can make it difficult to choose the most suitable algorithm for the chosen study model (Pal,

2005 ; McInerney et Nieuwenhuis, 2009 ; Song et al., 2012 ; Wicaksono et al., 2019 ; Ha et al.,

2020).

As mentioned previously, most of the studies conducted on intertidal macroalgal commu-

nities, focused either on a single site, with a limited number of classifications used, or with low

spectral resolution. In the present study, two sites were chosen owing to their similar macroalgal

assemblages, and the fact that they are considered as reference sites and are well described, as

recommended by Burel (Burel, 2020). As these sites present similar characteristics few biases

are added in algorithm comparisons. In both similar sites, in situ sampling of macroalgal com-

munities together with hyperspectral UAV imagery acquisitions, were obtained. The targeted

contribution of our study lies in the methodological approach used to answer questions relating

to the management of the coastal environment. Our rationale is to evaluate the contribution

of remote sensing to the large-scale intertidal ecological studies being carried out in Europe

and introduced by the European Water Framework Directive. The designed strategy consisted

in carrying out a supervised classification of the two sites, using six different algorithms that

were compared. To our knowledge no study applied to intertidal macroalgae compares as many
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algorithms as our present study. We choose six operational algorithms, already implemented in

software, so that they can be easily used by managers and be reproduced on several sites. In

that prospect, the final objective of the present work is to identify and validate an algorithm

that can be easily used to monitor macroalgal dominated shores in an operational framework.

For this, we assess the accuracy of tested supervised classification algorithms and compare

their relevance to characterise intertidal seaweed distribution. Moreover, we identify an impro-

ved macroalgal habitat estimator valid for both sites.

We assumed that at least one of the tested classification algorithms applied to hyper-

spectral imagery provides better results than commonly used algorithms (MLC) whatever the

dominated seaweed area location. The latter could give tools and easy-to-use approaches for

later ecological surveys.

2. Material and Method

2.1 Study areas

The study was conducted at two locations in Northwestern Brittany (France) : Porspoder

(48°28.876′N/4°42.309′W) and Segal (48°26.330′N/4°47.376′W) (Fig. 3.12).

a

b

0 25 50 km

0 25 50 m

0 50 100 m

Figure 3.12 – Location of the two sites on the North-West coast of Brittany. UAV imagery acquisition of
the study sites of Segal (a) and Porspoder (b)
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These two sites are relatively sheltered, the sampled shores size ranged from 200 to 500 me-

ters horizontally and 100 to 135 meters cross-shore, with a maximum tidal range around 8 me-

ters. These sites were chosen as they present similar seaweed-dominated intertidal belts, with

six successive macroalgal communities that are typically found in the Northeast Atlantic (Ca-

bioc’h et al., 2006). These macroalgal communities are vertically distributed on the shore and

successively dominated, from the higher intertidal zone to the subtidal fringe, by the Fucales

(1) Pelvetia canaliculata, (2) Fucus spiralis, (3) Ascophyllum nodosum/Fucus vesiculosus, (4)

Fucus serratus, (5) Himanthalia elongata/Bifurcaria bifurcata, and (6) the kelp Laminaria digi-

tata. For practical purposes, the communities were grouped into 4 bathymetric levels, referred

to, respectively, as Pc-Fspi (1-2), An (3), Fser (4) and He-Ld (5-6) hereafter.

2.2 In situ data, quadrat sampling

Fieldwork was carried out between April and June 2021. At low tide, a total of 24 sampling

spots were monitored. A sampling spot is defined as a surface delimited by a mobile 1.65*1.65 m

plastic structure (i.e. surface of 2.72 m2) that was laid on the community of interest (Fig. 3.13).

This sampling spot surface was used because it conformed to the European protocol of the

Water Framework Directory and Benthic Network (Rebent) program conducted in Brittany

for survey of macroalgal communities (Ar Gall et Le Duff, 2014). Covers rates of benthic

fauna, flora and substratum were visually determined and classified using a scale of 0 to

100 percent in 5 percent increments, adapted for seaweeds from terrestrial phyto-sociology

(L’Hardy-Halos et al., 1973) following the methodology described in Burel et al. (Burel et al.,

2019b) (Fig. 3.13). Six sampling spots were monitored at each of the 4 bathymetric levels

considered. GPS positioning (Garmin GPS 73) was used to record the location of each sampling

spot. This undisturbed sampling approach, enables to describe, during low tide, the distribution

of the main taxonomic groups of benthic organismsas well as substratum types.
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Figure 3.13 – Example of a sampling spot at Segal in Pc-Fspi (a) overlapped with associated species
delineation for Pelvetia canaliculata (in brown) (b), Fucus spiralis (in yellow) (c) and substratum (in grey)
(d). Corresponding cover rates are indicated at the bottom of the images

2.3 Aerial image

For this study, the acquisitions were made using a NEO HysPex Mjolnir V-1240 sen-

sor (Oslo, Norway) deployed by an external contractor (Hytech-Imaging, Plouzané, Brittany,

France) (Table 3.6). The sensor was mounted on an octocopter UAV based on Gryphon Dy-

namics X8 architecture. The platform was also equipped with a gStabi H16 stabilization and

an Applanix APX15 inertial unit with an L1/L2 GPS receiver and a GPS L1/L2 Tallysman for

geolocation. The UAV and the central acquisition unit of the sensor were remotely controlled

using a radio link.

Table 3.6 – Parameters of the aerial surveys

Spectral Spatials Spectral Spectral Nomber of FOV accross iFOV across/ Coding
Range Pixels Resolution Sampling Bands Track along-Track

0.4 - 1 µm 1240 4.5 nm 3 nm 200 20° 0.27/0.27 mrad 12 bits

Image acquisitions were performed on June 24 (Porspoder) and 26 (Segal), 2021 at a

height of 64 m to obtain a resolution of 2 cm (Table 3.7). The flight plan covered a subsection

of the two study sites, including the entire field sampling spots.
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Table 3.7 – Parameters of the aerial surveys

Site Date Flight Ground Sampling Swath Mapped Viewing Flight
Altitude Distance Area Angle Lines

Porspoder 24th 64 m 2 cm 23 m 1.76 ha 20° 4
Segal 26th 64 m 2 cm 23 m 3.30 ha 20° 7

Images were collected between 09h28 and 09h47 UTC at Porspoder and between 11h14

and 11h48 UTC at Segal during low tide (tidal coefficient 90 and 94 respectively corresponding

to tidal range of 6.22 m and 6.37 m, respectively). During the acquisitions, light was diffused

due to uniform cloud cover.

To produce a georeferenced image in spectral radiance (W ·m2·sr1·µm1), the hyperspectral

image was processed from raw data (level 0) to a radiometrically and geometrically calibrated

image (level 1c) using the HYPIP (HYPerspectral Image Preprocessing), a Hytech-imaging

developed software. This latter includes the ATCOR and PARGE software applications (ReSe

Applications, Wil, Switzerland). To calculate the surface reflectance, atmospheric corrections

were performed in two steps : first, using the ATCOR-4 (Richter et Schläpfer, 2015) software

configured with a Maritime aerosol model. Water vapour and visibility (considered as a constant

for each survey = 60 km) were estimated by ATCOR-4. The strong oxygen absorption band

between 750 nm and 770 nm is interpolated linearly to avoid the associated artefact. By

adjusting each spectrum empirically, coefficients of gain and bias were afterward calculated

for each spectral band through a linear regression between the surface reflectance data and

reference signatures. These last were obtained by positioning pre-calibrated targets (tarps)

near the area overflown during the survey.

2.4 Pixel Based Classification

This research focuses on comparing 6 different supervised algorithms : Mahalanobis (Maha),

Minimum Distance (MinDis), Maximum Likelihood (MLC), Spectral Angle Mapper (SAM),

Support Vector Machine (SVM), and Random Forest (RF) running the software ENVI version

5.6.3 (Exelis Visual Information Solutions, Boulder, CO, USA).

Maha is similar to MLC but assumes that all class covariances are equal, making it a faster

method (Richards, 2013). Maha relates to a generalized Euclidean Distance (ED) by means

of the inverse of a variance-covariance matrix. The Maximum Distance Error (DN) was set

to the maximum to have the more classified pixels. Maha can be expressed by the following
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equation :

d(x, mi)
2 = (x−mi)

T C−1(x−mi) (3.3)

The advantage of the Mahalanobis classifier over the maximum likelihood method is that

it is faster and still retains some control sensitivity through the covariance matrix
∑

, which

can be a class average or a pooled variance.

The MinDis method involves applying the mean vectors of each endmember to estimate

the Euclidean distance between each unknown pixel and the mean vector for each class. The

classification of all pixels to the nearest class is the default approach (Richards, 2013). The

Threshold Maximum Distance was set to the maximum to have the more classified pixels. It

is a faster technique than MLC and can be used when training samples per class are limited.

However, since covariance data is not used in the minimum distance technique class models

are symmetric in the spectral domain. Elongated or close spectral classes therefore will not be

well modelled.

MLC computes the probability of a particular pixel belonging to a specific class, utilizing

an estimated probability density function derived from pre-defined reference classes (Richards,

2013 ; Qian et al., 2015), and can be expressed by the following equation :

gi(x) = ln p(ωi)−
1

2
ln |

∑

i

| −
1

2
(x−mi)t

−1
∑

i

(x−mi) (3.4)

where i is a given spectral class, x equals n-dimensional data, p(wi ) is the probability that

class wi occurs in the image and it is assumed the same for all classes, |
∑

i| is the determinant

of the covariance matrix of the data in class wi,
∑

−1
i is the inverse matrix and mi is the mean

vector. The probability threshold was set to 0 so every pixel could be classified. Classification

time, and thus cost, increases quadratically with the number of spectral components for the

maximum likelihood classifier, and this algorithm is dependent upon having a sufficient number

of training pixels for each of the classes. This commonly used algorithm better manages large

datasets than MinDis for example.

SAM detects the spectral resemblance between a given pixel spectrum and that of a

reference spectrum, which can be obtained through radiometer readings or extracted from an
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image (Kruse et al., 1993), and can be expressed as the following equation :

α = cos−1

[

∑nb
i=1 tiri

(
∑nb

i=1 tiri)
1

2 (
∑nb

i=1 tiri)
1

2

]

(3.5)

where t is the spectra for a pixel, r is for the reference spectrum pixel, αis the spectral

angle between t and r (measured in radians or degrees) and n is the number of bands. The

threshold value was set to 1 not to have unclassified pixels. The SAM technique is likely to be

unsuccessful when the vector magnitude is important in providing discriminating information,

which is often the case. Nevertheless, if the pixel spectra of distinct classes are evenly spread

throughout the space, relying solely on angular information should yield effective separation.

Additionally, the technique performs effectively even in the presence of scaling noise.

SVM is a type of non-parametric algorithm developed by Vapnik and Chervonenkis (1971).

It aims to find the optimal hyperplane that effectively separates different classes. Classes were

balanced so all classes were considered equal during training. For this study the linear kernel

function with the default parameters were used, and was expressed as followed :

K(xi, xj) = xT
i xj (3.6)

This algorithm often leads to good classification results for complex and noisy data. But

this approach does not work well with very large data sets, in this case a randomly subset of

the data set have to be choose (Hsu et al., 2016).

RF algorithm is an ensemble learning approach that improves classification accuracy by em-

ploying a set of decision trees in place of a singular decision tree (Polikar, 2006). The number

of decision trees (Estimators) was 100 (the default number) and the maximum depth of the

tree was set to 10 (Max Depth) in order to minimize the calculation time. Random forest model

uses multiple decision trees to classify data accurately due to randomness in feature selection

and is better suited for spectral data, but error can appear on small data sets (Breiman, 2001).

Nine (Porspoder) and eleven (Segal) classes were defined, including six classes of dominant

fucoids species (Pelvetia canaliculata, Fucus spiralis, Ascophyllum nodosum, Fucus serratus,

Himanthalia elongata and Bifurcaria bifurcata), two classes for green and red seaweeds, one

Lichens class, one Water class that includes submerged parts of the shore and a Substratum
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class gathering rocks, boulders but also benthic macrofauna, mainly limpets (Patella spp.)

and barnacles (mostly Chtamalus spp.). Substratum class groups together bedrock, boulders,

gravel, and sand. Additionally, due to the complexity of accurately identifying benthic fauna on

the UAV image, no separate class was created for them and these data were grouped together

as the Substratum class.

All pixels were automatically assigned by each algorithm to the previously defined classes

according to their spectral signature characteristics. Using ENVI version 5.6.1 (Exelis Visual

Information Solutions, Boulder, CO, USA), the supervised classifications were performed based

on manually outlined regions of interest (ROIs) as training data. Polygons ROIs were created in

homogeneous areas. Pixels spectral signatures of each ROIs allowed us to build spectral libraries

for both sites using ROIs mean spectra. Typically, multiple polygons are used to represent a

particular class, with the number of polygons and pixels per class depending on the surface areas

occupied by each species (Table 3.8). For example, covers of P. canaliculata and F. spiralis can

be lower depending on the site compared to those of F. serratus or H. elongata, which displays

more homogeneous and larger area. Classes were selected based on the hyperspectral images

and pictures taken during field sampling. The methodology was developed and evaluated at

the site of Porspoder (Fig. 3.12b), and then tested and validated at Segal (Fig. 3.12a).

Table 3.8 – Number of regions of interest (ROIs), with the corresponding number of pixels and area (in m2)
for each study sites and classes. k=x1000

Porspoder Segal
Classes Number

of
Train
ROIs

polygon

Number
of
Test
ROIs

polygon

Total
Train
area
(m2)

Total
Test
area
(m2)

Number
of
train
pixels

Number
of
test

pixels

Number
of
Train
ROIs

Number
of
Test
ROIs

Total
Train
area
(m2)

Total
Test
area
(m2)

Number
of
Train
pixels

Number
of
Test
pixels

66 %
Training

33 %
Testing

75 %
Training

25 %
Testing

P. canaliculata 76 38 12 4 29k 10k 15 6 0.8 0.3 1k 638
F. spiralis 10 5 0.2 0.3 551 682 13 10 50 17 124k 41k

A. nodosum 233 117 134 71 334k 177k 29 22 43 14 106k 35k
F. serratus 227 113 358 89 895k 223k 4 2 7 2 16k 5k
H. elongata 145 72 142 115 353k 287k 11 12 3 0.9 6k 2k
B. bifurcata - - - - - - 25 13 8 3 19k 6

Red 509 255 17 15 73k 37k 36 8 2 0.7 4k 1k
Green 482 241 29 19 41k 46k 46 6 4 1 10k 3k

Substratum 408 204 734 654 1 834k 1 635k 38 16 147 49 367k 122k
Water 235 117 429 254 1 073k 635k 25 16 515 172 1 288k 429k
Lichens - - - - - - 25 5 0.7 0.2 1k 548
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2.5 Accuracy assessment

First, supervised classifications were used to estimate macroalgal species distribution on

both sites. To evaluate the accuracy of the performed classifications, ground truth regions of

interest (ROIs) were used. These ROIs were created independently from the training data and

represented a third of the total number of training ROIs at Porspoder and for Segal, training

pixels represented quarters of total pixels. The accuracy assessment tool in ENVI® version

5.6.1 was used to create a confusion matrix and calculate quantitative measures of accuracy,

including the kappa coefficient, overall accuracy, user and producer accuracy, errors of com-

mission and omission, as well as precision, recall and F1 (Equations 3.7-3.9). User accuracy is

the probability of correctly assigning a pixel to a class, calculated by dividing the number of

correctly classified pixels by the total number of pixels in the class. Producer accuracy is the

probability of correctly identifying pixels that should be in a class, calculated by dividing the

number of correctly classified pixels by the total number of pixels that should be in the class.

Precision =
TP

TP + FP
(3.7)

Recall =
TP

TP + FN
(3.8)

F1 = 2×
Precision×Recall

Precision + Recall
(3.9)

where TP = True Positive and FP = False Positive.

A Hierarchical Cluster Analysis (HCA) was performed on spectra from the spectral libra-

ries of Porspoder and Segal using facotextra and cluster packages on R environment (R Core

Team, 2021). To perform the HCA, the agnes function (Kaufman et Rousseeuw, 2009) and

the agglomeration method of Ward were used (Ward, 1963) to build the dendrogram, this

method seeks to minimise intra-class inertia and maximise inter-class inertia in order to obtain

classes that are as homogeneous as possible.

Then, to compare classification results with quadrat sampling at a same scale (e.g. sam-

pling spots of 2.72 m2), gridded structures were adjusted using the Advanced Digitizing toolbar

in QGIS and polygons were positioned accurately using pictures taken during field sampling

to reduce potential GPS error (example in Appendix Fig. 3.20). To compare quadrat sampling

with the classification data, vectors of the gridded structures were overlaid on the Porspoder

and Segal images, and the percentage of pixels for each class was extracted.
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A Multivariate Analysis of Variance (MANOVA) and then a distance-based redundancy

analysis (db-RDA) were used to determine the influence of level and method (quadrat sam-

pling and classifications) in the variability of replicates using adespatial package (R Core Team,

2021), based on the method described by Escobar-Briones et al. (2008). Cover rates of ma-

croalgae, substratum and lichens (apart from Water which was not considered during field

sampling) were estimated in quadrat sampling and with supervised classification, for each

sampling spot area, to build the db-RDA. The db-RDA provides a single plot showing the

position of the different replicates, the species (classes) and the explanatory variables (level

and method).

3. Results

3.1 Spectral libraries analyses

The results of the HCA applied to spectral libraries mean spectrum of Segal and Porspoder

are presented in Fig. 3.14a and Fig. 3.14b, respectively.

(a) Segal (b) Porspoder

Figure 3.14 – Dendrograms resulting from hierarchical clustering (Ward’s agglomeration method) applied
on the mean spectra for each of macroalgal and non-macroalgal classes from spectral libraries of Segal (a) and
Porspoder (b). Colours indicate optimal clusters, with yellow indicating cluster 1, green-blue indicating cluster
2, and purple indicating cluster 3 in Segal and with yellow indicating cluster 1, green indicating cluster 2,
blue indicating cluster 3 and purple indicating cluster 4 in Porspoder. Height indicates how similar or different
cluster are from each other. Pc : Pelvetia canaliculata, Fspi : Fucus spiralis, An : Ascophyllum nodosum, Fser :
Fucus serratus, He : Himanthalia elongata, Bb : Bifurcaria bifurcata, and Substr = Substratum

The analyses of the inter-cluster inertia suggest an optimal number of three clusters in

Segal and four clusters in Porspoder. In Segal, spectra from Pc-Fspi level formed a first cluster
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composed of P. canaliculata and F. spiralis spectra. A second cluster was formed by other

fucoids’ spectra (A. nodosum, F. serratus, H. elongata and B. bifurcata) and also by Green

and Red macroalgae spectra. A last cluster was formed by Lichens, Substratum and Water.

Two comparable clusters were observed when considering the two sites : a first one composed

of spectra for the species P. canaliculata and F. spiralis and a second one containing the spec-

tra Water and Substratum. On the contrary, differences were observed for the other seaweeds

spectra. They were for example split into two clusters in the site of Porspoder, (one grouping

A. nodosum with red and green macroalgae and another with F. serratus plus H. elongata),

while they appear as one and only group in Segal.

3.2 Comparison between classifiers

The Overall Accuracy (OA), Kappa Coefficient, Precision (P), Recall (R) and F1 were

calculated for each of the classifiers (Table 3.9).

Table 3.9 – The Overall Accuracy (OA), Kappa Coefficient, Precision (P), Recall (R) and F1 scores for
seaweed classification in Segal and Porspoder obtained with : Mahalanobis (Maha), Minimum Distance (Min-
Dis), Maximum Likelihood (MLC), Random Forest (RF), Spectral Angle Mapper (SAM) and Support Vector
Machine (SVM) supervised algorithms. Highest values for each score have been highlighted in bold

Sites Algorithm OA Kappa P R F1

Segal

Maha 0.88 0.79 0.46 0.69 0.55
MinDis 0.76 0.61 0.37 0.46 0.41
MLC 0.93 0.87 0.60 0.74 0.66
RF 0.97 0.93 0.73 0.65 0.97

SAM 0.82 0.69 0.48 0.62 0.54
SVM 0.97 0.94 0.78 0.60 0.97

Porspoder

Maha 0.88 0.83 0.59 0.84 0.69
MinDis 0.76 0.63 0.49 0.46 0.48
MLC 0.95 0.93 0.64 0.88 0.74
RF 0.97 0.95 0.83 0.81 0.82

SAM 0.88 0.82 0.52 0.67 0.59
SVM 0.97 0.96 0.73 0.80 0.76

According to the analyses, it was concluded that among the 6 classifiers, the SVM and RF

algorithms show the best performance, for both sites. In Segal the OA, Kappa and F1 scores

are very similar between SVM and RF, 0.97, 0.94 (SVM)/0.93 (RF) and 0.97, respectively. In

Porspoder, RF and SVM results are similar for OA (0.97) and have closed results values for
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Kappa (0.95 and 0.96 respectively), but the F1 score is higher for RF (0.82) compared to SVM

(0.76). These results imply that the agreement between the actual classes and the classified

classes is strong. MLC provides the next best results with an OA a Kappa coefficient and a F1

of 0.93 0.87 and 0.66 at Segal and of 0.95 0.93 and 0.74 at Porspoder, respectively for MLC.

