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Synthèse 

a restauration écologique est complexe à mettre en œuvre dans les estuaires notamment 
en raison des spécificités de ces milieux (gradients environnementaux, particularités 
hydrodynamiques, forte anthropisation). Ces particularités impliquent notamment des 

difficultés pour définir des objectifs de restauration et par conséquent des difficultés pour 
prédire les effets à long terme des actions de restauration. Pour venir en appui aux 
gestionnaires, des retours d’expérience ont été compilés depuis 2015 dans le cadre de la 
mission inter-estuaires (coordonnée par l’ONEMA devenu AFB) et analysés dans le but de 
bâtir un cadre de réflexion pour mieux définir les futurs projets de restauration. Un premier 
travail, paru en 2016 insistait notamment sur l’importance de considérer les liens entre les 
modifications appliquées à des habitats dégradés, les processus associés à ces habitats et 
les fonctionnalités écologiques retrouvées ou créés, et ce, dès l’étape de définition des 
objectifs de restauration. 

Le présent rapport poursuit ce retour d’expérience et propose une réflexion structurée autour 
des outils de prédiction existants permettant de mieux définir des objectifs de restauration et 
ainsi d’anticiper le mieux possible les effets des actions à déployer. Une nouvelle analyse 
bibliographique de la littérature scientifique a été menée pour sélectionner les outils de 
modélisation en adéquation avec les problématiques de restauration les plus rencontrées 
(dysfonctionnements estuariens). Les outils de modélisation identifiés se distribuent entre des 
modèles de type biogéochimiques, des modèles hydro-morpho-sédimentaires, des modèles 
caractérisant les relations habitats-espèces ou encore la structure et le fonctionnement des 
les réseaux trophiques. Ces outils, structurés en réponse aux problématiques ont pour 
vocation :  

- d’aider à établir des objectifs de restauration ; 

- de permettre de poser un diagnostic de dysfonctionnement ; 

- d’être utilisés dans le suivi et l’évaluation de la restauration. 

En s’appuyant sur le niveau actuel de connaissances sur le fonctionnement écologique des 
estuaires et sur les requis de ces outils (données, compétences, coût financier, etc.), leurs 
limites et possibilités ont été discutées.  

Ce travail permet d’établir un schéma de réflexion vers la mobilisation d’outils adaptés et de 
mieux comprendre en quoi certains peuvent d’ores et déjà être employés et pourquoi certains 
pourraient l’être à condition d’adopter une démarche orientée vers l’acquisition de 
connaissances et la mutualisation des compétences.   
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de passage occasionnel ; (b) marins estuariens-opportunistes ou marins estuariens 
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1. Pourquoi cette étude ? 

1.1. EN QUELQUES MOTS  

Les estuaires sont des écosystèmes complexes, positionnés à l’aval des bassins versants. 
Comptant parmi les écosystèmes les plus productifs au monde d’un point de vue biologique, ils 
ont toujours représenté des lieux attractifs pour les implantations humaines (lieux de vie et 
d’échanges). Les fortes modifications anthropiques qu’ils ont subies au cours des siècles ont 
altéré leur fonctionnement et leur capacité à soutenir de nombreux services écosystémiques. Ils 
font désormais l’objet d’une réflexion internationale en matière de restauration écologique.  

Au-delà du manque de connaissances généralisé sur leur fonctionnement, un des plus grands 
constats actuels est que les actions de restauration souffrent d’un important manque de 
précision dans la définition des objectifs écologiques ce qui peut constituer d’entrée une 
source d’échec importante. 