The three other classifiers have lower OA and Kappa coefficient (under 90 %) and F1 scores

under 0.60 at Segal and under 0.70 at Porspoder. With for Maha an OA,a Kappa and a F1

score of 0.88 0.83 and 0.55 at Segal and of 0.88, 0.83 and 0.69 at Porspoder, respectively.

For SAM an OA, a Kappa coefficient and a F1 score of 0.82 ,0.69 and 0.54 at Segal and of

0.88, 0.82 and 0.59 at Porspoder, respectively. The lowest OA,Kappa coefficient, Precision,

Recall and F1 scores are for the MinDis classifier and are of 0.76, 0.61, 0.37, 0.46 and 0.41 at

Segal and of 0.76, 0.63, 0.49, 0.46 and 0.48 at Porspoder, respectively. For all the classifiers,

Porspoder shows the best OA and Kappa coefficient, and the best F1 scores for Maha, MinDis,

MLC and SAM.

The classified images obtained for the 6 classifiers for the site of Segal reveal large discre-

pancies (Fig. 3.15). All the algorithms give a classified pixel estimation for intertidal fucoids

that is very close, between 13.5 % for RF and 15.6 % for MinDis, of total fucoid classes’

pixels (Fig. 3.16). For two algorithms (Maha and MLC : Fig. 3.15a and Fig. 3.15c) the four

bathymetric levels appear clearly, forming four distinctive bands. The other algorithms (Fig.

3.15b, Fig. 3.15d, Fig. 3.15e and Fig. 3.15f) show a mix of different fucoids classes resulting

in a confusion of the four bathymetric levels. In the upper shore, a thin band of P. canali-

culata is mainly observed in the south-eastern part of the site (bottom right of the images),

corresponding to a prediction of 0.04 % for RF and 2.5 % for Maha, of total pixels. SVM

does not succeed in classifying P. canaliculata pixels at all. F. spiralis has more important pixel

estimation, between 2.8 % for SAM and 7.1 % for SVM, of total pixels.

For the mid-shore level, the site appears dominated by a large band of A. nodosum on the

east side of the site (right part of the images) with between 1.3 % and 5.5 % of total pixels

for MinDis and MLC/SVM respectively. A large strip, in length, of F. serratus is highlighted

on the site but does not represent much of total pixels, with percentages between 0.3% for

SVM and 1.7% for Maha. In this bathymetric level of the shore, a mix of species is observed

for example for MinDis algorithm (Fig. 3.15b) where the level appeared in purple.
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Figure 3.15 – Classified images of Segal Island using Mahalanobis (a), Minimum Distance (b), Maximum
Likelihood (c), Random Forest (d), Spectral Angle Mapper (e) and Support Vector Machine (f) algorithms.
The arrow represents the North arrow. The colour code corresponds to macroalgal canopies, as mentioned
above. Pc : Pelvetia canaliculata, Fspi : Fucus spiralis, An : Ascophyllum nodosum, Fser : Fucus serratus, He :
Himanthalia elongata and Bb : Bifurcaria bifurcata
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The lower shore is characterized by the development of H. elongata on the western part

of the site (left part of the images) with between 0.3 % for RF and 1.3 % for Maha, SVM

and SAM, of total pixels. The highest pixel estimation was obtained for B. bifurcata, between

0.5 % for MLC and RF and 4.47 % for MinDis, of total pixels. Red macroalgae pixel estimation

appears higher in the lowest level for all classifiers except MinDis and represents between 0.2 %

and 1 % of total pixels for RF and SAM respectively. A mix of red algae was also observed in

Fser level. For MinDis, the pixels of red algae are spread out over the site and represent 1.68 %

of total pixels. Green algae are mainly present in the higher shore, on substratum and near

ponds, for Maha and MinDis, with total pixels between 0.89 % (Maha) and 1.74 % (MinDis).

For the other classifiers, green macroalgae are observed mainly in He-Ld but are spread out

on the entire site, with a pixel estimation between 1 % for RF and 11.1 % for SAM, of total

pixels.

For all the classifiers, the percentage of pixel estimation for total fucoids was really similar

but proportions of species change according to the algorithm. The Substratum and Water

classes represented the majority of the site (between 18 % and 19 % and between 54 % and

66 % of total pixels for the site, respectively). Except for Maha (1.57 %) and MinDis (8.72 %),

Lichens represented a small class with pixel estimation between 0 and 0.4 % for all the site,

and are situated on high shores substratum.

Producer accuracies (PA),user accuracies (UA) and F1 scores obtained for different clas-

sifiers are illustrated in Fig. 3.16 for each of the macroalgal and non-macroalgal classes. It

is clear that the accuracies for the non-macroalgal classes, especially Substratum and Water,

were higher than those of the macroalgal classes or Lichens. The scores for Substratum using

different classifiers are between 95.2 % and 99.7 % for PAs, 99 % for UAs and between 0.98

and 1 for F1, except for MinDis which has the lowest PA (85.7 %),UA (88.6 %) and F1 (0.87).

The PAs and UAs for Water class are similar, between 94 % and 99.8 % for PAs, 99 % for

UAs and between 0.97 and 1 for F1, except for MinDis and SAM which have the lowest PAs

(80.5 % and 83.3 % respectively), and F1 (0.89 and 0.91, respectively). This demonstrates

that discriminating Substratum and Water from other classes is easier compared to the others.

The F1 score indicates the lowest accurate classification for Pc (< 0.1) except for MLC

(0.40). Indeed, there are some misclassifications between the fucoids F. spiralis and P. canali-

culata, 28.3 % with Maha, 32.9 % with MinDis, 21.5 % with MLC, 77.4 % with RF, 31.4 %

with SAM and 72.4 % with SVM. Some misclassifications are observed for F. serratus, with

Red (25.6 %) with MinDis, with A. nodosum (45 %) with SAM and with F. spiralis and A. no-
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dosum (23.8 % and 30 %, respectively) with SVM. H. elongata provides some misclassification

with Red (23.7 %) with Maha and with P. canaliculata and F. serratus (20.5 % and 29.4 %,

respectively) with MinDis. Except for RF and SAM, the other classifiers show misclassifications

between B. bifurcata and Green (50 % with Maha, 38 % with MinDis, 52.3 % with MLC and

48.7 % with SVM). Finally, Lichens provides also poor F1 scores (between 0 for MinDis and

0.18 for RF) and high misclassifications with F. spiralis, 21.9 % with Maha, 46 % with MLC,

64.6 % with RF, 35.2 % with SAM and 81.2 % with SVM, and 38.6% with Red with MinDis.

In general, good F1 scores are found for F. spiralis, A. nodosum, F. serratus and H. elongata

classes.

As it was observed for Segal, the 6 classifiers applied to the images for the site of Porspoder

display various results(Fig. 3.17).

In Porspoder the pixel classification estimations for fucoids are very similar between 22.7 %

for RF and 23.9 % for MinDis, of total pixels. Maha has the higher estimation with 29.2 % of

total pixels for fucoids (Fig. 3.18). Half of the algorithm shows a clear distinction between the

four bathymetric levels, Maha, MLC and SVM (Fig. 3.17a, Fig. 3.17c and Fig. 3.17f). Within

the other half, MinDis, RF and SAM, we can observe a mix of different fucoids classes, which

makes the levels less easily distinguishable (Fig. 3.17b, Fig. 3.17d and Fig. 3.17e). In the upper

shore, there is a thin band of P. canaliculata, between 0.4 % of total pixels for RF and SVM

and 5.7 % for MinDis. Pixel estimation rates of F. spiralis are lower than P. canaliculata for

four algorithms (MinDis, MLC, RF, SAM) between 0.01 % for RF and 3.5 % for MinDis, of

total pixels, and are inexistent for SVM. On the contrary F. spiralis estimations are higher than

P. canaliculata for Maha with 5.7 % of total pixels, which form a large band in the substratum

part of the site.

The mid-shore is dominated by a large band of A. nodosum, which represents between

2.3 % and 6 % of total pixels for MinDis and SVM respectively.

The Fser level is also dominated by a large estimation of pixels of its dominated fucoid

F. serratus, with estimations between 3.5 % and 7.3 % for SAM and SVM, of total pixels,

respectively.

The lower shore, is characterized by the important development of H. elongata on the left

part of the shore, with the highest estimations of intertidal fucoids, with values between 6.5 %

for MinDis and 11.8 % for SAM, of total pixels.
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Figure 3.16 – Confusion matrices of each classification algorithm, calculated for Segal, using ENVI 5.6.3,
by comparing pixels of known class locations to those predicted by the classification workflow, for each of
the eleven cover classes. Results are displayed as percentages of pixels assigned, correctly (blue) or incorrectly
(red), to each class. Blanks are left when there is no result. F1 scores as well as User/Producer accuracies
(User Acc. and Prod. Acc., respectively) are presented. Pc : Pelvetia canaliculata, Fspi : Fucus spiralis, An :
Ascophyllum nodosum, Fser : Fucus serratus, He : Himanthalia elongata, Bb : Bifurcaria bifurcata, Gre : Green,
Sub : Substrat, Wat : Water, Lic : Lichens and Tot : Total

Pixel estimation of red algae appears higher in He-Ld (between 0.5 % and 2 % for RF and

Maha, of total pixels, respectively, of all the site) for four algorithms : Maha, MLC, RF and

SVM. For the other two algorithms, MinDis and SAM, pixels are spread out over the shore

(2.4 % and 2.2 %, respectively), with the highest pixels in Fser for SAM. Green macroalgae

pixel estimation appears higher also in He-Ld or in beaching zone for all the algorithms except
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Figure 3.17 – Classified images of Porspoder using : Mahalanobis (a), Minimum Distance (b), Maximum
Likelihood (c), Random Forest (d), Spectral Angle Mapper (e) and Support Vector Machine (f) supervised
algorithms. The arrow represents the North arrow. The colour code corresponds to macroalgal canopies,
as mentioned above. Pc : Pelvetia canaliculata, Fspi : Fucus spiralis, An : Ascophyllum nodosum, Fser :
Fucus serratus and He : Himanthalia elongata
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for MinDis where they are distributed all over the shore. Values range between 1.4 % and

4.3 % for Maha/RF and MinDis respectively.

For all the classifiers, the pixels estimations percentages for total fucoids are similar but

proportions of species change according to the algorithm. The Substratum class represents the

majority of the site (between 47.8 % and 59.2 % of total pixels). The estimation of Water

class depends on the algorithm and the detection of ponds present on the site (between 10.2 %

and 21.5 % of total pixels).

PAs, UAs and F1 scores for each of the macroalgal and non-macroalgal classes using

different classifiers are illustrated in Fig. 3.18.

It is clear that the accuracies for the non-macroalgal classes, Substratum and Water, are

higher than those of the macroalgal classes. The PAs and UAs for Substratum and Water

classes using different classifiers are almost at the same level between 89 % and 99.6 % for

PAs, between 90 % and 99 % for UAs, between 0.94 and 0.99 for F1 for Substratum. And

between 83 % and 98 % for PAs ,between 94.6 % and 98 % for UAs and between 0.90 and

0.97 for F1 except for MinDis (45.7 % for PAs, and 0.61 for F1). This demonstrates that

discriminating Substratum and Water from other classes is also easier on this site compared

to the others. The most accurately identified macroalgal classes are An, Fser and He which

provides best PA/UA and F1 scores for all the algorithms. However, there are generally average

accuracies and sometimes low accuracies for Pc, Fspi, Red, and Green especially with the Maha,

MinDis and SAM algorithms. The lowest accuracies and F1 scores are identified for the Green

class (F1 between 0.01 with MinDis and 0.24 with SVM). Most of the misclassifications are

found with the Fspi class with other macroalgae. Mostly with Pc, 26.3 % with MinDis, 44.1 %

with MLC, 22.1 % with RF and 21.9 % with SVM. But also, with An, 21.8 % with MinDis,

43.8 % with RF, 37.5 % with SAM and 64.8 % with SVM.
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Figure 3.18 – Confusion matrices of each classification algorithm, calculated for Porspoder, using ENVI
5.6.3, by comparing pixels of known class locations to those predicted by the classification workflow, for each
of the nine cover classes. Results are displayed as percentages of pixels assigned, correctly (blue) or incorrectly
(red), to each class. Blanks are left when there is no result. F1 scores as well as User/Producer accuracies
(User Acc. and Prod. Acc., respectively) are presented. Pc : Pelvetia canaliculata, Fspi : Fucus spiralis, An :
Ascophyllum nodosum, Fser : Fucus serratus, He : Himanthalia elongata, Gre : Green, Sub : Substrat, Wat :
Water, Lic : Lichens and Tot : Total

3.3 Comparison between quadrat sampling and algorithmic classification

Cover rates determined by field sampling are compared here to the pixel estimation results

obtained by the six classifiers. Visual representations of the macroalgal distribution between

quadrat sampling and the distribution of pixels for the 6 algorithms are provided, in Fig. 3.20

to Fig. 3.23 for Segal and in Fig. 3.24 to Fig. 3.27 for Porspoder, in the appendix section.
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In Segal, the results obtained from the six classifiers tested appear different for the four

bathymetric levels. In Pc-Fspi (Fig. 3.20), RF and SVM underestimate P. canaliculata in favour

of F. spiralis, MinDis and SAM overestimate green algae, Maha and MLC looked very similar

to the sampling spot area. In An (Fig. 3.21), SVM and RF classify almost entirely A. nodosum

in the sampling spot to the detriment of red algae that are not highlighted. Maha, MinDis

and SAM provide a lot of Lichens, Red or B. bifurcata pixels and MLC seems to classify more

accurately the analysed pixels. In Fser (Fig. 3.22), a mix of species appears, RF, SVM and

SAM classify a lot of A. nodosum pixels, and SAM overestimates green algae. MinDis contains

a lot of B. bifurcata and Lichens pixels and for Maha and MLC there is a balance between

Red algae and F. serratus pixels with more substratum for MLC. In He-Ld (Fig. 3.23), RF and

SVM classify a lot of F. spiralis pixels, MinDis adds a lot of B. bifurcata pixels and H. elongata

pixels. Using Maha, there are more red pixels than green, unlike in MLC which result is close

to SAM.

In Porspoder, the results obtained from the six classifications tested, appear different for

the four bathymetric levels. Within Pc-Fspi (Fig. 3.24), pixels are classified as A. nodosum

instead of P. canaliculata according to SVM and RF classifications. For SAM, Maha and

MinDis, there is an overestimation of Green algae, F. spiralis and Red algae/Water pixels,

respectively. MLC shows closer results to in situ approach. In An (Fig. 3.25), all the algorithms

classify a majority pixel as A. nodosum except MinDis which identifies most of the pixels as

F. serratus. Maha, MLC, RF and SVM show close results nevertheless RF and SVM do not

highlight Red algae. In Fser (Fig. 3.26), all the algorithms classify a majority of pixels as F. ser-

ratus except SAM which identifies a lot of pixels as A. nodosum, P. canaliculata, H. elongata

and Red algae. MinDis and Maha attribute also many pixels to A. nodosum and F. spiralis.

RF, SVM and MLC show close results with more Red algae for MLC. In He-Ld (Fig. 3.27),

MinDis and RF show the most distant results for species and substratum, respectively. Maha,

MLC, SAM and SVM seem closer to the field reality with MLC showing less misclassified pixels.

For these both sites, regarding distribution inside sampling spots areas and comparing all

the levels, MLC shows greater closeness to field sampling.

Fig. 3.19 displays the db-RDA results, with Scaling 1 being used to consider only the

distance between objects (replicates).
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Figure 3.19 – Db-RDA (scaling 1) performed from the macroalgal and pixels covers data for the in situ and
the six classifications algorithms for Segal Island (a) and Porspoder (b). Sampling spots are indicated by circles
(Pc-Fspi = red circles, An = yellow circles, Fser = black circles and He-Ld = blue circles), variables (classes used
in situ and for classifications : Pc (Pelvetia canaliculata), Fspi (Fucus spiralis), An (Ascophyllum nodosum),
Fser (Fucus serratus), He (Himanthalia elongata), Bb (Bifurcaria bifurcata), Red, Green, Substratum and
Lichens) appear in purple, and the explanatory variables (level : Pc-Fspi, An, Fser and He-Ld ; method : in
situ, Mahalanobis (Maha), Minimum Distance (MinDis), Maximum Likelihood (MLC), RF (Random Forest),
Spectral Angle Mapper (SAM) and Support Vector Machine (SVM)) in black and red respectively

In Segal (Fig. 3.19a), the model has a significant R2 value of 68 %, with an F-value of

36.19 and a p-value of less than 0.001. Axes 1 and 2 account for a substantial proportion of

the overall variability, with 40 % and 30 %, respectively. In Porspoder (Fig. 3.19b), the model

has a significant Rš value of 89 %, with an F-value of 115.16 and a p-value of less than 0.001.

Axes 1 and 2 account for a substantial proportion of the overall variability, with 41 % and

34 %, respectively. The replicates are grouped into four homogeneous clusters in Porspoder and

appeared more scattered in Segal, which corresponds to the four bathymetric levels. There is

no significant distinction between the methods. The explanatory variable ’level’ is correlated to

the four clusters, with Pc-Fspi, An, Fser, and He-Ld associated with the clusters corresponding

to these four levels. In contrast, the variable method appears to have no significant influence

on the distribution of replicates within each level. As such, all the methods appear to be

statistically similar when comparing all sampling areas regarding the results.
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4. Discussion

In this study, heterogeneous intertidal seaweed habitats vertically distributed were suc-

cessfully differentiated using remote techniques, giving contrasted results depending on the

algorithm considered. The undisturbed sampling method was used in situ to describe the

structure of macroalgal communities and was then directly compared with the remote sensing

imagery.

4.1 Spectral differentiation

In the upper shore, P. canaliculata and F. spiralis belonged to the same clusters at both

sites (Fig. 3.14). These species that can be usually found mixed together, emerged 65 % to

85 % of the time, a percentage considered as high when compared to other local fucoids species

(Ar Gall et Le Duff, 2014). The dessication undergone by seaweeds can induce an alteration

of reflectance spectrum and consequently interfered with discrimination of species (Uhl et

al., 2013). Indeed, this water loss related to the vertical positioning of the species explain

the similarity between these spectra. Depending on the site considered, one or two clusters

separate other seaweeds. Unlike previous results where the three macroalgal phyla (i.e. reds,

brown and greens) were clearly distinguishable (Olmedo-Masat et al., 2020), our study, based

on the optimal clustering, that red macroalgae are in the same cluster that brown macroalgae,

despite differences in pigments and spectra. These results are in agreement with those of Douay

et al. (2022), in a neighbouring geographical area, where no differentiation between red and

brown macroalgae could be obtained. Green macroalgae are also part of the cluster with red

and brown macroalgae : this confusion is raised because of changes in red macroalgae colours

due to an alteration in pigment concentration and composition, as a consequence of light

stress. This is particularly conspicuous at Segal (Fig. 3.23) where red macroalgae turn green

in the low intertidal zone. This confusion has also been reported between green macroalgae

and brown macroalgae (Chao Rodríguez et al., 2017 ; Selvaraj et al., 2021). Fucus serratus

and Himanthalia elongata only formed a single cluster at Porspoder where the spectra are very

similar (Diruit et al., 2022). Finally, non-macroalgal spectra were easy to discriminate, so few

errors can occur between macroalgal and non-macroalgal elements during classification.
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4.2 Comparison bewteen classifiers

Supervised classifications are common tools used to differentiate macroalgal species and

quantify their associated biomass (Shafri et al., 2007 ; Oppelt et al., 2012 ; Kumar et al., 2015 ;

Tait et al., 2019 ; Lõugas et al., 2020 ; Rossiter et al., 2020b ; Wilson et al., 2020 ; Selvaraj

et al., 2021 ; Diruit et al., 2022). Nevertheless, few studies compared the use of more than

three algorithms for macroalgal mapping compared to terrestrial vegetation (Amani et al.,

2017).

In the present study, the six tested algorithms (MinDis, MLC, Maha, SVM, RF and SAM)

give good results with high overall accuracies (between 76 % and 97 %), kappa coefficients

(between 0.61 and 0.94) and F1 scores (between 0.41 and 0.97). The success of the clas-

sification in Brittany coastal areas was noticeable, particularly in a context of a challenging

task of accurately identifying seaweed classes under mixed pixel conditions (Foody, 2008). All

classifiers were able to separate brown, green and red algae on both sites. However, there were

lots of misclassifications within fucoids groups due to spectral similarities, as it was previously

demonstrated on the Irish coasts by Rossiter et al. (2020b), and more specifically within the

high shore (dominated by P. canaliculata and F. spiralis). Indeed, the lowest producer/user

accuracies in this level could be due to the lowest extension of the two species, particularly

P. canaliculata in Segal and F. spiralis in Porspoder resulting in fewer pixels being selected

for the algorithms. This lack of pixels could explain why classifiers like SVM does not classify

P. canaliculata in Segal and F. spiralis in Porspoder. Additionally, the presence of F. spiralis

in shaded areas and crevices in Porspoder could have further impacted the data due to the

challenges imposed by shadows during acquisition (Zhou et al., 2009). Furthermore, misclas-

sification between P. canaliculata and F. spiralis is evident, and could be attributed to the

formation of confusing communities with small-sized species having similar colors and pig-

ments in the sampling area. It is well known that spectrally discriminating brown macroalgal

species during reflectance spectra analysis could be difficult (Kutser et al., 2006b ; Kotta et al.,

2014), but previous authors demonstrated successful discrimination of species within macroal-

gal groups during most seasons (Rossiter, 2020). Given that these two species do not live at

the same level along the intertidal zone, they are easily distinguished by their relative position

to the shore. In the present study sites, despite minor algorithm uncertainties, brown species

are well successfully differentiated.
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Technical limitations were spotted during the study of the spectra, particularly for benthic

macrofauna growing in the vicinity of seaweeds : limpets and barnacles were impossible to dis-

criminate (although large limpets can be guessed) because of their heterogeneous distribution

on rocky shore and close spectral signature with rocky substratum (Fig. 3.28 in the Appendix).

Furthermore, all algorithms misclassified pixels of brown seaweeds, with species occurrence in

wrong bathymetric levels on the shore (e.g. P. canaliculata characteristic of the upper shore

that was noticed in the low shore) (Lüning, 1990 ; Stengel et Dring, 1998). An approach taking

into account the bathymetric range, which strongly determines the presence of certain species,

could be deployed using a lidar tool (OFB report, OFB et al., 2020) considering the vertical

zonation of species (Burel et al., 2020). Both SVM and RF algorithms poorly manage the

presence of red macroalgae pixels in An and Fser bathymetric levels compared to MLC and

Maha. Indeed, the presence of the red epiphytic macroalga Vertebrata lanosa, was not consi-

dered for the classifications while it may represent large biomasses in Segal and Porspoder. As

a result, the A. nodosum class could not be considered as a pure class even though we tried

to avoid, as much as possible red macroalgae pixels. There is also a confusion between red

and green algae in He-Ld mainly due to the season (summer) where red macroalgae are faded

by the occurrence of green seaweed species. As they belong to the same green lineage, they

can then present similar spectra, or variations of spectra according to their health conditions

(e.g. pigment degradation, grazing, occurrence of epi/endophytes), as demonstrated by pre-

vious studies on macroalgae (Tait et al., 2019 ; Olmedo-Masat et al., 2020 ; Douay et al., 2022).

Automated classification of macroalgae is manageable for shores dominated by a single

fucoid species, or to map a large part of coastal area (Murfitt et al., 2017 ; Tonion et Pirotti,

2022). However, differentiating Fucus spp. is still challenging, leading to their grouping in pre-

vious mapping studies (Guillaumont et al., 1993 ; Oppelt et al., 2012 ; Rossiter et al., 2020a).

The overall accuracy of the classification method, which is used here to assess the quality of

the classification, indicates a clear distinction between F. spiralis and F. serratus. Although

there were some misclassified pixels, the distribution of pixels on the site as a whole was

consistent. The analysis by db-RDA did not show any significant impact of the classification

methods on the distribution of sampling spots areas, but rather level. This could be due to

the low macroalgal cover in the Pc-Fspi level compared to the An and Fser levels, as well as

the spectral properties of each species. When compared to the in situ biological sampling, the

algorithms can be considered as good descriptors for intertidal macroalgal species distribution.

Though some of them are still inconsistent : there were more differences with the SVM and
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RF methods, especially in Segal resulting in more misclassified pixels at the site scale. These

two latter algorithms are efficient and already adopted in forests, crops, seagrass and macroal-

gal farms studies (Otukei et Blaschke, 2010 ; Kumar et al., 2015 ; Setyawidati et al., 2017 ;

Zheng et al., 2019 ; Hobley et al., 2021 ; Chen et al., 2022b). However, with the predefined

parameters used in this study, they do not seem to be appropriate on these two heterogenous

rocky shores to discriminate as much as fucoids species, indeed there seems more efficient dif-

ferentiating seaweed from other object (Tonion et Pirotti, 2022) in the Atlantic ocean, or also

to discriminate seaweed species in New Zealand (Tait et al., 2019 ; Selvaraj et al., 2021). An

interesting perspective could be to focus on these two algorithm parameters, and test different

combinations to look at their influences on classification accuracies (Mountrakis et al., 2011 ;

Amani et al., 2017 ; Zheng et al., 2019). Even if the use of all these algorithms can be per-

fected, it still appears effective in classifying macroalgal communities. In order to improve the

accuracy of the results, it may be worthwhile to experiment with an object-based classification

approach that considers not only spectral information, but also factors such as the shape, size,

texture, tone and compactness of objects (Liu et Xia, 2010 ; Zheng et al., 2017). Macroalgae

represent indeed the ideal candidate as they exhibit a wide range of morphologies and textures.

Another prospect of interest would be to test alternative machine learning models like Extreme

Gradient Boosts, CatBoost, and Light Gradient Boosting Machine instead of SVM and RF.

Their use has already been tested on mangroves and seagrass, and produced great predictive

performance, faster speed eventually outperforming parametric models (Pham et al., 2020a ;

Pham et al., 2020b ; Ha et al., 2021b ; Ha et al., 2021a).

4.3 Spatial effectiveness and potential improvement for management

In this study, a mosaic of images acquired for different flight lines was performed to clas-

sify both entire sites. This type of acquisition necessarily led to differences in their radiometric

calibration explaining the presence of some straight lines on the image that can create some

misclassification. Indeed, acquisition with UAVs can be difficult as it is weather and tide de-

pendent. Lowering the altitude of the drone to increase resolution may result in a longer flight

time and potential challenges during photomosaic construction, as noted by Koh and Wich

(2012). Nevertheless, the greater level of spatial detail captured in the images enables iden-

tification of specific seaweed patches by referencing seabed features like rocks or the patches

themselves. This finding has important implications for optimizing the accuracy and approach

of ground-truthing in drone surveys (Tait et al., 2019 ; Rossiter et al., 2020a ; Kaplanis et al.,

2020).
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In previous studies, different machine learning classifications proved to be superior image

classifiers than the MLC (Wilson et al., 2020 ; Ha et al., 2020), even though, SVM and RF

give high overall map accuracies for benthic habitats (Traganos et Reinartz, 2018 ; Wicaksono

et al., 2019 ; Poursanidis et al., 2019). As the algorithms behave in the same way on both

sites, we have to choose a best classifier combining OA, Kappa and F1 coefficients and the

consistency of maps within sampling spots areas and at sites scales Indeed, MLC maps appear

more representative of the field reality, when compared to previous surveys performed on these

two sites (Burel, 2020). It also has been demonstrated that MLC can outperforms more ad-

vanced classification algorithms such as SAM due to the heterogeneity of vegetation (Shafri

et al., 2007), but often underperforms when compared to ANN (Artificial Neural Network) or

machine learning classifications (Chegoonian et al., 2017 ; Ha et al., 2020). Moreover, the em-

ployment of high spatial resolution images played a significant role in achieving the remarkable

precision observed in the MLC classification results (Pratama et Albasri, 2021). Although MLC

demonstrated high accuracy in assigning classes, it should be noted that the training process

is time-consuming, and the results heavily rely on the prior knowledge and expertise of the

user (Oppelt et al., 2012).

The maps thus obtained by remote sensing could be linked to the benthic marine habitat

typologies established for the Atlantic bioregion (Michez et al., 2019). Indeed, this typology

would be quite easy to link with the Pelvetia canaliculata and Fucus spiralis belts, which are

more or less continuous here on these two sites. Nevertheless, this becomes more compli-

cated when considering the mid to low shore levels, i.e. towards the Ascophyllum nodosum

and Fucus serratus belts, where a great diversity of red (Chondrus crispus, Mastocarpus stel-

latus, Corallinales, among others) and green (mainly Ulva spp., Cladophora rupestris and

Codium sp.) macroalgae as well as understorey faunal species (anemones, sponges, limpets,

barnacles). Remote sensing alone would therefore not allow a link to be made with the entire

classes identified by existing typologies (Michez et al., 2019). It would therefore be interesting

to establish a link between field sampling and remote sensing approaches in order to carry

out ecological surveys. A long-term monitoring of ecosystems, specifically in the context of

Fucales regression on European coasts (Thibaut et al., 2005 ; Jonsson et al., 2018), could

greatly benefit from the routine use of hyperspectral analysis. The decline in covers of fucoids

species observed since the last century can be attributed to a multitude of factors, including

intensified grazing (Le Roux, 2008). Similar trend is also evident in several marine plant species

(Richardson et al., 2018) or kelp species that are facing increased grazing and/or heat waves

249



Chapitre 3 – Apports de l’imagerie hyperspectrale dans la caractérisation des milieux intertidaux

due to global changes (Thomsen et al., 2019 ; Beas-Luna et al., 2020 ; Smale, 2020). The

use of hyperspectral imagery is already prevalent in various ecosystems related to conservation

biology (Jones et al., 2011 ; Valle et al., 2015) in estimating macroalgal biomass with a view

to developing aquaculture systems (Setyawidati et al., 2017) or exploiting wild populations

(Setyawidati et al., 2018a). Thus, the promising results of this study may serve as a basis for

the development of conservation, managing and monitoring programs for intertidal habitats,

especially in the context of seaweed foraging in Brittany.

5. Conclusion

Rocky shore ecosystems are particularly challenging habitats to monitor. Hyperspectral

remote sensing provides promising results for macroalgal rocky shores classification, managing

and monitoring. The study showed that combining field quadrat sampling with remote sensing

is an effective approach for classification of intertidal shore habitat. A comparative assess-

ment of the performance of six different supervised classifications (Maha, MinDis, MLC, RF,

SAM and SVM) showed that the overall accuracies obtained by these classifiers were really

high and close within a site and between both sites. However, considering site and sampling

spot area scale results, we can conclude that MLC algorithm gives the best fit to field reality.

The results demonstrate the applicability of the methodology to different intertidal areas. To

help ecological surveys at larger spatial scales, as it often requested to fill gaps in spatio-

temporal dynamic knowledges, it could be interesting to combine algorithms and indices of

vegetation covers (e.g. NDVI) or indices more specific to macroalgae (e.g. VCI) (Guillaumont

et al., 1993), which have already been tested in Ireland (Tonion et Pirotti, 2022) or in Uni-

ted Kingdom (Lewis et al., 2023). The still ongoing democratisation of remote sensing over

years will surely provide helpful support for seaweed habitat management and mitigation plans.
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Appendix

Figure 3.20 – a : Picture of a sampling spot on the Pc-Fspi level in Segal taken during field sampling in
June 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), B. bifurcata (pink), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey), Lichens (light blue)
and Water (blue)
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Figure 3.21 – a : Picture of a sampling spot on the An level in Segal taken during field sampling in May
2021 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), B. bifurcata (pink), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey), Lichens (light blue)
and Water (blue)
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Figure 3.22 – a : Picture of a sampling spot on the Fser level in Segal taken during field sampling in
June 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), B. bifurcata (pink), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey), Lichens (light blue)
and Water (blue)
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Figure 3.23 – a : Picture of a sampling spot on the He-Ld level in Segal taken during field sampling in
April 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), B. bifurcata (pink), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey), Lichens (light blue)
and Water (blue)
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Figure 3.24 – a : Picture of a sampling spot on the Pc-Fspi level in Porspoder taken during field sampling in
June 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey) and Water (blue)
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Figure 3.25 – a : Picture of a sampling spot on the An level in Porspoder taken during field sampling in
May 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey) and Water (blue)
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Figure 3.26 – a : Picture of a sampling spot on the Fser level in Porspoder taken during field sampling in
June 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey) and Water (blue)
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Figure 3.27 – a : Picture of a sampling spot on the He-Ld level in Porspoder taken during field sampling in
April 2021 and its corresponding image classification for : Mahalanobis (b), Minimum Distance (c), Maximum
Likelihood (d), Random Forest (e), Spectral Angle Mapper (f), Support Vector Machine (g). The black square
corresponds to the mobile grid structure used for field sampling. Colour code corresponds to the following
classes : P. canaliculata (brown), F. spiralis (yellow), A. nodosum (purple), F. serratus (coral), H. elongata
(orange), Red algae (red), Green algae (green), Substratum (grey) and Water (blue)
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Figure 3.28 – Mean reflectance spectra and their standard deviation (sd) for Limpets (orange) and Substra-
tum (grey) classes

Ce second article a permis de mettre en évidence que les différents algorithmes de classifi-

cations supervisées montrent de bonnes précisions globales dans l’estimation de la distribution

des macroalgues intertidales sur deux sites. Cela permet de valider la méthode réalisée dans

le premier article (Chapitre 3.2.1), avec le Maximum Likelihood l’algorithme montrant le

plus de proximité avec l’échantillonnage in situ. Cette méthode peut donc être appliquée à

d’autres zones intertidales et serait un bon outil pour faciliter les études écologiques à des

échelles plus larges (multi-sites), ou à intégrer dans les plans de gestion.

Les résultats de classification apparaissent contrastés. En effet, les algorithmes tes-

tés dans cette partie donnent de bonnes précisions globales (> 75 %) mais ils ne

montrent pas tous une bonne concordance avec le terrain comme Random Forest et

Support Vector Machine qui ici ont du mal à bien classer les espèces avec moins zones

d’entraînement. Néanmoins, les deux dernières hypothèses peuvent être validées car

les classifications donnent des résultats similaires sur les deux sites permettant ainsi

de sélectionner un algorithme donnant des résultats en concordance avec le terrain.
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3.3 Changement de résolution spatiale : étude sur le site

de Porsal

Cette seconde partie va mettre en avant le changement de résolution spatiale à l’aide de

deux plateformes équipées de caméras hyperspectrales. Dans un premier temps, une étude

sur le site de Porsal a été réalisée en comparant les résultats obtenus par deux plateformes

hyperspectrales, le drone (2 cm) et l’avion (30 cm). Ce site a été choisi, car les images hyper-

spectrales ont été acquises durant la période printemps-été 2022 (avril et juillet 2022). Dans

un second temps, les classifications sur chaque site d’études seront étudiées sur des images

avion-hyperspectrales.

Précédemment nous avons défini l’algorithme MLC comme donnant les résultats les plus

représentatifs de la réalité terrain. Or, la résolution spatiale de l’image avion étant de 30 cm,

peu de pixels d’entraînement ont pu être sélectionnés ne permettant pas de faire tourner

l’algorithme MLC. L’algorithme Maha a donc été choisi, car il est similaire au MLC et montrait

de bons résultats.

3.3.1 Classifications supervisées

Les résultats de classification pour les deux images du site de Porsal sont illustrés dans la

figure 3.29.

L’algorithme Mahalanobis montre pour le site de Porsal, pour les deux images (Figure 3.29),

une bonne précision globale de 95,7 % pour l’avion et de 97,4 % pour le drone, ainsi que de

bons kappa coefficient de 0,87 et de 0,91, respectivement. Les Fucales totales représentent

12,9 % des pixels totaux pour l’avion et 14,4 % des pixels totaux pour le drone (Tableau 3.10

et Tableau 3.11). Les pourcentages de chaque espèce de Fucales apparaissent plus élevés pour

le drone, les recouvrements sont donc plus importants pour cette plateforme sauf pour l’algue

du bas d’estran H. elongata (avion : 9,3 %, drone : 5,4 % des pixels totaux) qui pourrait

s’expliquer par la présence d’eau de mer (0,5 % des pixels totaux) en bas d’estran. Concernant

les macroalgues rouges et vertes, elles présentent des recouvrements plus élevés pour l’avion

(1,6 % et 3,9 % des pixels totaux, respectivement) que pour l’outil drone (1,4 % et 0,4 %

des pixels totaux, respectivement). En effet, les macroalgues rouges sont très présentes en

bas d’estran, particulièrement dans les ceintures à F. serratus et H. elongata, alors que les
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(a) Avion-Hyperspectral (30 cm)

(b) Drone-Hyperspectral (2 cm)

Figure 3.29 – Carte de l’algorithme Mahalanobis appliqué au site de Porsal (Finistère, Bretagne, France)
et entraîné à l’aide de spectres obtenus à partir de la photographie aérienne par (a) avion-hyperspectral (30
cm) et (b) drone-hyperspectral (2 cm). Les sept classes de macroalgues suivantes sont représentées : Pc :
P. canaliculata (marron), Fspi : F. spiralis (jaune), An : A. nodosum (violet), Fser : F. serratus (corail), He :
H. elongata (orange), Ve : macroalgues vertes (vert), Ro : macroalgues rouges (rouge), Sub : Substrat (gris)
et Eau (bleu)
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macroalgues vertes le sont plutôt en haut d’estran et dans les cuvettes comparés à l’image

obtenue par drone où les algues vertes sont très peu présentes (Fig. 3.29). Le substrat, ici

composé de roche, correspond à la plus grande superficie du site, soit 83,4 % et 79,6 % des

pixels totaux par drone et avion, respectivement.

Dans les deux cas, les précisions du producteur (PA) et de l’utilisateur (UA) sont élevées. Elles

sont les plus faibles pour les classes « Pc » et « Fspi » dans les deux cas (Tableau 3.10 et

Tableau 3.11). Tout d’abord, pour le drone, une confusion existe entre « Pc » et « Fspi » où

29 % des pixels de « Pc » ont été classés dans « Fspi » et 4,8 % des pixels en substrat. On

observe l’inverse pour la classe « Fspi » où 34,7 % des pixels sont considérés comme « Pc »

et 3,5 % des pixels comme substrat, mais aussi 6,9 % des pixels sont classés comme « An ».

Pour l’avion des confusions entre la classe « Pc » et la classe « Fspi » avec la classe Substrat

sont observées avec 50 % des pixels de « Pc » et 41,2 % des pixels de « Fspi » classés en

substrat. Pour l’avion il existe peu de confusions pour les autres classes, on peut noter surtout

des confusions entre les classes « An » et « Fser » avec 7,4 % et 5,1 % des pixels classés

comme macroalgues rouges, ainsi que 7,1 % des macroalgues rouges classées en substrat. En

revanche, pour le drone, il existe plus de confusion entre les classes. Par exemple, 12,3 % et

7,5 % des pixels d’« An » sont classés dans « Fspi » et « Pc », respectivement, et 35,2 % des

pixels d’eau sont classés en substrat.

Tableau 3.10 – Matrice de confusion de l’algorithme Mahalanobis, calculée sur le site de Porsal (Finistère,
Bretagne, France) à partir d’une image avion-hyperspectrale. Les pixels des classes connues sont comparés à
ceux prédits par les processus de classification, pour chacune des 9 classes. Les résultats sont présentés sous
forme de pourcentages de pixels assignés, correctement ou incorrectement, à chaque classe. Les précisions de
l’utilisateur (UA) et du producteur (PA) sont également présentées. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An :
A. nodosum, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Ro : Rouges, Ve : Vertes, Sub : Substrat et Tot : Total

Classe Pc Fspi An Fser He Ro Ve Sub Eau Tot UA

Pc 50,0 2,6 0,4 88,9

Fspi 52,9 3,7 0,5 90,0

An 5,9 85,2 1,1 95,8

Fser 92,3 1,7 100

He 99,5 9,3 100

Ro 7,4 5,1 0,5 92,9 1,0 1,6 37,1

Ve 3,7 100 2,9 3,9 36,9

Sub 50,0 41,2 7,1 96,1 79,6 99,1

Eau 100 2,0 100

Tot 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100

PA 50,0 52,9 85,2 92,3 99,5 92,9 100 96,1 100
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Tableau 3.11 – Matrice de confusion de l’algorithme Mahalanobis, calculée sur le site de Porsal (Finistère,
Bretagne, France) à partir d’une image drone-hyperspectrale. Les pixels des classes connues sont comparées à
ceux prédits par les processus de classification, pour chacune des 9 classes. Les résultats sont présentés sous
forme de pourcentages de pixels assignés, correctement ou incorrectement, à chaque classe. Les précisions de
l’utilisateur (UA) et du producteur (PA) sont également présentées. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An :
A. nodosum, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Ro : Rouges, Ve : Vertes, Sub : Substrat et Tot : Total

Classe Pc Fspi An Fser He Ro Ve Sub Eau Tot UA

Pc 65,8 34,7 7,5 0,9 1,4 0,2 0,1 1,1 22,9

Fspi 29,0 54,4 12,3 1,0 0,5 3,8 0,1 1,3 31,9

An 0,2 6,9 77,2 0,2 4,3 98,6

Fser 0,2 2,4 93,0 0,6 2,1 0,8 2,4 91,8

He 0,1 95,5 5,4 100

Ro 0,2 0,3 4,8 1,4 92,7 1,2 1,4 85,1

Ve 95,9 0,4 99,7

Sub 4,8 3,5 0,5 0,7 1,1 1,8 99,9 35,2 83,4 99,5

Eau 0,1 64,8 0,5 99,8

Tot 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100

PA 65,8 54,4 77,2 93,0 95,5 92,7 95,9 99,9 64,8

3.3.2 Validation des données par comparaison de l’échantillonnage in

situ et des classifications

Les recouvrements observés à partir de l’échantillonnage à plat sur le terrain sont comparés

ici avec les pourcentages de pixels obtenus pour chaque classe de macroalgues ou avec substrat

(Figure 3.30).