Dans le cadre des activités de l’Agence Française pour la Biodiversité (AFB) sur les estuaires, 
une première réflexion sur ce sujet est parue en septembre 2016 (Capderrey et al., 2016). Cet 
état de l’art a permis de capitaliser les informations de la littérature scientifique autour des étapes 
d’un projet de restauration écologique, à savoir (1) définition des objectifs de restauration, (2) 
mobilisation de techniques de restauration, (3) suivi et évaluation. Il a permis de dégager 
notamment l’importance de disposer de métriques et variables permettant à la fois de caractériser 
et suivre les dynamiques en jeu aussi bien dans le cadre d’un bilan des impacts que celui 
d’évaluer ensuite la pertinence des actions de restauration, réhabilitation, (re)création des 
habitats et des fonctions. Ce premier travail a également permis d’esquisser les contours d’une 
boîte à outils en mettant en avant des modèles numériques utiles à la prédiction d’états du 
système en réponse aux modifications d’une ou plusieurs variables. En prédisant ainsi les effets 
des actions à déployer et permettant de mesurer des effets dans le cadre des suivis, les modèles 
sont un appui certain pour la restauration écologique. Le présent travail (deuxième étape de la 
réflexion), propose de structurer cette boîte à outils en donnant leurs détails et leurs modalités 
d’application selon les problématiques de restauration rencontrées et les principaux habitats 
concernés (Tableau 1). 
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Habitats estuariens Eaux douces 
tidales 

Portion 
oligohaline 
(< 5 psu) 

Portion 
mésohaline 
(5 psu - 18 
psu) 

Portion 
polyhaline  
(> 18 psu) 

Habitats benthiques intertidaux 

Vasières non-végétalisées (slikke) + ++ +++ +++ 

Vasières végétalisées basses (ex. à 
Zostera noltei) 

+ ++ +++ +++ 

Vasières végétalisées hautes (ex. à 
Spartina et Salicornia) 

+ ++ +++ +++ 

Schorre / marais intertidale (3 types 
à distinguer selon étagement / 
fréquence d’immersion) 

++ ++ +++ +++ 

Bancs de sable     

Substrats durs intertidaux stables 
(roches, etc.) 

   ++ 

Substrats durs intertidaux mobiles 
(galets, gravier) 

+++ +++ +++ +++ 

Habitats benthiques subtidaux 

Fonds vaseux, sablo-vaseux, 
sableux non-végétalisées 

    

Fonds vaseux, sablo-vaseux, 
sableux végétalisées (ex. Zostera 
marina) 

  ++ +++ 

Substrats durs subtidaux stables 
(roches, etc.) 

+ + + + 

Substrats durs subtidaux mobiles 
(galets, gravier) 

+++ +++ +++ +++ 

Habitats pélagiques 

Bouchon vaseux     

Colonne d’eau (hors bouchon 
vaseux) 

+++ +++ +++ +++ 

Tableau 1 : Habitats estuariens principaux et fréquence de citations dans la bibliographie sur la 
restauration ou importance écologique dans les publications dédiées (Capderrey et al., 2016; Ar Gall et 

Le Duff, 2016 ; Inge et al., 2013 ; Julve et al., 2011 ; Julve et Manneville, 2006). 
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1.2. LES DIFFICULTÉS DE LA RESTAURATION 

La restauration demeure une action davantage motivée par la législation que par la volonté 
spontanée (Figure 1). Elle est le plus souvent mise en place lors du dernier acte de la séquence 
ERC (Éviter-Réduire-Compenser, Loi sur la biodiversité) qui demande des mesures pour éviter, 
réduire et si nécessaire, compenser les impacts négatifs significatifs des aménagements sur 
l’environnement. La restauration fait également partie intégrante des obligations inscrites dans la 
Directive Cadre sur l’Eau (DCE, 2000/60/CE) qui impose des objectifs de préservation et de 
restauration des eaux littorales avec pour objectif le bon état écologique et chimique. Elle est 
aussi inscrite dans la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM, 2008/56/CE) qui 
reprend les mêmes objectifs que la DCE mais sur les régions marines avec pour horizon 2020.  

D’un point de vue opérationnel, la restauration se décline à plusieurs niveaux allant de 
l’échelle de l’État à celle des bassins, définis par le SDAGE (Schéma Directeur d’Aménagement 
et de Gestion des Eaux), les SAGE à un niveau plus local (Schéma d’Aménagement et Gestion 
de l’Eau) et les contrats territoriaux. Sa mise en œuvre en milieu estuarien doit faire face à 
plusieurs verrous. En effet, la zone de transition estuarienne est une zone peu ou pas prise en 
compte dans l’application du SAGE. Les actions actuellement mises en place concernent un 
niveau très local et manquent de concertation pour évaluer les bénéfices potentiels qui pourraient 
être apportés par une réflexion à plus large échelle. Par ailleurs, il est couramment déploré que 
peu d’acteurs cherchent à faire de véritables retours d’expérience. La motivation liée au retour 
d’expérience et à l’acquisition de connaissances relatives à son projet ou pour la collectivité reste 
faible, et ce, d’autant plus que la variabilité au sein et entre estuaires est forte, ce qui peut 
décourager le retour d’expérience.  