Dans le niveau Pc-Fspi, il n’y a pas de différences significatives qui sont mises en évidence

pour toutes les classes de ce niveau entre les différentes observations (KW, p-value > 0,05).

Les recouvrements moyens de « Pc », « Fspi » et du substrat apparaissent similaires entre cha-

cune des observations, soit en moyenne entre 23,8 % et 29 % (in situ), entre 29,9 % et 32,5 %

(avion) et entre 37,5 % et 44,7 % (drone), respectivement. Les recouvrements de macroalgues

rouges sont plus élevés avec la méthode in situ 6,25 % en moyenne qu’avec les plateformes

avion et drone, soit 0 % et 0,5 % en moyenne, respectivement.

Dans le niveau An, des différences significatives sont seulement observées pour la classe

des macroalgues rouges (KW, p-value < 0,05), avec des recouvrements plus élevés in situ

(8,8 % en moyenne) qu’avec les plateformes avion et drone (0,0 % et 0,2 % en moyenne,

respectivement).
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Figure 3.30 – Comparaison des recouvrements de macroalgues déterminés in situ (violet), par avion (vert)
et par drone (jaune) hyperspectraux. Les principales espèces de Fucales, les groupes de macroalgues rouges et
vertes ainsi que le substrat trouvés dans les niveau Pc-Fspi, An, Fser et He-Ld sont présentés. Les recouvrements
sont donnés en pourcentage. Les boxplots ne présentent que les classes présentant des recouvrements pour les
trois observations. Les lettres indiquent les différences statistiques (Kruskal-Wallis)
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La même tendance est observée dans le niveau Fser, avec des recouvrements de macroalgues

rouges plus importants (KW, p-value < 0,05), avec la méthode in situ (52,5 % en moyenne)

contre 32 % pour le drone et 16,1 % pour l’avion qui sous-estime ces recouvrements (KW,

p-value < 0,05).

Enfin, dans le dernier niveau, He-Ld, les recouvrements calculés pour les macroalgues rouges

et vertes sont similaires entre les observations. En revanche, pour H. elongata les recouvrements

in situ sont nettement inférieurs (23,8 % en moyenne) à ceux calculés par les plateformes avion

et drone (66,8 % et 55,3 % en moyenne, respectivement) (KW, p-value < 0,05). Concernant le

substrat (roche), l’observation in situ montre des recouvrements plus élevés (5% en moyenne)

contre 0,6% et 0,9% en moyenne pour les plateformes avion et drone, respectivement (KW ≤

0,05).

L’algorithme Mahalanobis semble donner de bons résultats. En effet, entre la plateforme

drone et la plateforme avion, peu de différences sont observées entre les deux classifications.

De plus, une bonne correspondance existe avec l’échantillonnage in situ. Cet algorithme peut

servir à faire l’intermédiaire entre la plateforme drone de résolution spatiale 2 cm, où de nom-

breux pixels d’entraînements peuvent être choisis comparé à la plateforme avion de résolution

spatiale 30 cm.

Ceci valide notre hypothèse, en changeant de résolution spatiale grâce à la résolution

hyperspectrale les résultats de classification sont peu impactés. L’algorithme Maha

sera donc utilisé dans la suite de ce chapitre afin de mettre en évidence la distribution

des macroalgues sur sept des neufs sites d’étude pour lesquels des images ont été

acquises en avril 2022.
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3.4 Comparaison multi-sites avec la plateforme avion hy-

perspectral

3.4.1 Application de bibliothèques spectrales propre à chaque site

Les résultats de la classification hiérarchique (CAH) appliquée aux signatures spectrales

moyennes de chaque classe sur chacun des sites sont présentés ci-dessous (Figure 3.31).
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Figure 3.31 – Dendrogramme résultant du regroupement hiérarchique (méthode d’agglomération de Ward)
appliqué aux spectres moyens pour chacune des classes de macroalgues, de substrat et d’eau des bibliothèques
spectrales des sites d’étude. P : Porsal, Po : Porspoder, S : Segal, M : Molène, Pe : Penmarc’h, Mo : Mousterlin
et T : Trégunc. Les couleurs indiquent les groupes optimaux, jaune : Groupe 1, Vert : Groupe 2, Bleu : Groupe
3, Violet : Groupe 4. La hauteur indique le degré de similitude ou de différence entre les grappes. Pc :
P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fves : F. vesiculosus, Fser : F. serratus, He : H. elongata,
Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Ve : macroalgues vertes, Ro : macroalgues rouges, Sub : Substrat rocheux
et Sab : Sable

Les analyses de l’inertie inter-groupes suggèrent un nombre optimal de 4 groupes. Le pre-

mier groupe (jaune) est formé par les spectres d’eau, de macroalgues vertes à Segal, Molène

et Porsal. Du spectre de macroalgues rouges de Penmarc’h, des spectres du substrat de Porsal

et Molène ainsi que des Fucales de haut d’estran (P. canaliculata et F. spiralis) du site de

Porspoder. Les groupes 2 et 4 (vert et violet) contiennent tous les spectres de macroalgues. Le

groupe 4 est surtout composé des spectres de Fucales de bas d’estran telles que H. elongata

(Porspoder, Molène, Trégunc et Penmarc’h), L. digitata (Trégunc), F. serratus (Porspoder,

266



Chap. 3.4 Comparaison multi-sites avec la plateforme avion hyperspectral

Molène, Penmarc’h, Trégunc et Segal), mais aussi des spectres d’A. nodosum (Penmarc’h,

Molène et Trégunc) et d’un spectre de macroalgues rouges (Trégunc). Le groupe 2 contient

tous les autres spectres de macroalgues. Enfin, le groupe 3 (bleu) est composé entièrement

de spectres de substrat rocheux et du spectre de sable de Mousterlin. La hauteur de l’arbre

ayant des valeurs très élevées (6 000) montre des similitudes très fortes entre les spectres au

sein de chaque groupe (Figure 3.31).

Les pixels de chaque image ont ensuite été classés en utilisant l’algorithme Mahalanobis,

les résultats des classifications pour chacun des sites sont montrés en figures 3.32 et 3.33.

Les matrices de confusions associées aux cartes sont montrées dans la figure 3.34. La

plupart des sites montre de bons résultats avec des couples précision globale/coefficient Kappa

très élevés à Porsal (95,7 %/0,87), Segal (96,4 %/0,95), Molène (92,6 %/0,87), Penmarc’h

(95,3 %/0,93) et à Mousterlin (98,21 %/0,97). Les précisions les plus faibles sont à Trégunc

(85,8 %/0,64) et surtout à Porspoder (76,8 %/0,35).

Les pourcentages de Fucales totales varient entre chaque site et représentent entre 4,4 %

des pixels totaux à Segal et 31,8 % des pixels totaux à Penmarc’h. Le site de Mousterlin est

également pauvre en Fucales avec 7 % des pixels totaux. Les sites de Porsal et Trégunc sont

couverts à 12,9 % et 15,8 % par les Fucales. Les sites de Porspoder et de Molène sont bien

couverts avec 22 % et 23,3 % des pixels totaux.

Le niveau de haut d’estran (Pc-Fspi) est peu couvert par les Fucales et représente entre

0,9 % (Porsal) et 3,9 % (Penmarc’h) des pixels totaux. On peut noter sur le site de Porspoder

une surestimation des P. canaliculata qui représentent 16,8 % (18,1 % : P. canaliculata +

F. spiralis) des pixels totaux (Figure 3.34) et à Molène une surestimation des F. spiralis

qui représentent 4,2 % des pixels totaux (Figure 3.34) (6 % : P. canaliculata + F. spiralis)

(Figure 3.32 et Figure 3.33).

Le niveau de milieu d’estran, An, est similaire sur tous les sites avec des valeurs variant

entre 0,47 % (Segal) et 1,6 % (Trégunc) pour A. nodosum avec un maximum pour le site de

Penmarc’h avec 12,2 % des pixels totaux. Pour F. vesiculosus on observe la même tendance,

cette espèce couvrant entre 1,1 % et 1,6 % des sites de Trégunc et de Mousterlin, respective-

ment (Figure 3.34).
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Bas d'estran
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Bas d'estran Haut d'estran

Haut d'estran
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Pc Fspi An Fser He Ve Ro Sub Eau

Porspoder

Segal

Figure 3.32 – Classifications supervisées par l’algorithme Mahalanobis sur les sites de Porsal, Porspoder et
Segal. Pc : P. canaliculata (marron), Fspi : F. spiralis (jaune), An : A. nodosum (violet), Fser : F. serratus
(corail), He : H. elongata (orange), Ve : macroalgues vertes (vert), Ro : macroalgues rouges (rouge), Sub :
Substrat rocheux (gris) et Eau (bleu)
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Figure 3.33 – Classifications supervisées par l’algorithme Mahalanobis sur les sites de Molène, Penmarc’h,
Mousterlin et Trégunc. Pc : P. canaliculata (marron), Fspi : F. spiralis (jaune), An : A. nodosum (violet),
Fves : F. vesiculosus (violet foncé), Fser : F. serratus (corail), He : H. elongata (orange), Bb : B. bifurcata
(rose), Ld : L. digitata (bleu foncé), Ve : macroalgues vertes (vert), Ro : macroalgues rouges (rouge), Sub :
Substrat rocheux (gris), Sab : Sable (jaune pâle) et Eau (bleu)
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Figure 3.34 – Matrices de confusion de l’algorithme Mahalanobis, calculées sur les sites d’étude à l’aide de la
plateforme avion-hyperspectral. Les pixels des classes connues sont comparés à ceux prédits par les processus
de classification, pour chacune des 12 classes. Les résultats sont présentés sous forme de pourcentages de
pixels assignés, correctement ou incorrectement, à chaque classe. Les précisions de l’utilisateur (UA) et du
producteur (PA) sont également présentées. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fves :
F. vesiculosus, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Ve : macroalgues vertes,
Ro : macroalgues rouges, Sub : Substrat rocheux et Sab : Sable
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Le niveau Fser a une couverture plus importante de thalles de F. serratus, variant entre

1,5 % à Porspoder et 12,9 % à Penmarc’h, cette espèce ayant les plus grandes couvertures à

Penmarc’h et à Molène (Figure 3.34).

Le niveau de bas d’estran (He-Ld), est composé en majorité d’H. elongata avec des cou-

vertures représentant entre 0,6 % (Segal) et 9,3 % (Porsal) des pixels totaux. Les B. bifurcata

représentent à Mousterlin 1,5 % des pixels totaux et les L. digitata à Trégunc 1,1 % des pixels

totaux.

Les macroalgues rouges sont en majorité retrouvées en bas d’estran et varient entre 0,47 %

à Segal et 1,6 % à Porsal. Les macroalgues vertes quant à elles sont retrouvées en haut d’estran

et représentent entre 0,8 % à Penmarc’h et 3,9 % des pixels totaux à Porsal (Figure 3.34). Le

substrat domine la majorité des sites sauf les sites de Penmarc’h et Molène composés majori-

tairement de macroalgues et possèdent donc les pourcentages de pixels totaux les plus faibles

(14,5 % et 8,8 % des pixels totaux). Les autres sites ayant des valeurs variant entre 49 % à

Segal et 79,6 % à Porsal. Le sable correspond à 10,7 % des pixels totaux de Mousterlin soit

une bonne partie du site (Figure 3.32 et Figure 3.33).

Globalement peu de confusions existent entre les classes au sein de chaque site (Fi-

gure 3.34). Sur les sites de Porsal et Porspoder, on peut noter surtout des confusions entre les

pixels de P. canaliculata et F. spiralis qui ont été classés dans « Substrat » (50 % et 41,2 %,

respectivement). Sur le site de Segal, 50 % des pixels de F. spiralis sont classés dans « Pc »,

28,6 % des pixels d’A. nodosum sont classés dans « Fspi », 28,6 % des pixels de macroalgues

rouges sont classés dans « He » et 75 % des pixels d’H. elongata sont classés dans les ma-

croalgues rouges. Sur le site de Molène, 50 % des pixels de P. canaliculata ont été classés en

F. serratus et 25 % dans la classe « Eau ». De plus, 20 % des pixels de F. spiralis se trouvent

dans la classe des macroalgues vertes et des pixels de la classe « An » ont été classés dans

F. spiralis (57,1 %) et dans la classe « Fser » (14,3 %). À Penmarc’h, 80 % de pixels de

F. spiralis se trouvent dans la classe « Pc ». On observe le contraire à Mousterlin avec 100 %

des pixels de P. canaliculata qui ont été classés dans « Fspi ». Trégunc est le site où le plus

de confusions sont retrouvées avec pour commencer 100 % des pixels de P. canaliculata et

F. spiralis qui sont classés dans « Substrat ». 42,9 % et 50 % des pixels d’A. nodosum et de

F. vesiculosus sont classés dans « Fser ». Les pixels de L. digitata et des macroalgues rouges

sont classés à 50 % et 66,7 % dans « Eau » et à 50 % et 33,3 % dans « He », respectivement.

Enfin, les macroalgues vertes sont confondues à 75 % avec le substrat. On retrouve donc sur

ce site les précisions producteur/utilisateur les plus faibles. Ces précisions sont les plus faibles

pour les classes « Pc » et « Fspi » en général et sont élevées pour les autres classes.
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3.4.2 Application d’une bibliothèque spectrale moyenne appliquée à

chaque site

Les spectres obtenus sur chaque site et pour chaque classe ont été moyennés afin de former

une librairie spectrale commune aux sept sites du Finistère. Les spectres moyens ainsi obtenus

ont été classés par l’algorithme SAM pour obtenir les cartes de répartition des espèces. L’al-

gorithme Mahalanobis n’a pas pu être appliqué ici, car il n’est pas applicable à une librairie

spectrale.

Les résultats de la classification hiérarchique (CAH) appliquée aux signatures spectrales

moyennes de chaque classe et site est présentée dans la (Figure 3.35).
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Figure 3.35 – Dendrogramme résultant du regroupement hiérarchique (méthode d’agglomération de Ward)
appliqué aux spectres moyens de chacun des sites d’étude pour chacune des classes de macroalgues, de substrat
et d’eau. Les spectres ont été obtenus à partir des images hyperspectrales. Les couleurs indiquent les groupes
optimaux, jaune : Groupe 1, Vert : Groupe 2, Bleu : Groupe 3, Violet : Groupe 4. La hauteur indique le degré
de similitude ou de différence entre les grappes. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fves :
F. vesiculosus, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Ve : macroalgues vertes,
Ro : macroalgues rouges, Sub : Substrat et Sab : Sable

Les analyses de l’inertie inter-groupes suggèrent un nombre optimal de 4 groupes, similaires

à ceux retrouvés dans la classification hiérarchique précédente (Figure 3.31 partie 4.1). Le pre-

mier groupe (jaune) est formé par les spectres des Fucales de haut d’estran, représenté par

les deux macroalgues P. canaliculata et, F. spiralis mais aussi des spectres de F. vesiculosus,

B. bifurcata et des macroalgues rouges. Le groupe 2 est composé des spectres de substrat

rocheux, de sable, et des macroalgues vertes. L’eau (haut de l’étage infralittoral et cuvettes)
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forme un groupe à part entière (le groupe 3). Enfin, les spectres de Fucales de milieu/bas

d’estran composent le dernier groupe (groupe 4), avec les spectres d’A. nodosum, de F. ser-

ratus, d’H. elongata et de L. digitata. La hauteur de l’arbre ayant des valeurs très élevées

(2 000) montre des similitudes très fortes entre les spectres au sein de chaque groupe, et des

différences fortes entre chaque groupe.

Les résultats des classifications pour chacun des sites sont montrés en figures 3.36 et 3.37.

Les matrices de confusions associées aux cartes sont montrées dans la Figure 3.38. Les

classifications montrent des précisions plus faibles avec l’algorithme SAM qu’avec l’algorithme

Mahalanobis. Les couples précision globale/Kappa coefficient les plus élevés sont pour Porspo-

der (93,6 %/0,59), Porsal (88,8 %/0,64), Trégunc (86,3 %/0,63) et Molène (80,6 %/0,70).

Les précisions sont les plus faibles à Mousterlin (73,3 %/0,52), Segal (66,7 %/0,42) et Pen-

marc’h (50,6 %/0,40) (Figure 3.38).

Les pourcentages de Fucales totales varient entre chaque site et représentent entre 4,3 %

des pixels totaux à Porspoder et 32,5 % des pixels totaux à Penmarc’h. Les sites de Porsal,

Porspoder et Segal sont également pauvres en Fucales avec 8,1 %, 4,3 % et 5,3 % des pixels

totaux. Les sites de Mousterlin et Trégunc sont couverts à 17,1 % et 14,7 % par les Fucales.

Le site de Molène présente un couvert d’intérêt en macroalgues avec 23,9 % des pixels totaux

(Figure 3.38).

Le niveau de haut d’estran (Pc-Fspi) est peu couvert par les Fucales et représente entre

0,1 % (Segal) et 5,3 % (Molène) des pixels totaux (Figures 3.36 et 3.37).

Le niveau de milieu d’estran An est similaire sur tous les sites avec des valeurs variant entre

0,7 % (Segal) et 2,5 % (Molène) pour A. nodosum. Pour F. vesiculosus on observe la même

tendance, cette espèce couvrant entre 0 % et 0,3 % des sites de Trégunc et de Mousterlin,

respectivement (Figure 3.38).

Le niveau Fser a une couverture plus importante de F. serratus, variant entre 1,5 % à

Porsal et Porspoder et 16,5 % à Penmarc’h, cette espèce ayant les plus grandes couvertures à

Penmarc’h et à Molène.

Le niveau de bas d’estran (He-Ld), est composé en majorité d’H. elongata avec des couver-

tures représentant entre 1,7 % (Porspoder) et 9 % (Penmarc’h) des pixels totaux. Les thalles

de B. bifurcata représentent à Mousterlin 11,5 % des pixels totaux et ceux de L. digitata à

Trégunc, 2,6 % des pixels totaux.
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Bas d'estran Haut d'estran

Bas d'estran

Haut d'estran

Pc Fspi An Fser He Ve Ro Sub Eau

Bas d'estran

Haut d'estran

Porsal

Porspoder

Segal

Figure 3.36 – Classifications supervisées par l’algorithme Spectral Angle Mapper (SAM) sur les sites de
Porsal, Porspoder et Segal (de haut en bas, respectivement). Pc : P. canaliculata (marron), Fspi : F. spiralis
(jaune), An : A. nodosum (violet), Fser : F. serratus (corail), He : H. elongata (orange), Ve : macroalgues
vertes (vert), Ro : macroalgues rouges (rouge), Sub : Substrat rocheux (gris) et Eau (bleu)
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Bas d'estran

Haut d'estran

Bas d'estran

Haut d'estran

Bas d'estran

Haut d'estran

Bas d'estran

Haut d'estran
10 20 m

Pc Fspi An Fves Fser He Bb Ld Ve Ro Sub Eau Sab

Molène

Penmarc'h

Mousterlin

Trégunc

Figure 3.37 – Classifications supervisées par l’algorithme Spectral Angle Mapper (SAM) sur les sites de
Molène, Penmarc’h, Mousterlin et Trégunc (de haut en bas, respectivement). Pc : P. canaliculata (marron),
Fspi : F. spiralis (jaune), An : A. nodosum (violet), Fves : F. vesiculosus (violet foncé), Fser : F. serratus
(corail), He : H. elongata (orange), Bb : B. bifurcata (rose), Ld : L. digitata (bleu foncé), Ve : macroalgues
vertes (vert), Ro : macroalgues rouges (rouge), Sub : Substrat rocheux (gris), Sab : Sable (jaune pâle) et Eau
(bleu)
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Figure 3.38 – Matrices de confusion de l’algorithme Spectral Angle Mapper (SAM), calculées sur les sites
d’étude à l’aide de la plateforme avion-hyperspectral. Les pixels des classes connues sont comparées à ceux
prédits par les processus de classification, pour chacune des 12 classes. Les résultats sont présentés sous
forme de pourcentages de pixels assignés, correctement ou incorrectement, à chaque classe. Les précisions de
l’utilisateur (UA) et du producteur (PA) sont également présentées. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An :
A. nodosum, Fves : F. vesiculosus, Fser : F. serratus, He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Ve :
macroalgues vertes, Ro : macroalgues rouges, Sub : Substrat rocheux et Sab : Sable
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Les macroalgues rouges sont en majorité retrouvées en bas d’estran et varient entre 0 % à

Molène et 7,5 % à Penmarc’h. Les macroalgues vertes quant à elles sont retrouvées en haut

et en bas d’estran et représentent entre 1,6 % à Segal et 14,8 % des pixels totaux à Molène.