D’un point de vue scientifique, la restauration pose également de nombreux défis 
atteignant parfois les limites du savoir écologique actuel. Outre le manque de connaissances 
écologiques encore important sur le fonctionnement des estuaires et la difficulté d’acquérir des 
données dans un environnement souvent fortement impacté, les spécificités de ces milieux 
rendent les actions compliquées. Les écosystèmes estuariens sont en effet naturellement 
complexes en termes de composantes, de dynamiques et d’interactions. Les fortes variations 
spatio-temporelles inhérentes à ces écosystèmes sont en grande majorité conditionnées par 
l’hydrologie et l’hydrodynamisme (débit du fleuve, amplitude des marées, évènements 
climatiques), les flux solides (apports sédimentaires) et les gradients de température, d’oxygène 
et de salinité. Ces fortes variations naturelles rendent les relations entre les habitats et les 
processus difficiles à analyser et à prédire. À cette difficulté viennent s’ajouter celles liées à la 
compréhension des effets des pressions d’origine anthropique (aménagements, pollutions, etc.). 
En effet, la distinction entre les effets des facteurs d’origine naturelle et ceux d’origine anthropique 
est souvent difficile dans les milieux naturellement « stressés » (Dauvin, 2007 ; Elliott et Quintino, 
2007). Dans un tel contexte, la restauration de fonctions écologiques peut d’ores et déjà paraître 
très complexe à appréhender sans connaissance écologique pointue des réponses des 
écosystèmes (état initial, temps de réponse des écosystèmes : hystérésis, rôle des habitats 
estuariens, etc.). 

Sans aborder plus avant la question de la gouvernance (obligation, organisation et motivation à 
agir), les contextes opérationnel et scientifique rendent déjà difficile l’élaboration d’objectifs de 
restauration. Malgré tout, le besoin d’action est urgent et le contexte actuel de changement 
global impose d’agir avec les connaissances disponibles et celles qui sont en cours 
d’acquisition. La restauration des milieux appréhendée sous l’angle des solutions fondées 
sur les écosystèmes a montré son efficacité pour se prémunir au mieux des risques liés 
au changement climatique (notamment d’érosion ou de submersion) (Temmerman et al., 
2013). Ainsi, s'appuyer sur les retours d’expérience et employer des outils solides est 
d’autant plus important pour définir les objectifs de restauration, mesurer leur atteinte et 
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gagner en efficacité. Adopter une telle démarche permet de mieux assumer le caractère 
expérimental de la restauration. Un des buts de ce travail est de montrer qu’il est possible 
d’aborder la restauration en étant le plus clair et le plus pragmatique possible sur les objectifs à 
atteindre, en continuant l’acquisition de connaissances et en mobilisant les outils 
adéquats. 

1.3. À QUI S’ADRESSE CE DOCUMENT ? 

Ce document s’adresse aux maîtres d’ouvrages et institutionnels qui construisent leur démarche 
de restauration et qui possèdent une formation scientifique ou un niveau de connaissances 
scientifiques suffisant pour comprendre les concepts physiques et écologiques qui 
régissent le fonctionnement des estuaires.  

La vocation de ce travail n’est pas de fournir un guide technique qui apporte une solution à un 
questionnement particulier. Les problématiques de restauration sont en effet souvent complexes 
et se déclinent en autant de variantes qu’il existe de contextes estuariens (écologiques, de modes 
de gouvernance, etc.). 