Le substrat rocheux compose la majorité des sites, sauf les sites de Penmarc’h et Molène com-

posés majoritairement de macroalgues et possèdent donc les pourcentages de pixels totaux

les plus faibles (34,1 % et 9,2 % des pixels totaux). Les autres sites ayant des valeurs variant

entre 69,1 % à Mousterlin et 91,6 % à Porspoder. Le sable correspond à 8,3 % des pixels

totaux de Mousterlin soit une partie importante du site (Figure 3.38).

Des confusions existent entre les classes au sein de chaque site (Figure 3.38). Sur les sites

de Porsal et Porspoder, on peut noter surtout des confusions entre les pixels de P. canaliculata

classés en « Fspi » (37,5 % et 13,3 %, respectivement), en macroalgues vertes (25 % et 20 %,

respectivement) et en substrat (6,3 % et 53,3 %, respectivement). On peut noter sur le site

de Porsal des confusions entre A. nodosum classé en « Fspi » (37 %), H. elongata classée en

macroalgues rouges (36,3 %) et vertes (23,9 %)n les macroalgues rouges classées en « Fser »

(21,4 %), les macroalgues vertes confondues avec les macroalgues rouges (83,9 %) et enfin

l’eau classée en substrat (65,1 %). À Porspoder 33,3 % des pixels de F. spiralis sont classés en

« An » et 66,7 % en « Substrat ». 25 % des macroalgues rouges sont classées en « He », 29,4 %

des macroalgues vertes sont classées en macroalgues rouges et 98,9 % des pixels d’eau sont

classés en substrat. Sur le site de Segal, 100 % des pixels de P. canaliculata et de F. spiralis

sont classés en « Fser » et « An », respectivement. Les classes « An », « Fser », « He » et « Ve »

sont classées dans « Fser » (42,9 %), « He » (40,5 %) et dans « Eau » (64,1%), respective-

ment. Les pixels d’eau n’ont pas été classés. Sur le site de Molène, peu de confusions existent,

20 % des pixels de F. spiralis ont été classés dans les macroalgues vertes, 35,7 % des pixels

d’A. nodosum en « Fspi » et 100 % des pixels de macroalgues rouges en « He ». Le site de

Penmarc’h présente surtout des confusions en haut d’estran et avec les macroalgues rouges,

50 % et 60 % des pixels de P. canaliculata et F. spiralis sont classés dans « Fser » ainsi que

40 % dans les macroalgues rouges pour ce dernier, 30 % et 20 % des A. nodosum sont classés

en « Pc » et macroalgues rouges, respectivement, et enfin 66,7 % des macroalgues rouges sont

classées dans « Eau ». Des tendances similaires sont observées sur le site de Mousterlin avec

des confusions en haut d’estran où les pixels de P. canaliculata, de F. spiralis et de F. vesicu-

losus sont classés dans « Fser » (50 %, 85,7 % et 62,5 %, respectivement. Les macroalgues

rouges sont confondues avec les macroalgues vertes (66,7 %), le sable avec le substrat (63,6

%) et l’eau avec les B. bifurcata (60 %). Enfin sur le site de Trégunc, les Fucales P. ca-

naliculata, F. spiralis, F. vesiculosus, macroalgues rouges et l’eau ont été mal classées avec
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des pixels classés à 100 % dans les macroalgues vertes, 50 % dans les macroalgues vertes et

rouges, 50 % dans « Fspi » et les macroalgues vertes, 66,7 % et 33,3 % dans « Ld » et les ma-

croalgues vertes, et 66,7 % et 33,3 % dans le substrat et les « He », respectivement. Les thalles

d’A. nodosum sont confondus avec ceux des « Fser » (42,9 %), les thalles de L. digitata avec

l’eau (50 %) et les macroalgues vertes avec le substrat rocheux (50 %). Les espèces du haut

d’estran (P. canaliculata et F. spiralis) possèdent les précisions du producteur/utilisateurs les

plus faibles (sauf à Molène) et les plus fortes pour les F. serratus, les H. elongata et le substrat.

La première hypothèse de cette partie est confirmée, l’algorithme Mahalanobis donne

de bons résultats une fois appliqué aux sept sites de l’étude. Les précisions globales

sont supérieures à 90 % sauf pour les sites de Porspoder et de Trégunc (77 % et

86 %). Ceci confirme ainsi la méthode utilisée sur le site de Porsal. Les résultats de la

seconde hypothèse sont plus contrastés, les résultats globaux sont plus faibles mais

restent supérieurs à 70 %, excepté sur les sites de Segal (67 %) et de Penmarch

(51 %). La majorité des pixels sont bien classés mais des confusions fortes persistent.

3.5 Discussion

3.5.1 Classification des signatures spectrales

Quel que soit le support hyperspectral utilisé (avion ou drone) les classifications des spectres

des librairies spectrales sont similaires (cf. Chap. 2.2 Figure 2.2 et Chap. 3.3 Figure 3.29). On

retrouve cette même tendance sur plusieurs sites (cf. Chap. 3.4 Figure 3.31). Des groupes

distincts sont formés, d’un côté un groupe (ou deux) composé des spectres de l’eau et/ou

du substrat (roche et sable), un groupe composé principalement des algues de haut d’estran

(P. canaliculata, F. spiralis), mais aussi des algues de milieux d’estran F. vesiculosus et A. no-

dosum et de bas d’estran B. bifurcata, et un dernier groupe composé principalement des algues

de bas d’estran F. serratus, H. elongata, L. digitata voir dans certains cas A. nodosum. Les

macroalgues rouges se trouvent dans le groupe des algues de haut d’estran et les macroalgues

vertes sont souvent retrouvées avec le substrat.

Le groupe, composé par P. canaliculata, F. spiralis est soumis à une plus forte dessiccation

sur l’estran. Cette dessiccation peut entraîner une altération des spectres de réflectance et

interférer avec la discrimination des espèces (Uhl et al., 2013). F. vesiculosus se retrouve dans

le même groupe que ces deux espèces et non A. nodosum qui se trouve au même niveau bathy-

métrique. On peut supposer que le genre à un impact sur le spectre, et donc Ascophyllum est
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bien distinct des Fucus. Le thalle de F. vesiculosus peut aussi subir une plus forte dessiccation

du à sa morphologie ayant une meilleure prise au vent que la morphologie de F. serratus. Cette

perte d’eau peut expliquer la similitude entre les spectres de ces 3 espèces de Fucales.

On pourrait s’attendre à ce que les trois phylums de macroalgues (i.e. brunes, rouges et

vertes) se retrouvent dans des groupes bien distincts comme montrés lors de précédents tra-

vaux (Olmedo-Masat et al., 2020), mais notre classification hiérarchique basée sur les groupes

optimaux, ne va pas en ce sens, et démontre que les macroalgues rouges, brunes et vertes se

trouvent dans les mêmes groupes, malgré des différences de pigments et de spectre évidents.

Sur certains sites (par exemple, Porsal, Segal et Molène), les macroalgues vertes partagent un

groupe avec l’eau voire avec le substrat, ceci peut être expliqué par la présence des macroalgues

vertes dans les cuvettes, ou en petits patchs entourés de substrat, les spectres pourraient ne

pas être complètement purs. Néanmoins, ces résultats se trouvent en accord avec les résultats

de Douay et al. (2022), où aucune différenciation entre les phylums de macroalgues n’avait

été obtenue, dans une zone géographique voisine.

Les confusions entre les macroalgues rouges et vertes peuvent aussi exister en zone inter-

tidale basse en raison du stress lumineux subi par les thalles, ce qui altère la concentration et

la composition des pigments (Stengel et Dring, 1998).

On aurait pu s’attendre à ce que l’espèce B. bifurcata retrouvée en grande quantité à

Mousterlin se retrouve dans le groupe des espèces de bas d’estran. Or, elle se retrouve avec

P. canaliculata et F. spiralis. B. bifurcata et F. spiralis possèdent une teinte jaune comparable,

et des concentrations de chlorophylle a similaire (Rubiño et al., 2022), ceci pourrait expliquer

le regroupement de leurs spectres.

Enfin, les algues de bas d’estran sont groupées, au contraire des espèces du haut intertidal.

Ces espèces n’ayant pas la même durée d’émersion que les autres espèces du haut d’estran,

elles restent ainsi humides lors de la marée basse, ce qui affecterait la réflectance (Chao Ro-

dríguez et al., 2017).

Dans cette étude, des spectres obtenus directement à partir des images ont été analysés et

classés. Il serait intéressant de réaliser la même démarche en créant une bibliothèque spectrale

in situ par spectroradiomètre et d’étudier la variabilité spectrale de chaque espèce d’intérêt.

Cela permettrait de comparer des spectres d’une même classe pour montrer la variabilité

intra-espèce mais aussi sur différents sites permettant ainsi de montrer la variabilité intersites.

Chao-Rodríguez et al. (2017) ont montré la variabilité spectrale intraspécifique de plusieurs

espèces de macroalgues intertidales de l’Atlantique Nord-Est qui est causé par les conditions
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phénologiques ou ambiantes. Chez les kelps Macrocystis pyrifera et Undaria pinnatifida, par

exemple, cette variabilité est surtout due aux différents tissus qui forment les thalles en fonction

de leur stade de croissance (Olmedo-Masat et al., 2020).

3.5.2 Différents algorithmes pour différentes situations

Le début du chapitre s’est concentré sur le test de différents algorithmes, sur un voire deux

sites afin de déterminer une méthode applicable à plusieurs sites en même temps, grâce à l’uti-

lisation d’un drone équipé d’une caméra hyperspectrale. Le MLC s’est trouvé être l’algorithme

le plus représentatif de la réalité terrain et avec de bonnes précisions globales pour les sites de

Porspoder et Segal (Tableau 3.9).

Malheureusement, cet algorithme n’a pu être utilisé dans la suite de l’étude à cause de

la trop faible quantité de pixels sur les images prises par avion hyperspectral ce qui empêche

d’avoir un nombre suffisant de ROI de vérité terrain. Néanmoins, l’algorithme Mahalanobis a

montré de bons résultats sur les sites de Porspoder et Segal avec la plateforme drone hyper-

spectral. De plus, le site de Porsal a permis de tester la perte d’information de cet algorithme

entre une résolution spatiale élevée (2 cm) de la plateforme drone avec une résolution spatiale

moindre (30 cm) avec la plateforme avion. Il n’est pas apparu de différence significative entre

ces deux algorithmes, les résultats étant similaires. Cet algorithme a l’avantage d’être similaire

au MLC et de prendre en compte peu d’échantillons d’entraînement pour classer les pixels,

il est donc plus rapide à exécuter (Richards, 2013), ce qui offre un avantage pour une étude

multi-sites.

Les classifications supervisées, dont le MLC sont utilisées de manière courante dans la

différenciation des espèces de macroalgues, mais aussi pour quantifier les espèces associées

(Lõugas et al., 2020 ; Wilson et al., 2020 ; Selvaraj et al., 2021 ;).

Pour la Bretagne, les résultats sont notables, en particulier dans un contexte où la richesse

spécifique est importante (Dizerbo et Herpe, 2007 ; Burel et al., 2019a). La résolution du

drone (2 cm) dans ce contexte permet des résultats remarquables, celle de l’avion (30 cm)

peut entraîner un mélange de signaux de macroalgues (petites macroalgues rouges pas toujours

identifiables) au sein des pixels et ainsi rendre la tâche de classification plus difficile (Foody,

2008). Chacun des algorithmes utilisés, aux deux résolutions spatiales (2 et 30 cm), a bien

séparé les macroalgues, rouges, vertes et brunes. Cependant, des confusions existent au sein

des Fucales de par la similarité des spectres ce qui a déjà été démontré (Oppelt et al., 2012 ;

Rossiter et al., 2020a). La plupart des algorithmes dont le Mahalanobis, appliqué sur les sept

sites d’études, montrent les confusions les plus importantes en haut d’estran sur les espèces
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P. canaliculata et F. spiralis, soit une confusion entre ces deux espèces, soit avec le substrat

rocheux. Les faibles précisions producteur/utilisateur sont induites par la faible extension de

ces deux espèces, qui diffère en fonction des sites (très faible extension de P. canaliculata à

Segal et Mousterlin et faible extension de F. spiralis à Porspoder et Trégunc), et donc d’une

plus faible sélection de pixels pour l’entraînement et la validation des algorithmes. En effet,

pour les classes très homogènes, un faible nombre de pixels est suffisant pour obtenir une

bonne classification, en revanche pour les classes hétérogènes un nombre plus important de

pixels est nécessaire afin d’extraire des statistiques d’entraînement représentatives (Chen et

Stow, 2002). Des problèmes ont également été rencontrés par exemple sur le site de Trégunc

où les surfaces de P. canaliculata étaient à la limite de l’image. Les surfaces de F. spiralis

s’étaient aussi dégradées à certains endroits du site au cours de l’année 2021 dans certains

points déchantillonnage passant par exemple de 20 % (avril 2021) de recouvrement à 0 %

(novembre 2021), pouvant ainsi expliquer de mauvais résultats pour ce niveau de haut d’es-

tran. Il serait donc nécessaire dans le haut d’estran d’essayer d’étudier de plus grandes surfaces

d’échantillonnage, quand cela est possible, afin d’entraîner au mieux les algorithmes.

Une approche incluant le niveau bathymétrique des macroalgues permettrait de s’affranchir

les classifications de macroalgues à un niveau incorrect sur l’estran comme ici P. canaliculata

dans le niveau à H. elongata - B. bifurcata (Lüning, 1990 ; Stengel et Dring, 1998). L’utilisation

de données Lidar permettrait de mieux délimiter les ceintures de macroalgues, comme testées

dans l’archipel de Molène (OFB et al., 2020) en suivant la délimitation de Floc’h (Floc’h,

1967), néanmoins les limites des différents étages sont dépendants du site et des phénomènes

de surcote et décote des marées (Burel, 2020). Les classifications sur plusieurs sites seraient

donc plus longues à mettre en place en suivant cette approche.

3.5.3 Potentiel pour les suivis écologiques

Cette approche couplant images aériennes et échantillonnage de terrain sur une même

période permet de produire des cartes précises et ainsi de décrire spatialement le milieu de

manière fine. Les cartographies des zones intertidales obtenues dans ce travail permettent d’ap-

précier les différences de distribution des macroalgues entre les sept sites d’étude (Figures 3.32

et 3.33).

L’échantillonnage sur le terrain permet d’identifier précisément les espèces constituant les

communautés de macroalgues et ainsi il peut être relié au référentiel national des habitats ma-

rins benthiques en vigueur (Michez et al., 2019). Cette méthode est néanmoins chronophage
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surtout dans un objectif d’évaluation du bon état écologique de différents sites à l’échelle

régionale comme c’est le cas pour les suivis DCE. D’après cette étude, l’approche par imagerie

hyperspectrale donne de bons résultats, mais ne peut pas se substituer entièrement à l’approche

de terrain pour caractériser les communautés de macroalgues. En effet, ce qui est observé sur

les images ne représente qu’une petite partie de la diversité réelle qui est présente sous les

canopées de Fucales, qu’elle soit végétale ou animale, ce que seul un échantillonnage sur le

terrain permet de renseigner, il reste dailleurs la méthode la plus précise pour cartographier

les habitats (Stevens et al., 2004). Cependant, les résultats de classification constituent une

source d’information complémentaire à cette approche de terrain. Ainsi, grâce à ces résultats,

les limites de certains habitats, comme les ceintures macroalgales, pourraient être affinées et

l’on pourrait suivre leur évolution au cours du temps.

Généraliser cette approche demande encore de la réflexion. En effet, toutes les espèces de

Fucales sur les sites n’ont pas été classées, car toutes les Fucales n’étaient pas visibles sur

les images comme par exemple les thalles de L. digitata, dont la limite supérieure dépend des

sites étudiés. Ainsi, la majorité des thalles sont immergés même à marée basse à Porspoder et

Segal. Un autre exemple concerne certaines espèces de Fucales qui se trouvent en petits patchs

comme c’est le cas de B. bifurcata à Porsal, ce qui rend cette espèce peu identifiable par image-

rie. Il faut prendre en compte que dans une région comme la Bretagne, les suivis saisonniers par

imagerie sont rendus difficiles par les facteurs météorologiques couplés à des marées optimales

nécessaires pour avoir des images avec un nombre d’espèces suffisant. Néanmoins, la librairie

spectrale commune créée dans ce travail de thèse donne de premiers résultats encourageants

(Figure 3.38), qui mériteraient d’être affinés, car des confusions importantes apparaissent. Par

exemple, des confusions existent entre l’eau et le substrat rocheux, qui peuvent être expliqués

par des zones d’ombres, dans l’eau et sur la roche, présentes lors de l’acquisition sur certaines

images (Porsal, Porspoder, Trégunc) et qui impactent les données (Zhou et al., 2009), ou la

présence de cuvettes non détectées sur les images.

D’autres algorithmes pourraient être testés afin d’avoir des résultats plus précis (Kotta

et al., 2014). En effet, en testant les différents paramètres des méthodes de machine learning

(SVM, RF), on pourrait obtenir de meilleurs résultats, car ces méthodes montrent des résul-

tats prometteurs pour les habitats benthiques (coraux, herbiers, macroalgues, substrats nus)

(Wicaksono et al., 2019). De plus, trouver un moyen de normaliser la donnée afin de limiter

l’impact des conditions solaires et atmosphériques permettrait des comparaisons directes de

données entre les sites d’études (Assmann et al., 2018).
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Les suivis satellitaires et aériens par avion ou drone sont très utilisés : pour l’identification

d’algues d’eau douce aux États-Unis (Kislik et al., 2020), pour l’estimation des biomasses

d’algues en milieu tropical (Setyawidati et al., 2017) ou en Chine (Chen et al., 2022a), mais

aussi pour cartographier les forêts de Laminaires, en particulier les espèces avec des canopées

flottantes (e.g., Macrocystis et Nereocystis) depuis les années 1960 aux États-Unis (Bell et al.,

2015 ; Castorani et al., 2018), et en Bretagne pour le genre Laminaria (Floc’h, 1967). Les suivis

aériens de macroalgues intertidales sont encore très peu répandus, l’échantillonnage de terrain

étant pour l’instant la seule méthode capable de renseigner les indicateurs écologiques en

vigueur dans le cadre des directives européennes (DCE, DCSMM) par exemple. Une approche

combinée imagerie aérienne/ terrain permet de poser les bases afin de développer des méthodes

plus standardisées pouvant contribuer aux efforts de gestion et de conservation des habitats,

cette question de standardisation de protocoles étant déjà en réflexion au Royaume-Uni pour

les Laminaires (Bennion et al., 2019), et en Europe via le Comité Européen de Normalisation

(CEN). Le CEN ayant participé aux réunions du groupe de travail WG 27 - Méthodes marines

sur la thématique macroalgues et herbiers de zostères.

3.6 Conclusion

Les objectifs de ce chapitre étaient 1- de comparer et tester des algorithmes de classifi-

cations supervisées sur des images hyperspectrales de plusieurs sites pour l’estimation de la

distribution des macroalgues intertidales 2- montrer les différences et les similitudes des résul-

tats de classification supervisée entre deux outils d’observations (drone et avion) sur un site

d’étude et 3- étendre la méthode sur plusieurs sites à l’aide de bibliothèques spectrales.

Le premier objectif a montré qu’un algorithme, le MLC, s’est trouvé être l’algorithme le

plus pertinent donnant les résultats les plus proches des observations de terrain pour l’étude

de deux sites (Porspoder et Segal) à l’aide du drone hyperspectral.

L’utilisation du MLC ayant été concluante, un algorithme similaire, le Mahalanobis, utili-

sable quand on possède peu de ROIs de vérité de terrain, a été testé sur une image drone et

une image avion hyperspectrale sur le site de Porsal. Cette méthode a permis de montrer que

les estimations de macroalgues obtenues par avion et par drone concordaient avec les relevés

in situ malgré le changement de résolution spatiale.

283



Chapitre 3 – Apports de l’imagerie hyperspectrale dans la caractérisation des milieux intertidaux

Les résultats de classifications étant satisfaisants sur le site de Porsal, la classification

à l’aide de l’algorithme Mahalanobis a été étendue à tous les sites d’études en créant une

bibliothèque spectrale propre à chaque site. Puis, une bibliothèque spectrale moyenne à tous

les sites a été créée afin de tester une normalisation de la donnée pour des classifications plus

rapides (e.g. sans création de ROIs de classification sur chaque site). La bibliothèque spectrale

moyenne n’est pas opérationnelle, mais permet d’initier des résultats prometteurs dans les

suivis aériens multi-sites pour les macroalgues intertidales.
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1. Synthèse de l’approche mise en œuvre pour la caracté-

risation des macroalgues intertidales des estrans rocheux

du Finistère

Ce travail de thèse, grâce à son approche multi-site et multi-échelle (quadrat, drone, aéro-

porté, satellite) a permis de mettre en évidence les différences de résultats entre les approches

d’échantillonnage classique sur le terrain et les approches de télédétection pour l’étude des

macroalgues distribuées sur les estrans rocheux intertidaux en Bretagne, et de préciser les

intérêts et limites de chacune des méthodes.

L’étude s’est tout d’abord concentrée sur la caractérisation des sites d’études par une des-

cription classique des communautés à partir des recouvrements à plat de macroalgues obtenus

sur le terrain. Cette méthode décrit avec précision la structure et le fonctionnement des com-

munautés de macroalgues (ici découpées en 4 niveaux). En parallèle, des données physiques

ont été récupérées par diverses approches : in situ (hauteur de vagues et température de l’eau),

par modèle (hauteur et fréquence de vague grâce à WW3) et par des modèles numériques de

terrain (altitude, pente et rugosité). Grâce à un échantillonnage considérable, standardisé et

rigoureux, le calcul des descripteurs écologiques comme l’Ics, la richesse spécifique et le ration

RP ont été évalués. Les communautés ont ainsi révélé une stabilité dans le temps sur

l’intégralité des sites considérés. De plus, les recouvrements à plat, ainsi que la composition

des communautés ont permis de montrer que la zone géographique et le marnage ne sont

pas les facteurs influençant le plus la composition et la structure des macroalgues,

contrairement à ce que l’on pouvait supposer au début de ces travaux.
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À la suite, c’est donc logiquement que les effets combinés de l’hydrodynamique, topogra-

phiques et de la température ont été testés sur les communautés de macroalgues. À l’issue de

cette analyse, les facteurs hydrodynamiques sont apparus comme les facteurs princi-

paux conditionnant les communautés de macroalgues, surtout au niveau de mi-marée

(niveau An). Les hauteurs de vagues du modèle WW3 montrent peu de corrélations avec les

points d’échantillonnage. Ce paramètre se trouve être adapté à un compartiment plus large

comme une zone côtière ou océan ouvert et n’est finalement pas adapté dans le cadre de

cette étude où l’approche par hauteurs de vagues in situ se révèle être plus fine. Ce sont

ensuite les facteurs topographiques, et particulièrement l’altitude qui est logiquement le plus

ressortie, car elle détermine la répartition verticale des communautés intertidales. Il est enfin

apparu que les facteurs physiques n’expliquent qu’une partie de la structure et du fonction-

nement des communautés macroalgales, les sites à latitude similaire ne montrant finalement

que peu de similitudes dans leur composition. En effet, à un niveau bathymétrique donné,

on retrouve des communautés et des cortèges d’espèces communes à certains sites,

cependant ces groupes apparaissent variables selon le niveau bathymétrique empê-

chant la constitution de groupes de sites homogènes. L’effet site est donc dépendant de chaque

niveau bathymétrique. L’échantillonnage mis en place sur le terrain, recouvrements à plat et

dressés, ainsi que l’acquisition de données environnementales a permis de répondre avec succès

aux questions posées confirmant ainsi le rôle structurant des Phaeophyceae et en expliquant

une partie de la structuration des communautés à laide des données environnementales.

L’étude s’est ensuite portée sur l’analyse de ces mêmes communautés de macroalgues in-

tertidales par l’utilisation d’indices de végétation (NDVI, VCI et IP) appliqués à des images

optiques acquises à l’aide de trois plateformes (satellite, avion et drone). Il s’est avéré que le

NDVI et le VCI renseignent tous deux au mieux la végétation intertidale et sa couverture.

L’IP est en revanche apparu inadapté à une application directe à l’imagerie optique à l’échelle

d’un site. Entre les trois plateformes utilisées, les estimations sont à chaque fois fortement

corrélées avec les couvertures in situ pour un site donné. Le VCI, initialement développé pour

être plus spécifique aux macroalgues et rendre mieux compte du substrat, a été appliqué à

l’imagerie satellite sur les différents sites d’étude afin d’observer les changements de végétation

au cours des saisons. Le NDVI, mettant en évidence la végétation, devrait montrer les mêmes

tendances que le VCI au cours des saisons, cette piste doit être poursuivie pour confirmer cette

hypothèse. Une tendance à la baisse de la surface végétalisée a été remarquée entre l’été 2021

et l’automne 2021, suivie par une nouvelle tendance à l’augmentation au printemps 2022.
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La méthodologie mise en place, à savoir la comparaison des estimations de couverts végétaux

par les différentes plateformes, a permis de répondre aux questions posées initialement.

Enfin, la dernière partie a permis de parachever l’analyse, en couplant les approches de

terrain et d’imagerie optique des deux premiers chapitres. On s’est ici concentré sur l’étude

de la distribution des macroalgues à l’aide de l’imagerie optique hyperspectrale par avion et

par drone couplé à l’échantillonnage de terrain. La première partie de l’étude s’est concentrée

sur la mise au point d’un protocole pour identifier les espèces de Fucales et la répartition des

différentes espèces ou groupes d’espèces à l’aide de l’outil drone. Six algorithmes de classifi-

cation supervisée ont été testés et comparés sur les sites de Porspoder et Segal. Cette étude

sur deux sites a mis en évidence que le drone hyperspectral permettait de rendre compte très

précisément de la distribution des espèces de Fucales. L’algorithme MLC s’est trouvé être l’al-

gorithme le plus représentatif de la réalité terrain en comparant les résultats de classification

et les observations in situ, sur les deux sites étudiés. Ce protocole a ensuite été testé en chan-

geant de résolution spatiale sur le site de Porsal (drone→ avion). Le MLC ne pouvait pas être

appliqué en raison du peu de régions d’entraînement disponible sur l’image avion. Néanmoins,

l’algorithme Maha s’est montré être une alternative valable, donnant des résultats satisfaisants

proches des échantillonnages de terrain. Enfin, à la suite de ces analyses, des classifications

supervisées ont été appliquées à sept sites de l’étude afin de montrer la distribution des Fucales

et des groupes de macroalgues (rouges et vertes) sur les différents estrans du Finistère. Les

résultats obtenus sont encourageants et nécessiteraient un approfondissement pour essayer de

mieux comprendre les plus faibles précisions observées sur certains sites. Néanmoins, la stra-

tégie développée ici répond aux hypothèses développées tout au long de ce chapitre, grâce à

la mise en place d’outils de classification sur des images à très hautes résolutions résolutions

spatiales et spectrales, les Fucales structurantes sont mises en évidence permettant une ana-

lyse fine de leur distribution.
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2. Approche in situ des communautés de macroalgues in-

tertidales

Les résultats du Chapitre 1 ont permis de mieux comprendre la structuration et la diversité

des communautés de macroalgues intertidales sur 9 sites d’études répartis le long des côtes

finistériennes. L’effort d’échantillonnage fourni et l’identification taxonomique des espèces a

permis d’apprécier le cortège d’espèces associées aux communautés. Le protocole d’échantillon-

nage est cohérent avec les méthodologies et les objectifs de divers programmes et réseaux de

surveillance des macroalgues intertidales comme la DCE (communautés de macroalgues comme

bio-indicateurs de la qualité écologique des masses d’eau) et la DCSMM (évaluation écologique

des habitats à dominance macroalgale). En revanche, le protocole d’échantillonnage n’apparaît

pas comme tout à fait adapté pour une étude basée entièrement sur la télédétection. En effet,

il serait pertinent d’estimer les couvertures au cours d’une même marée et dans des zones

contrastées concernant la couverture en Fucales et la nature du substrat ; ceci afin de mieux

prendre en compte l’hétérogénéité des sites, comme ont pu le faire Borges et al. (2023) au

Portugal sur Fucus spp. ou Murfitt et al. (2017) en Australie sur Hormosira banksii.

L’échantillonnage dressé permet une description fidèle des communautés, strate par strate,

et prend en compte la richesse spécifique visible, permettant ainsi le calcul d’indices comme

l’indice de structure des communautés Ics ou le rapport Rhodophyta/Phaeophyceae RP. Cela

a permis de confirmer la stabilité dans la structure et le fonctionnement des communautés de

macroalgues à court terme (Mumby, 2009 ; Ar Gall et Le Duff, 2014). De plus, les résultats ont

permis de montrer que la diversité ou la structure des communautés sont en lien avec certains

facteurs environnementaux, principalement l’hydrodynamique et la topographie, résultats en

adéquation avec ceux observés par Burel (2020) ou par La Valle et al. (2019). D’autres fac-

teurs environnementaux interviennent dans la structuration des communautés de macroalgues

tels que les paramètres physico-chimiques de l’eau de mer, qui n’ont pas été mesurés ici. En

effet, par exemple, un niveau de CO2 élevé couplé à un faible pH peut entraîner une baisse des

composés phénoliques au sein des macroalgues et ainsi les thalles peuvent être endommagés

par les UV (Ji et Gao, 2021). Les apports en nutriments ou le dessalement peuvent également

impacter les communautés de macroalgues.
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L’échantillonnage à plat, qui correspond à l’état des communautés à marée basse, permet

de décrire les composantes principales de la canopée. Cette approche a permis dans un premier

temps de montrer qu’au sein d’un site entre deux périodes d’échantillonnage on observait peu

de différences entre les recouvrements d’espèces. Cet échantillonnage a fortement contribué

au Chapitre 3, grâce à cet effort d’échantillonnage à plat développé au cours des campagnes,

tous les points à plat réalisés ont pu servir en tant que vérité terrain pour la sélection des

zones d’entraînement sur les images aériennes.

De plus, ces recouvrements à plat pourraient servir d’aide à la transition entre le terrain

et la télédétection dans le cadre de la DCE. L’indice CCO (Ar Gall et al., 2016) a déjà pu être

mis en lien avec de l’imagerie aérienne, surtout la métrique 1 qui comprend les couvertures

globales et la métrique 3 qui prend en compte les espèces opportunistes pourrait être adaptée

pour les blooms d’algues vertes (Le Bris et al., 2019). Une bonne corrélation entre l’Ics et les

indices NDVI et VCI a été mise en évidence lors du Chapitre 2. Il serait donc envisageable de

mettre en lien cet indice avec la télédétection en créant une version « simplifiée » ou en tirant

parti de ces sous-indices pour faire un lien avec l’imagerie et ainsi essayer de développer un

indice de télédétection pour les macroalgues facilement utilisable par les gestionnaires. De plus,

le drone apparaît complémentaire de l’échantillonnage à plat in situ. Dans un environnement

soumis aux contraintes des marées, l’utilisation de drones se révèle être une solution attrayante

pour collecter des données sur les couverts de macroalgues en raison de leur grande flexibilité

opérationnelle (Jensen et al., 2011) et ainsi augmenter l’effort de collecte de données. En

effet, le drone a donné d’intéressantes opportunités pour la cartographie de différents habitats

comme les vasières (Brunier et al., 2022), la limite supérieur des herbiers marins à Posidonia

(Ventura et al., 2018), mais aussi sur des organismes fauniques comme les bancs de moules

(Barbosa, 2022), les requins et dugongs (Colefax et al., 2018), et également en écologie des

plantes terrestres (Cruzan et al., 2016).

Avec le changement climatique, des changements progressifs s’opèrent dans les océans.

Les organismes dont les macroalgues sont exposées à des changements de températures, de

pH et de rayonnement UV. Les vagues de chaleur marines représentent une menace pour la

survie de la plupart des espèces, et peuvent amener la plupart des organismes des régions

côtières à atteindre ou à dépasser leur point de basculement physiologique déterminant à leur

survie (Ji et Gao, 2021). Dans ce contexte de changement global, les suivis de macroalgues

in situ dans le cadre de la DCE permettent des suivis à l’échelle de masses d’eau côtière. Des

indices comme l’indice Carlit font déjà le lien entre observations de terrain et SIG, ainsi les

cartographies obtenues à l’échelle de la côte Méditerranéenne sont une source d’information

précieuse facilement combinable avec une approche aérienne (Ballesteros et al., 2007).
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3. Caractéristiques spectrales des macroalgues

La télédétection permet de capter les propriétés optiques des algues, soit l’absorption (par

les pigments) et la réflexion (par les structures tissulaires) de la lumière. Les pigments de

chaque groupe taxonomique de macroalgues, ainsi que la morphologie façonne la signature

spectrale des algues, soit la valeur de réflectance le long du spectre lumineux (Chao Rodríguez

et al., 2017). Ainsi, des études antérieures portées sur les propriétés spectrales des macroalgues

ont identifié une bonne séparation spectrale entre les groupes de macroalgues dans différents

habitats, les herbiers marins, des récifs coralliens ou encore des lacs (Bajjouk et al., 1996 ;

Dekker et al., 2005 ; Kutser et al., 2006a). Cependant, au sein des groupes, la séparabilité

entre espèces est difficile à obtenir, comme différencier les Fucus, qui sont souvent appré-

hendés de manière groupée dans plusieurs études (Guillaumont et al., 1993 ; Oppelt et al.,

2012 ; Rossiter et al., 2020a). Dans certains cas, des espèces de groupes différents sont plus

proches spectralement que des algues appartenant au même groupe comme la macroalgue

brune Gongolaria baccata et la macroalgue rouge Gigartina teedei ou encore entre la brune

Bifurcaria bifurcata et la rouge Asparagopsis armata (Casal et al., 2013). Une solution est

la prise en compte d’un paramètre environnemental, permettant de distinguer ces espèces à

signature spectrales proches, commela nature du substrat. Dans l’estimation de la diversité en

macroalgues brunes, Setyawidati et al. (2018a) ont combiné nature du substrat et inventaire de

la diversité afin d’estimer les biomasses de genres de macroalgues brunes à l’échelle d’une baie.

La création de librairies spectrales comprenant un maximum d’espèces pour ainsi posséder

un inventaire complet si possible à différentes périodes de l’année permettrait théoriquement

de surmonter les limitations associées à la télédétection multispectrale qui pour le moment

nécessite une importante collecte de données in situ, car la réponse spectrale doit être calibrée

en fonction du capteur. De plus, les librairies couplées à des modèles de transfert radiatif

pourraient permettre d’observer le comportement des spectres de réflectance à travers la co-

lonne d’eau et ainsi mener des études en zones immergées ou dans des conditions de turbidité

(Chao Rodríguez et al., 2017 ; Petit et al., 2017). Quelques librairies spectrales peuvent être

trouvées dans la littérature par exemple, pour les algues de la Mer Baltique (Vahtmäe et al.,

2006 ; Kutser et al., 2006b), de l’ouest de l’Australie (Garcia et al., 2015) ou encore pour le

nord-ouest de l’Espagne (Chao Rodríguez et al., 2017). Cette dernière étant la plus complète

et ne comprend pas moins de 36 espèces de macroalgues dont 16 algues brunes, 17 algues

rouges et 3 algues vertes, une librairie prometteuse en application sur les algues de l’estran
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ou en eaux claires peu profondes (Chao Rodríguez et al., 2017). Malheureusement dans cette

thèse la librairie spectrale acquise par spectroradiomètre n’a pour le moment pas pu être uti-

lisée, faute de temps. Cette acquisition sera prochainement utilisée pour mettre en évidence

les groupes de macroalgues (Davies et al., 2023).

La résolution spatiale est également un critère important à prendre en compte, car, en

multi ou en hyper- spectral, les couvertures hétérogènes de macroalgues, surtout les algues

rouges et vertes souvent retrouvées en petits patchs sur nos sites, influencent grandement la

précision du résultat (Guillaumont et al., 1993 ; Vahtmäe et Kutser, 2007 ; Ashraf et al., 2010).

Un des aspects importants des analyses d’images acquises par télédétection optique dans

les habitats végétalisés et qui n’a été abordée que de façon succincte dans cette thèse est la

saisonnalité. En effet, pour un site donné, la concentration en pigments change en fonction des

saisons comme par exemple chez A. nodosum où la concentration en chl a et la plus forte au

printemps et en hiver (entre 1,35 et 3,66 mg g−1MS) et la plus faible en automne (entre 0,33

et 0,92 mg g−1MS) (Schmid et al., 2017). De cette variation pigmentaire saisonnière découlent

probablement des variations dans la réponse spectrale.Visuellement A. nodosum présente en

effet tout un panel de couleur, parfois même au sein d’un seul individu avec des extrémités

plus claires et des bases foncées, ou entre des sites (Stengel et Dring, 1998 ; Diruit, observa-

tions personnelles). Rossiter (2020) a d’ailleurs démontré qu’il était possible de séparer sur un

site les formes claires des formes foncées d’A. nodosum entre les saisons, excepté l’hiver. Cet

aspect incluant la variabilité spectrale intraspécifique pourrait être intégré à de futures études.

Ainsi des différences existant entre les spectres au sein d’une même espèce pourraient faciliter

la classification multi-sites.

4. Cartographie multispectrale des macroalgues

L’Union Européenne est le premier groupement d’états à mener des études sur la qualité

de l’eau à partir de la télédétection, à travers la mise en œuvre de la DCE, mais les princi-

pales masses d’eau étudiées sont majoritairement terrestres (38 % des études), suivies par les

études des océans/mers et zones côtières (28 % des études) (Prapti et al., 2022). Au sein de ce

compartiment, le phytoplancton est le principal groupe d’organisme observé par télédétection,

révélant le potentiel de développement d’études sur d’autres organismes autotrophes, et en

particulier les macroalgues grâce aux différents outils disponibles.
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L’utilisation de satellite permet d’ouvrir le champ des applications en observation, autres

que la surveillance des milieux directement in situ. Par exemple, en aquaculture, la télédé-

tection a actuellement toute sa place dans l’estimation des biomasses de macroalgues. En

effet, l’Asie du sud-est, principalement l’Indonésie, est le principal producteur et exportateur

de macroalgues des genres Eucheuma et Kappaphycus riches en carraghénanes (Hurtado et

al., 2014). Les images multispectrales par satellite ont permis de délimiter les structures des

cultures ainsi que les stocks de carraghénanes grâce aux biomasses observées au cours des

saisons (Setyawidati et al., 2017). Récemment, l’utilisation de drone pour cartographier la

culture des Kappaphycus est apparue (Nurdin et al., 2023), ce qui contraste avec ce qui existe

déjà en agriculture où les drones sont largement utilisés dans la surveillance, le recueil de

données et la gestion des champs (Zhang et Kovacs, 2012). Nurdin et al. (2023) ont donc

cartographié pour la première fois et avec précision (résolution spatiale 1,6 cm) les lignes de

culture et ont fait apparaître la distribution spatiale du poids frais ainsi que celle du poids

des carraghénanes en g m2 au sein de ces lignes. Ces données sont très importantes pour les

gestionnaires d’aquaculture, cela permet de surveiller la croissance des Kappaphycus à fine

échelle et ainsi accroître la production et réduire les coûts (Nurdin et al., 2023).

L’usage de la télédétection multispectrale pour cartographier les estrans rocheux est une

perspective généralisable, car moins coûteuse que l’imagerie hyperspectrale principalement. Un

des avantages du satellite Pléiades est sa résolution spatiale de 50 cm, largement supérieure

à celle d’autres satellites tels que Sentinel-2 ayant une résolution de 10 m. Néanmoins, la

résolution spectrale de Pléiades et ses 4 bandes spectrales peuvent être considérées comme

limitantes, et elle ne permet pas l’identification certaine des espèces de Fucales/Laminariales.

L’usage de satellites comme Pléiades ou Sentinel-2, dans des environnements hétérogènes

comme les estrans rocheux bretons ou européens plus largement n’apparaissent donc pas op-

timaux. Principalement à cause de l’hétérogénéité des assemblages, comme le mélange de

macroalgues dans la ceinture à A. nodosum appuyé par les travaux de Rossiter (2023). Mais

comme nous l’avons vu durant ces travaux, le problème est encore plus prégnant dans le bas

de l’étage médio-littoral avec son abondance et la grande diversité des algues rouges. L’image-

rie satellite est donc actuellement préférentiellement utilisée pour cartographier des ensembles

homogènes, comme les forêts de Laminaires en Californie (Cavanaugh et al., 2010), les blooms

de macroalgues vertes en Nouvelle-Calédonie ou en Mer Jaune (Brisset et al., 2021 ; Qi et al.,

2020), les herbiers de Zostera (Benmokhtar et al., 2021), mais aussi les macroalgues brunes

pélagiques Sargassum fluitans et S. natans dans lOcéan Atlantique (Ody et al., 2019) et
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S. horneri en Mer de Chine orientale (Qi et al., 2020). Une approche par communauté, en

combinant lutilisation de MNT permettrait une utilisation plus précise de ces images multis-

pectrales.

5. Cartographie hyperspectrale des macroalgues interti-

dales

La cartographie hyperspectrale aérienne par l’utilisation d’avion ou de drone pour la ges-

tion des zones côtières est prometteuse dans différentes régions du monde pour le suivis des

forêts de Laminaires arctique (Volent et al., 2007) ou encore pour le suivides récifs coralliens

soumis aux perturbations climatiques et anthropiques en Australie occidentale (Kobryn et al.,

2022). Cependant, les méthodes de télédétection passives sont limitées par la lumière, or les

régions polaires sont soumises aux nuits polaires de novembre à février rendant les méthodes

passives non utilisables. De plus, lors de périodes estivales, la clarté de l’eau est faible en raison

des blooms de phytoplancton (Volent et al., 2007). L’alternative aux suivis aériens hyperspec-

traux dans des régions aux conditions extrêmes est donc l’utilisation de drones sous-marins

(mini-ROV), comme l’ont fait Summers et al. (2022) lors de nuits polaires en équipant le

drone d’une lumière artificielle. Ils ont donc réussis à montrer que les algues brunes L. digitata,

Alaria esculenta, Saccharina latissima, Fucus distichus et Desmaretia aculeata couvraient à

plus de 50 % le substrat dans la zone étudiée, suivie des algues rouges (18 %) et des algues

vertes (14 %).

Jusqu’à récemment, peu d’études ont utilisé des drones pour le suivi des communautés de

macroalgues intertidales, mais cet outil d’imagerie est en pleine expansion (Murfitt et al., 2017 ;

Tait et al., 2019 ; Kellaris et al., 2019 ; Rossiter et al., 2020b ; Taddia et al., 2020 ; Borges

et al., 2023 ; Lewis et al., 2023). Cette étude constitue à notre connaissance une première

mondiale, dans l’utilisation d’un drone équipé d’une caméra hyperspectrale pour cartographier

la distribution des espèces de Fucales, et parvenir à cartographier avec une telle précision les

espèces majoritaires dans des milieux aussi hétérogènes que sont les estrans rocheux interti-

daux.
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Dans cette étude, une mosaïque d’images a été faite afin de rassembler les différentes lignes

de vols du drone en une seule image complète d’un site. Ce type d’acquisition conduit à des dif-

férences dans la calibration radiométrique, mais aussi avoir un impact sur le géoréférencement

qui peut être légèrement différents entre les lignes. Ceci peut expliquer la présence de lignes

sur les images et ainsi créer des erreurs de classification pas les algorithmes et donc d’estima-

tion dans la distribution (Koh et Wich, 2012). Les méthodes où les paramètres d’algorithmes

utilisés ici pourraient être perfectibles. D’autres algorithmes basés sur une classification objet

et non par pixels pourraient être utilisés, les thalles de macroalgues présentant des formes par-

ticulières comme Himanthalia elongata (Ventura et al., 2018). Le développement de méthodes

par deep learning permet déjà de classer au sein de quadrat les macroalgues en fonction de la

forme, de la couleur et de la texture des algues (Balado et al., 2021).

Afin de réduire les coûts d’acquisition, les plateformes drones ou avion peuvent être équi-

pées de caméras multispectrales moins coûteuses, et peuvent être couplées à des données hy-

perspectrales obtenues par spectroradiomètres de terrain. Ces méthodes pourraient aider dans

la surveillance et la gestion d’espèces invasives comme actuellement l’algue brune Rugulopte-

ryx okamurae qui se retrouve abondamment dans les aires protégées du réseau Natura2000

(Roca et al., 2022) en Méditerranée. En effet, pour l’instant, il n’existe pas d’approche com-

mune en matière de surveillance et de gestion ni de transmission de données vers les réseaux

européens d’information sur les espèces exotiques (EASIN). Il est donc important de renseigner

sur la distribution et l’abondance d’espèces invasives pour générer de la donnée pour la gestion

environnementale (Roca et al., 2022).

Une autre étude a été effectuée sur l’algue brune proliférante Ectocarpus siliculosus en

Irlande (Haro et al., 2023), la méthode était similaire à celle de Roca et al. (2022). En effet,

dans les deux études les spectres de zones recouvertes par les algues proliférantes et de substrat

ont été acquis pas spectroradiométrie in situ, les NDVI ont ensuite été calculés sur les images

Sentinel-2 (+ drone multispectral Roca et al., 2022) dans le but d’estimer leurs biomasses,

grâce à des méthodes de machine learning (Roca et al., 2022), ou à l’aide d’un modèle linéaire

(Haro et al., 2023). Les normes de la DCE établissent que les proliférations opportunistes

de macroalgues peuvent être utilisées comme indicateurs biologiques de l’état écologique des

eaux de transition (Papathanasopoulou et al., 2019), il serait tout à fait pertinent, au même

titre que les espèces d’Ulva, d’intégrer la cartographie des Ectocarpales, qui prolifèrent à cause

d’apports anthropiques, dans la détermination de l’état écologique des masses d’eau (Haro

et al., 2023).
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6. Recommandations en matière de stratégies de suivi des

communautés

À partir des résultats présentés dans les chapitres 2 et 3, il est difficile de tirer une

conclusion générale pour l’utilisation de l’imagerie sur les habitats intertidaux, car son utili-

sation dépend évidemment grandement de la question de départ et de l’étude à mener. Il est

donc important d’identifier les principaux défis liés à l’utilisation d’outils pour la cartographie

des habitats de macroalgues intertidales. Trois caractéristiques essentielles des espèces ou des

assemblages qui influencent le protocole expérimental à mettre en place pour de futures études

sont retenues : la taille des individus au sein d’une espèce, l’homogénéité des couvertures et

la similitude spectrale entre les espèces et le substrat environnant (Rossiter et al., 2020b).

Le tableau 8 résume les caractéristiques des plateformes utilisées pendant cette thèse. Le

tableau 9 résume les utilisations des plateformes pour une application aux communautés de

macroalgues intertidales.

Tableau 8 – Tableau récapitulatif des caractéristiques des plateformes utilisées pendant la thèse. Les infor-
mations présentes dans le tableau sont données à titre indicatif pour cette étude

Plateforme Capteur
Résolution 

spatiale

Résolution 

spectrale

Coûts 

acquisition

Couverture 

d’une scène
Poids des 

données

Déploiement

opérationnel

Résolution 

temporelle

Satellite 

Pléiades

Multispectral

(4 bandes)
50 cm

Gamme

480-800 nm

1,8€/km² ou
Gratuit 

utilisateurs 

institutionnel

~ 100 km * 

100 km

≤ 0,05 Go
(sites entre 

0,4 et 6,2 ha)

Selon météo 

et marée 

basse

2-5 jours

Aéroportée
Hyperspectral

(80 bandes)
30 cm 7,5 nm 30 000€/vol ~ 20 ha pour 

1h de vol

≤ 0,2 Go
(sites entre 

0,4 et 6,2 ha)

Rapide

Selon météo 

et marée 

basse

-

Drone
Hyperspectral

(200 bandes)
2 cm

4,5 nm

et

3,1 nm

5 000 €/site 1 site par vol

≤ 4ha
50 Go

(sites ≤ 4ha)

Rapide

Selon météo 

et marée 

basse

-
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Tableau 9 – Tableau récapitulatif des sur l’utilisation des plateformes pour une application aux communautés
de macroalgues intertidales

Méthode Inventaire
Structure de la 

communauté

Estimation des 

couvertures

Répartition des 

espèces

Estimation de la 

biomasse

Échantillonnage 
in situ

Oui
Toutes espèces 

présentes dans les 
quadrats

oui

Oui 
Mais échelle 

réduite 
(quadrats)

Oui
Modèle statistique

Association 
observation in situ/

variables 
environnementales 

oui

Imagerie 
satellitaire

non non oui non

Oui
Si relation 

Biomasse/Taux de 
recouvrement 

établie

Imagerie 
aéroportée

Oui 
Fucales/Laminariales 

groupes de 
macroalgues

si visibles à plat

non oui

Oui
Pour les espèces 
spectralement
discriminables

Oui 
Si relation 

Biomasse/Taux de 
recouvrement 

établie

Imagerie drone

Oui
Fucales/Laminariales 

groupes de 
macroalgues

si visibles à plat

non oui

Oui
Pour les espèces 
spectralement
discriminables

Oui 
Si relation 

Biomasse/Taux de 
recouvrement 

établie

L’échantillonnage de terrain constitue toujours un standard pour la collecte d’information

biologique détaillée, ces méthodes nécessitent peu de matériel, sont peu coûteuses et ne sont

pas météo-dépendantes. Néanmoins, l’échantillonnage in situ couvre de petites surfaces (qua-

drats) et est chronophage, l’étendue spatiale au cours d’une marée est donc limitée (Kerr et

Ostrovsky, 2003). Cet échantillonnage nécessite également une expertise de l’échantillonneur

devant acquérir des connaissances de base, demandant du temps de formation conséquent.

Les images provenant de satellites ont l’avantage de couvrir une grande superficie (région

entière). De plus, les données du satellite Pléiades sont accessibles à partir d’un catalogue, et

des demandes d’acquisition sont possibles à des jours précis si l’on veut essayer de faire concor-

der l’échantillonnage in situ avec les images. Ces images sont gratuites pour les institutions, et

une fois reçues peuvent être directement analysables dans des logiciels de traitement d’images.

Les données étant multispectrales, leurs poids (≤ 0,05 Go pour des sites entre 0,4 et 6,2 ha)

et les vitesses de traitement sont un très net avantage. Néanmoins, ces images appliquées

aux macroalgues intertidales avec une résolution spatiale de 50 cm en multispectral ne per-

mettent pas une identification de groupes ou d’espèces, mais donnent plutôt des informations

qualitatives par l’utilisation d’indices de végétation sur les taux de recouvrements, l’étendue et
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éventuellement la biomasse. Cette plateforme est également contrainte par la météo (nuages,

brouillard) le jour de l’acquisition, les horaires de marées. Cependant, les images par satellite

étant facilement accessibles, elles sont largement utilisées en écologie des macroalgues inter-

tidales, subtidales ou flottantes (Kutser et al., 2006a ; Rossi et al., 2009 ; Wang et Hu, 2016 ;

Bell et al., 2018). Le satellite peut ainsi permettre la cartographie pour observer des change-

ments et identifier des zones à enjeux qui pourront par la suite être étudiées par des protocoles

in situ plus poussés. Le développement de satellites hyperspectraux est également en cours. En

Europe, deux satellites, Prisma et EnMap avec une résolution spatiale de 30 mètres sont déjà

opérationnels. De plus, une nouvelle mission « BIODIVERSITY » a pour objectif d’acquérir des

images hyperspectrales de résolution inférieure à 10 mètres et 2 mètres en panchromatique.

Ceci est une grande avancée pour améliorer les futurs suivis des zones côtières par fusion de

ces deux résolutions (Briottet et al., 2022).

L’avion représente une plateforme intermédiaire entre le satellite et le drone. En effet, on

peut y mettre à bord une caméra multi ou hyper- spectrale et il offre une résolution spatiale

plus fine, dans notre cas de 30 cm (dans le cadre de cette étude). Sur le temps d’une marée,

on peut obtenir plusieurs images par vol, le vol peut se faire sous les nuages et ainsi être moins

dépendant de la météo. Le poids des données (≤0,2 Go pour des sites entre 0,4 et 6,2 ha)

pour des images hyperspectrales, ainsi que le temps de traitement reste correct. Les mêmes

traitements que pour les images satellites peuvent être effectués, de plus des classifications

supervisées peuvent être appliquées pour identifier les espèces de macroalgues en plus de leurs

recouvrements et biomasses. L’identification d’espèces reste surtout faisable entre les grandes

algues brunes, ainsi, les espèces de macroalgues vertes et rouges n’ont pu être identifiées.

Cette plateforme reste moins abordable (30 000 e par vol, à titre indicatif pour la présente

étude), une planification des vols doit être effectuée au préalable et des demandes particulières

doivent être faites si la zone de cartographie se trouve en zone militaire. L’utilisation d’avion

reste néanmoins la première plateforme utilisée dans la cartographie des forêts de kelps comme

par exemple en Nouvelle-Zélande et au Canada (D’Archino et Piazzi, 2021), mais aussi for-

tement utilisée pour les ceintures de macroalgues en Arctique (Volent et al., 2007), en mer

Baltique (Vahtmäe et al., 2012) ou en Inde (Ratheesh et al., 2019). Mais également pour le

suivi des algues vertes dans le cadre de la DCE pour l’évaluation de la qualité des masses d’eau

côtières et de transition (Louis et al., 2023).
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L’utilisation d’un drone reste la plateforme la plus modulable, qui fournit la meilleure

résolution spatiale (2 cm dans le cadre de la présente étude) et peut être équipé d’une caméra

multi- ou hyper- spectrale. Cette plateforme permet une grande flexibilité pour l’acquisition

d’image, en cas de météo non favorable un jour donné, il est plus facile de reprogrammer le

vol. La plateforme drone permet de faire les mêmes traitements que pour l’avion et le satellite

en multispectral, c’est-à-dire, étudier les recouvrements des macroalgues en général grâce

aux indices de végétation, mais la caméra hyperspectrale permet l’identification des espèces

de macroalgues brunes très précises. Cela n’a pas été fait dans l’étude, mais l’identification

d’espèces de macroalgues rouges et vertes reste une possibilité dans des zones connues comme

étant homogènes. En revanche, le déploiement peut rapidement devenir cher, dans notre étude,

le prix étant de 5 000 e par site, avec l’acquisition d’images sur un site par marée. De plus, le

drone est soumis aux contraintes météorologiques (nuages, vent, changement de luminosité).

Le poids des images (> 50 Go) ainsi que les temps de traitements se trouvent allongés. Malgré

tout, l’utilisation de drone devient une technique émergente, les drones deviennent abordables,

plus petits, faciles à manœuvrer et ont un fort potentiel pour les études environnementales

(D’Archino et Piazzi, 2021).

Le choix d’une plateforme en particulier se fait donc, sur l’étendue spatiale à laquelle

on veut travailler et, au niveau de détail que l’on souhaite obtenir (recouvrements généraux,

recouvrements des groupes de macroalgues ou identification d’espèce), si l’on veut travailler

à l’échelle d’une masse d’eau ou sur plusieurs sites par exemple comme dans le cadre de la

DCE, l’utilisation de l’outil satellite ou avion serait à recommander au contraire sur des études

se focalisant sur quelques sites l’outil drone reste plus adapté.
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7. Conclusion

Les résultats obtenus durant cette thèse ont permis de faire le lien qui manquait jus-

qu’à présent entre l’échantillonnage de terrain et l’utilisation de l’imagerie optique dans la

caractérisation des communautés intertidales et plus précisément, la distribution des espèces

de macroalgues associées à chaque niveau tidal des estrans rocheux en Finistère (Bretagne,

France).

Grâce à la combinaison de l’échantillonnage de terrain, l’imagerie multi et hyper- spectrale,

les estrans étudiés ont été caractérisés en termes de : 1- de diversité spécifique 2- quantification

des couvertures à l’aide d’indices de végétation et évolution au cours du temps et 3- quanti-

fication à l’échelle de l’espèce des couvertures et distribution spatiale des Fucales/Laminariales.

La technologie hyperspectrale contribue grandement à l’identification des grands groupes

de macroalgues, plus particulièrement les Fucales/Laminariales sur les estrans rocheux, pouvant

ainsi aider au développement de futures études ciblées sur des espèces particulières, d’intérêts

écologiques et/ou économiques. Dans les études antérieures, les résultats montraient soit qu’il

n’était pas possible de distinguer les espèces au sein des groupes de macroalgues (Kutser et al.,

2006a ; Casal et al., 2013), ou alors les études se focalisaient sur la séparabilité des spectres de

macroalgues ou des groupes de macroalgues sans application en cartographie (Chao Rodríguez

et al., 2017 ; Douay et al., 2022). La cartographie des Laminaires en zone subtidale est aussi

un défi, car ces habitats sont difficiles d’accès pour un échantillonnage in situ. Les capteurs

de plateformes aéroportées peuvent également rencontrer des difficultés dues à la pénétration

de la lumière dans l’eau d’autant plus qu’elles sont turbides (Bennion et al., 2019). Mais la

technologie hyperspectrale par exemple par drone sous-marin (mini-ROV) peut être une bonne

alternative au drone aérien, car ils ne subissent pas les contraintes météorologiques (couver-

tures nuageuses, changements de lumière ambiants) et ainsi faciliter la logistique dans des

zones peu accessibles (Løvås et al., 2020 ; Summers et al., 2022).

L’évaluation des tendances des couvertures et de l’état des macroalgues est une priorité

émergente pour la gestion des océans et des zones côtières. Les conséquences des directives

DCSMM et DCE prises par l’Union Européenne a fait augmenter le nombre d’études sur le

sujet au cours des dernières années (D’Archino et Piazzi, 2021). Cependant, les indices de

qualité, les méthodologies et les approches sont très nombreux et un manque de coordination
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existe entre les nombreux programmes développés. Ainsi, il serait nécessaire d’harmoniser les

méthodologies en identifiant les métriques et les approches communes afin de développer des

procédures normalisées permettant de comparer les données obtenues dans chaque système

côtier (Duffy et al., 2019). De plus, afin de faciliter l’élaboration de plans de surveillance et de

mesures de conservation de l’environnement, les données collectées devraient être archivées et

partagées entre les différents acteurs.

Les résultats de ce travail serviront de support et d’aide à la décision pour l’évaluation à

grande échelle de la surveillance des macroalgues en tant qu’indicateur de l’état de santé de

l’environnement. Ils devraient permettre de mettre en place les bases du passage de l’échelle

stationnelle (points d’échantillonnage) à l’échelle sectorielle (télédétection) pour ainsi créer de

nouveaux outils d’évaluation des écosystèmes. Les progrès rapides des technologies pourront

permettre l’utilisation à moindre coût de la télédétection. Le choix de capteurs et de plateforme

reste des critères primordiaux à prendre en compte pour les scientifiques et/ou gestionnaire,

qui veilleront aussi à sélectionner la méthode adéquate selon la problématique posée. Cette

étude propose une nouvelle méthodologie pour l’étude des macroalgues intertidales des estrans

rocheux. La méthodologie appliquée ici s’inscrit parfaitement dans un contexte de changement

global et de protection des écosystèmes côtiers. Ainsi, des méthodologies d’évaluations écolo-

giques rapides pourraient découler de ce travail.
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Annexe A : Liste des espèces
Tableau A.1 – Liste des 158 espèces de macroalgues, lichens et cyanobactéries identifiées en fonction des sites, et groupes fonctionnels (SFG :
Seaweed Functional Groups). Les sites sont présentés du Nord au Sud : 1 : Porsal ; 2 : Porspoder ; 3 : Segal ; 4 : Molène ; 5 : Dellec ; 6 : Aber ; 7 :
Penmarc’h ; 8 : Mousterlin et 9 : Trégunc. * Lichens, cyanobactéries ou espèces microscopiques non prises en compte dans le calcul de l’Ics, - absence
de l’espèce et × présence de l’espèce

Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Ascomyta (2) Eurotiomycetes Verrucariaceae Hydropunctaria maura Keller & Guei-

dan

* - x - x x x x x x

Xanthopyreniaceae Collemopsidium foveolatum

(A. L. Smith) F. Mohr

* - - x - x - - - -

Cyanobacteria (2) Cyanophyceae Oscillatoriaceae Phormidium roseum (A. L. Smith)

(Batters) Anagnostidis

* - - - - - - - - x

Rivulariaceae Rivularia bullata Berkeley ex Bornet &

Flahault

* - - - - - - - - x

Chlorophyta (18) Ulvophyceae Acrosiphoniaceae Acrosiphonia spinescens (Kützing)

Kjellman

2 - - x - - - - - -

Bryopsidaceae Bryopsis plumosa (Hudson) C. Agardh 2 - - - - x x x - x

Cladophoraceae Chaetomorpha aerea (Dillwyn) Küt-

zing

2 - x - - x - x x x

Chaetomorpha linum (O. F. Müller)

Kützing

2 - - - - x - - - -

Cladophora albida (Nees) Kutzing 2 - - - - x - - - x

Cladophora hutchinsiae (Dillwyn)

Kützing

2 x x x x x x - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Ulvophyceae Cladophoraceae Cladophora rupestris (Linnaeus) Küt-

zing

2 x x x x x x x x x

Cladophora sericea (Hudson) Kützing 2 - - - - - - x - -

Cladophora sp. Kützing 2 - - x - x - - - x

Lychaete pellucida (Hudson) M. J.

Wynne

2 - - - x x x x - x

Codiaceae Codium sp. Stackhouse 2,5 - - x x - - - x -

Monostromataceae Monostroma grevillei (Thuret) Wit-

trock

3 - - - - x - - x -

Ulotrichaceae Ulothrix flacca (Dillwyn) Thuret 2 - - - - - - x - -

Ulothrix speciosa (Carmichael) Küt-

zing

2 - - - x - - - - -

Ulvaceae Ulva clathrata (Roth) C. Agardh 3 - - - - x x x x -

Ulva compressa Linnaeus 3 x x x x x x x x x

Ulva sp. Linnaeus 3 x x x x x x x x

Umbraulva dangeardii M. J. Wynne &

G. Furnari

3 - - - - - x - - -

Ochrophyta (25) Phaeophyceae Acinetosporaceae Pylaiella littoralis (Linnaeus) Kjellman 2 - - x - x x - - x

Chordariaceae Elachista fucicola (Velley) Areschoug 2 - - x - x x - - x

Cladostephaceae Cladostephus spongiosus (Hudson)

C. Agardh

3,5 x x x x x x x x x

Dictyopteris polypodioides

(A. P. De Candolle) J. V. Lamouroux

3,5 - - - - - - - x -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Phaeophyceae Dictyotaceae Dictyota dichotoma (Hudson)

J. V. Lamouroux

3,5 - - - - x x x x x

Ectocarpaceae Ectocarpus siliculosus (Dillwyn) Lyng-

bye

2 - - x - - x - - -

Spongonema tomentosum (Hudson)

Kützing

2 - - - - x x - - -

Fucaceae Ascophyllum nodosum (Linnaeus)

Le Jolis

5 x x x x x x x x x

Fucus serratus Linnaeus 5 x x x x x x x x x

Fucus sp. Linnaeus 5 - - - - - - x - -

Fucus spiralis Linnaeus 5 x x x x x x x x x

Fucus vesiculosus Linnaeus 5 - x x - - x x x x

Pelvetia canaliculata (Linnaeus)

Decaisne & Thuret

5 x x x x x x x x x

Himanthaliaceae Himanthalia elongata (Linnaeus) S. F.

Gray

5 x x x x x x x x x

Laminariaceae Laminaria digitata (Hudson)

J. V. Lamouroux

5 x x x x x - x - x

Saccharina latissima (Linnaeus)

C. E. Lane, C. Mayes, Druehl &

G. W. Saunders

5 x - - - x - - - -

Phyllariaceae Saccorhiza polyschides (Lightfoot)

Batters

5 - - - - x x - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Phaeophyceae Pseudoralfsiaceae Pseudoralfsia verrucosa (Areschoug)

Parente, Fletcher & G. W. Saunders

4 x x x x x x x x x

Sargassaceae Bifurcaria bifurcata R. Ross 5 x - - x x - x x -

Sargassum muticum (Yendo) Fensholt 5 - - - - x x x x -

Scytosiphonaceae Colpomenia peregrina Sauvageau 3,5 - - - x x x x x x

Scytosiphon lomentaria (Lyngbye)

Link

3,5 - - - - - x - - -

Sphacelariaceae Sphacelaria cirrosa (Roth) C. Agardh 2,5 - - - - x - - - -

Sphacelaria sp. Lyngbye 2,5 - - - - - x - - -

Halopteris scoparia (Linnaeus) Sauva-

geau

2,5 x - - x x x x x -

Rhodophyta (111) Bangiophyceae Bangiaceae Bangia fuscopurpurea (Dillwyn) Lyng-

bye

3 - - - - - x - - -

Neopyropia leucosticta (Thuret)

L.-E. Yang & J. Brodie

3 x x - - x x - - -

Porphyra dioica J. Brodie &

L. M. Irvine

3 - - x - x x - - -

Porphyra linearis Greville 3 - - - x x x - x x

Porphyra purpurea (Roth) C. Agardh 3 - x x - - - - - -

Pyropia sp. J. Agardh 3 - - - - - - - - x

Compsopogonophyceae Erythrotrichiaceae Erythrotrichia welwitschii (Ruprecht)

Batters

2 - x x - x x - x x

Ahnfeltiaceae Ahnfeltia plicata (Hudson) E. M. Fries 4 x x x - - x - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Bonnemaisoniaceae Asparagopsis armata Harvey

(& stade Falkenbergia rufolanosa

(Harvey) F. Schmitz)

2,5 x x x x x x x x -

Bonnemaisonia hamifera Hariot 1 2,5 (2) - - x - x x - x x

Callithamniaceae Aglaothamnion tenuissimum (Bonne-

maison) Feldmann-Mazoyer

2 - - - - - x - - -

Aglaothamnion tripinnatum

(C. Agardh) Feldmann-Mazoyer

2 - - - - x - - - -

Callithamnion granulatum

(Ducluzeau) C. Agardh & Flahault

2 - - - - - - - x -

Callithamnion tetricum (Dillwyn)

S. F. Gray

2 - x x - x x - x x

Crouania attenuata

(C. Agardh) J. Agardh

2,5 - - - - - - - x -

Gaillona hookeri (Dillwyn) Athanasia-

dis

2 x x x x x x - x x

Caulacanthaceae Catenella caespitosa (Withering)

L. M. Irvine

4 x x x x x x x x x

Caulacanthus okamurae Yamada 2,5 x x x - x x x x x

Ceramiaceae Ceramium botryocarpum

A. W. Griffiths ex Harvey

2,5 x - - - x - x x x

Ceramiaceae Ceramium ciliatum (J. Ellis) Duclu-

zeau

2,5 x x x - - x - x -

1. SFG de 2 pour la forme sporophyte Trailliella intricata
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Ceramiaceae Ceramium cimbricum H. E. Petersen 2,5 - - - - - - x x x

Ceramium echionotum J. Agardh 2,5 x - x x x - x x x

Ceramium gaditanum (Clemente) Cre-

mades

2,5 - x x - x x - x x

Ceramium pallidum (Kützing) Maggs

& Hommersand

2,5 - - - x x - x x x

Ceramium secundatum Lyngbye 2,5 - - - - - - x x x

Ceramium siliquosum (Kützing)

Maggs & Hommersand

2,5 - - - - - - - x -

Ceramium virgatum Roth 2,5 - x - - x x x x x

Gayliella flaccida (Harvey ex Kützing)

T. O. Cho & L. M. McIvor

2,5 - - - - - x - - -

Champiaceae Champia parvula C. (Agardh) Harvey 2,5 x - x - - x x x x

Chylocladia verticillata (Lightfoot)

Bliding

2,5 - - - - - - x - -

Gastroclonium ovatum (Hudson) Pa-

penfuss

2,5 x x x x x x x x x

Gastroclonium reflexum (Chauvin)

Kützing

2,5 - - - - - - - x -

Colaconemataceae Colaconema daviesii (Dillwyn) Ste-

genga

2 - - - - x - - - -

Corallinaceae Corallina ferreyrae E. Y. Dawson,

Acleto & Foldvik

4 - - x - x - - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Corallinaceae Ellisolandia sp. K. R. Hind &

G. W. Saunders

4 x x x x x x x x x

Jania rubens (Linnaeus) J. V. Lamou-

roux

4 - - - - x x x - x

Cruoriaceae Cruoria pellita (Lyngbye) Fries 4 - x - - - - - - -

Cystocloniaceae Calliblepharis jubata

(Goodenough & Woodward) Kützing

4 x - - x x x x x x

Cystoclonium purpureum (Hudson)

Batters

4 - - - - x - - - -

Delesseriaceae Apoglossum ruscifolium (Turner)

J. Agardh

3,5 - - - - - x - - -

Cryptopleura ramosa (Hudson)

L. Newton

3,5 x x x x x x x x x

Dasya hutchinsiae Harvey 2,5 - - - - - x - - -

Dasya ocellata (Grateloup) Harvey 2,5 - - - - - - - x -

Heterosiphonia plumosa (J. Ellis) Bat-

ters

2,5 x x x x x - - x -

Hypoglossum hypoglossoides

(Stackhouse) Collins & Hervey

3,5 x x x - x x x x x

Membranoptera alata

(Hudson) Stackhouse

3,5 x x x x x x - - -

Delesseriaceae Polyneura bonnemaisonii (C. Agardh)

Maggs & Hommersand

3,5 x - - - x x - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Dumontiaceae Dumontia contorta (S. G. Gmelin) Ru-

precht

2,5 - x x - - - - - -

Furcellariaceae Furcellaria lumbricalis (Hudson) J. V.

Lamouroux

4 x - x - - - x - -

Gelidiaceae Gelidium corneum (Hudson) J. V. La-

mouroux

4 x x x x - - x - -

Gelidium crinale (Hare ex Turner)

Gaillon

4 x x x - x - x - x

Gelidium pulchellum (Turner) Kützing 4 x x x x x x x x x

Gelidium pusillum (Stackhouse) Le Jo-

lis

4 x x x x x x x x x

Gelidium spinosum

(S. G. Gmelin) P. C. Silva

4 - - - x x - x - -

Gigartinaceae Chondracanthus acicularis (Roth) Fre-

dericq

4 x x x x x x x x x

Chondrus crispus Stackhouse 4 x x x x x x x x x

Halymeniaceae Gigartina pistillata

(S. G. Gmelin) Stackhouse

4 - - x - - - - - -

Halymeniaceae Grateloupia turuturu Y. Yamada 4 - - - - x - - - -

Hapalidiaceae Melobesia membranacea (Esper)

J. V. Lamouroux

4 - x - - x x x - -

Hapalidiaceae Phymatolithon lenormandii

(Areschoug) W. H. Adey

4 x x x x x x x x x
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Hapalidiaceae Phymatolithon purpureum

(P. Crouan & H. Crouan) Woelkerling

& L. M. Irvine

4 - - - - - - x - -

Hildenbrandiaceae Hildenbrandia crouaniorum J. Agardh 4 - - x x - - - - -

Hildenbrandia occidentalis Setchell 4 - - - x - - x x x

Hildenbrandia rubra (Sommerfelt) Me-

neghini

4 x x x x x x x x x

Hildenbrandia sp. Nardo 4 - - - - - x - - -

Kallymeniaceae Metacallophyllis laciniata

(Hudson) A. Vergés & L. Le Gall

3,5 x x x - x - x x -

Lithophyllaceae Lithophyllum incrustans Philippi 4 x x x x x x x x x

Titanoderma pustulatum

(J. V. Lamouroux) Nägeli

4 - - - x x x - - -

Lomentariaceae Lomentaria articulata (Hudson) Lyng-

bye

2,5 x x x x x x x x x

Lomentaria clavellosa

(Lightfoot ex Turner) Gaillon

2,5 - - - - x x - - -

Mesophyllumaceae Mesophyllum lichenoides (J. Ellis)

Me. Lemoine

4 x x x x x x x x x

Nemaliaceae Nemalion elminthoides (Velley) Bat-

ters

2,5 - - x - - - - - -

Palmariaceae Palmaria palmata (Linnaeus)

F. Weber & D. Mohr

3,5 x x x x x x x x x
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Peyssonneliaceae Olokunia atropurpurea

(P. Crouan & H. Crouan) Pestana,

Lyra, Cassano & J. M. C. Nunes

4 - - x x x - - - -

Peyssonnelia dubyi

P. Crouan & H. Crouan

4 - - - - - - - x -

Peyssonnelia sp. Decaisne 4 - - - - - - x x x

Phyllophoraceae Ahnfeltiopsis devoniensis (Greville)

P. C. Silva & DeCew

4 - - x - - - - - -

Gymnogongrus crenulatus (Turner)

J. Agardh

4 x x x - x x x x x

Gymnogongrus griffithsiae (Turner)

C. Martius

4 - x x x - - x x -

Mastocarpus stellatus (Stackhouse)

Guiry

(& stade Petrocelis cruenta J. Agardh)

4 x x x x x x x x x

Phyllophora pseudoceranoïdes

(S. G. Gmelin) Newroth &

A. R. A.Taylor ex P. S. Dixon &

L. M. Irvine

4 - - - - - - x - -

Phyllophora sp. Greville 4 x x x - x x x - x

Plocamiaceae Plocamium sp. J. V. Lamouroux 4 x x x x x x x x x

Plocamiaceae Plocamium maggsiae G. W. Saunders

& Lehmkuhl

4 - - - - x - - - x

Polyidaceae Polyides rotunda (Hudson) Gaillon 4 - x - - - - x x -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Pterocladiaceae Pterocladiella capillacea (S. G. Gme-

lin) Santelices & Hommersand

4 - - - - x - x - -

Rhodochortonaceae Rhodochorton purpureum (Lightfoot)

Rosenvinge

2 - - - x x - - - x

Rhodomelaceae Chondria capillaris

(Hudson) M. J. Wynne

2,5 - - - - - - x - -

Laurencia obtusa (Hudson)

J. V. Lamouroux

4 - - - - - - x - -

Laurencia pyramidalis Bory ex Kützing 4 - - x - - - x x -

Melanothamnus harveyi (Bailey)

Díaz-Tapia & Maggs

4 - - - - - - x - -

Osmundea hybrida (A. P. de Candolle)

K. W. Nam

4 - x x - x x - x -

Osmundea osmunda

(S. G. Gmelin) K. W. Nam & Maggs

4 x - x x - - x - -

Osmundea pinnatifida

(Hudson) Stackhouse

4 x x x x x x x x x

Polysiphonia atlantica

Kapraun & J. N. Norris

2,5 - - - - - - - - x

Polysiphonia sp. Greville 2,5 - - - - x x - - -

Rhodomelaceae Polysiphonia stricta

(Mertens ex Dillwyn) Greville

2,5 - - - - - x - - -

Pterosiphonia complanata (Clemente)

Falkenberg

2,5 - - - - x x - - -
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Phylum Classe Famille Espèce SFG 1 2 3 4 5 6 7 8 9

Florideophyceae Rhodomelaceae Vertebrata fucoides (Hudson) Kuntze 2,5 - - - - - - - x -

Vertebrata lanosa (Linnaeus)

T. A. Christensen

2,5 x x x x x - x - x

Vertebrata nigra (Hudson)

Díaz-Tapia & Maggs

2,5 - - - - - - - x -

Vertebrata reptabunda (Suhr)

Díaz-Tapia & Maggs

2,5 - - - - x x - x x

Rhodothamniellaceae Rhodothamniella floridula (Dillwyn)

Feldmann

2 x x x x x x x x x

Scinaiaceae Scinaia furcellata (Turner) J. Agardh 2,5 - - - - - - - x -

Solieriaceae Solieria chordalis

(C. Agardh) J. Agardh

4 - - - - - - - x -

Wrangeliaceae Griffithsia corallinoides

(Linnaeus) Trevisan

2,5 - - - - - - - x -

Halurus equisetifolius (Lightfoot) Küt-

zing

2 x x - x - x - - x

Halurus flosculosus (J. Ellis) Maggs &

Hommersand

2 x - x x - x - - x

Monosporus pedicellatus (Smith) So-

lier

2 x x x x x - - x -

Plumaria plumosa (Hudson) Kuntze 2,5 x x x - x x - - x
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Annexe B : Nombre de pixels et de polygones d’entraîne-

ments

Tableau B.1 – Nombre de pixels d’entraînements (Pixel Ent.), de validation (Pixel Valid.) et le nombre
de polygones associés (Poly. Ent. et Poly. Valid.) pour la création de librairie spectrale et les classifications
supervisées sur le site de Porsal. Pc : P. canaliculata, Fspi : F. spiralis, An : A. nodosum, Fves : F. vesiculosus,
Fser : F. serratus, He : H. elongata, Bb : B. bifurcata, Ld : L. digitata, Vertes : macroalgues vertes, et Rouges :
macroalgues rouges
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Annexe C : Dates des acquisitions prises par le satellite

Pléiades

(a) Porsal juillet 2021 (b) Porsal septembre 2021

(c) Porsal mars 2022

Figure C.1 – Site de Porsal
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(a) Porspoder juillet 2021 (b) Porspoder mars 2022

Figure C.2 – Site de Porspoder

(a) Segal juillet 2021 (b) Segal mars 2022

Figure C.3 – Site de Segal
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(a) Molène juillet 2021

(b) Molène octobre 2021

(c) Molène mars 2022

Figure C.4 – Site de Molène
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(a) Dellec septembre 2021 (b) Dellec mars 2022

Figure C.5 – Site du Dellec

(a) Aber juillet 2021 (b) Aber avril 2022

Figure C.6 – Site de l’Aber
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(a) Penmarc’h juillet 2021

(b) Penmarc’h septembre 2021

(c) Penmarc’h avril 2022

Figure C.7 – Site de Penmarc’h
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(a) Mousterlin août 2021

(b) Mousterlin septembre 2021

(c) Mousterlin avril 2022

Figure C.8 – Site de Mousterlin
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(a) Trégunc août 2021

(b) Trégunc septembre 2021

(c) Trégunc mars 2022

Figure C.9 – Site de Trégunc
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Annexe D : Cartes des sites avec leur caractéristiques en-

vironnementales associées

Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 15° 35° 55° 70°

(c)
0 0 - 4 4 - 8 8 - 12 12 - 17 m

(d)

Figure D.1 – Estran de Porspoder en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 17,5° 35° 52,5° 70°

(c)
0 0 - 2 2 - 4 4 - 6 6 - 8 m

(d)

Figure D.2 – Estran de l’île Segal en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 12,5° 25° 37,5° 50°

(c)
0 0 - 1 1 - 2 2 - 3 3 - 4 m

(d)

Figure D.3 – Estran de l’île Molène en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 20° 40° 60° 80°

(c)
0 0 - 5 5 - 20 20 - 40 40 - 60 m

(d)

Figure D.4 – Estran du Dellec en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en mètres
(d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021 et
triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 20° 40° 60° 80°

(c)
0 0 - 5 5 - 10 10 - 15 15 - 20 m

(d)

Figure D.5 – Estran de l’île de l’Aber en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015

Pc-Fspi

P 2021 A 2021 P 2022

An

Fser

He-Ld

(a)
0 des cartes et - 0 - 3 m 3 - 6 m 6 - 9 m 9 m et +

(b)

0° 20° 40° 60° 80°

(c)
0 0 - 5 5 - 10 10 - 15 15 - 20 m

(d)

Figure D.6 – Estran de Penmarc’h en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Source: Mégalis Bretagne et collectivités territoriales  bretonnes - 2015
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Figure D.7 – Estran de Mousterlin en rvb (a), altitude en mètres (b), pente en degrés (c) et rugosité en
mètres (d) observées pour les trois périodes d’échantillonnage (ronds : printemps 2021, carrés : automne 2021
et triangle : printemps 2022). Rouge : Niveau Pc-Fspi ; jaune : Niveau An ; vert : Niveau Fser et bleu : Niveau
He-Ld
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Annexe E : Molène évolution saisonnière

(a) 04/03/2021 (b) 03/03/2022

Figure E.1 – Photographies d’un point d’échantillonnage dans la ceinture à F. spiralis prises à un an
d’intervalle et montrant la diminution du recouvrement de cette Fucales
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Figure E.2 – Anomalies de températures sur l’île de Molène de 1980 à 2023. Adapté de meteoblue.com
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Titre : Suivi spatio-temporel des communautés de macroalgues des estrans rocheux tempé-

rés : étude multi-sites par imagerie optique et échantillonnage in situ

Mot clés : Macroalgues, Estrans rocheux, Multispectral, Hyperspectral, Indices de végétation,

Classifications supervisées

Résumé : Cette thèse vise à caractériser
les distributions de macroalgues intertidales
à l’aide de l’imagerie optique et de l’échan-
tillonnage de terrain. Les études ont été me-
nées sur 9 sites de la pointe bretonne. Pour
étudier les variations de la structure des com-
munautés de macroalgues, deux méthodes
d’échantillonnage biologique, dressé et à plat,
ont été utilisées pour tenir compte de la stra-
tification des assemblages. En parallèle, des
images par satellite (multispectral), avion et
drone (hyperspectral) ont été acquises. Les
recouvrements de macroalgues ont été esti-
més à l’aide d’indices de végétation. Le VCI
permet une meilleure représentation des cou-

vertures et de l’évolution temporelle des ma-
croalgues sur les estrans. Les espèces de ma-
croalgues ont ensuite été identifiées à l’aide
d’algorithmes de classification supervisées.
Les macroalgues des ordres Fucales/Lamina-
riales ainsi que des regroupements de ma-
croalgues ont ainsi pu être identifiées grâce à
leurs spectres de réflectance caractéristiques.
L’utilisation des algorithmes MLC et Maha as-
sociés à l’échantillonnage in situ donnent les
meilleures estimations dans la distribution des
macroalgues. Ce travail de thèse est une
contribution importante à la mise en place
d’outils pour la surveillance de l’état de santé
voire la gestion des estrans rocheux bretons.

Title: Spatio-temporal monitoring of macroalgal communities on temperate rockyshores: a

multi-site study using optical imagery and in situ sampling

Keywords: Macroalgae, Rocky shores, Multispectral, Hyperspectral, Vegetation indices, Su-

pervised classification

Abstract: This PhD thesis characterizes inter-
tidal macroalgal distributions using optical im-
agery and field sampling. Studies were car-
ried out at 9 sites along the Brittany coast.
To study variations in macroalgal community
structure, two biological sampling, lying and
upright, methods were used to take account
of the stratification of assemblages. In paral-
lel, satellite (multispectral) and airplane/drone
(hyperspectral) image acquisitions were car-
ried out. Macroalgal covers were estimated
using vegetation indices. The VCI provides
a better representation of macroalgal cov-

ers and temporal evolution on rockyshores.
Macroalgal species were then identified using
supervised classification algorithms. Macroal-
gae of the orders Fucales/Laminariales and
macroalgal groupings were identified on the
basis of their characteristic reflectance spec-
tra. The use of MLC and Maha algorithms as-
sociated with in situ sampling gave the best
estimates of macroalgal distribution. This PhD
thesis contributes to the development of tools
for monitoring the good ecological state and
management of Brittany’s rockyshores.
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