ENCART N° 1 : l’intérêt pour le lecteur  

La restauration au sens large vise la réhabilitation des fonctionnalités perdues ou altérées dans un environnement très 
modifié où la suppression de pressions est quasiment impossible. Le retour à un état « antérieur », sans connaissance 
de ce qu’il a pu être et de surcroît sans possibilité d’éliminer toutes les pressions, ne pourra jamais être atteint. C’est 
pourquoi la restauration reste un défi, d’autant plus dans un contexte où il est très souvent compliqué d’identifier les 
facteurs contrôlant le développement des structures et le déroulement des processus au sein des habitats. Le but 
idéal des restaurations entreprises sur les estuaires est de rechercher la nature et l'ampleur des facteurs à modifier 
pour permettre le déroulement des fonctions écologiques estuariennes. Ceci sous-entend donc de modifier les 
processus localement pour que la somme d’actions menées localement ait un impact sur le fonctionnement global 
de l’estuaire. Cependant, dans la pratique, et dans la plupart des estuaires, on est encore loin de la 
compréhension/vision de l'intégration systémique des différents processus écologiques au niveau global d'un estuaire 
et les préconisations demeurent encore théoriques.  

Pour permettre le déroulement efficace des processus à différentes échelles compte tenu des contraintes 
incompressibles (flux de nutriments qui ne peuvent pas être diminués, modifications morphologiques dues à 
l’urbanisation) il est fondamental :  

d’informer sur les connaissances disponibles pour identifier les modifications à apporter en vue de contribuer au 
bon déroulement des processus dans les habitats ; 

d’informer sur l'importance du caractère expérimental de la restauration mais aussi de l'amélioration progressive 
de la compréhension des dynamiques écologiques. Ces acquis conceptuels seront d’autant plus rapides que chaque 
projet pourra y contribuer grâce à son retour d’expérience ; 

d’informer sur la nature et la quantité des modifications à apporter pour réhabiliter un fonctionnement écologique 
satisfaisant.  

Ce point particulier peut bénéficier de l’appui fourni par les outils mathématiques (modèles) et ce, selon 1) leur degré 
d’adaptation à la situation rencontrée et 2) la capacité des utilisateurs à les adapter et les utiliser.  
Les outils présentés dans ce document ont pour vocation : 

d’aider à établir des objectifs de restauration ; 

de permettre de poser un diagnostic de dysfonctionnement ; 

d’être utilisés dans le suivi et l’évaluation des effets de la restauration. 
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Figure 1 : Illustration de la démarche générale de la restauration. 
  





Outils pour la restauration écologique en milieu estuarien 
 
 

BRGM/RP-67498-FR - Rapport final 17 

 

2. Terminologie utilisée 

2.1. RESTAURATION, RÉHABILITATION, (RE)CRÉATION D’HABITAT 

Le vocabulaire rattaché à la restauration est souvent la cause de confusions, de 
mésententes, voire d’échecs car on précise rarement ce qui est attendu ou ce qui est 
concrètement abordé. Au sein même de la communauté scientifique internationale, il n’y a 
d’ailleurs pas de consensus autour d’une définition unique de la restauration (Morandi et al., 
2014). C’est pourquoi nous proposons de raisonner selon l’approche pragmatique de la SER 
(Society for Ecological Restoration), largement employée pour les écosystèmes aquatiques et 
terrestres qui se structure autour des fonctionnalités écologiques. 

La récupération des fonctionnalités perdues ou endommagées d’un écosystème, correspond 
à l’objectif de tout projet de « restauration ». Cette récupération peut s’effectuer via deux types 
de mécanismes ; passifs et actifs.  

Les mécanismes passifs sous-entendent une récupération progressive consécutive à 
l’élimination des perturbations qui s’appliquent à l’écosystème (Figure 2). Dans ce cas, des 
mécanismes intrinsèques suffisamment robustes permettent au système de retrouver une 
partie ou la totalité de ses propriétés perdues. Mais le plus souvent, le retour à des états 
antérieurs à la dégradation ou proches de conditions dites « de référence » passe par des 
mécanismes actifs qui regroupent les activités de restauration au sens large (aussi souvent 
désignées par « l’ingénierie écologique »).  

Ainsi, réhabilitation, réaffectation et création d’habitats sont des termes fréquemment 
employés mais qui se doivent d’être utilisés différemment selon les objectifs visés. Un retour 
du système à l’état initial et une réhabilitation partielle d’un certain nombre de fonctions ou de 
certains habitats pour permettre le retour d’organismes ciblés sont en effet des objectifs 
différant en effet dans leur degré d’ambition (Aronson et Le Floc’h, 1996 ; Elliott et al., 2007 ; 
Elliot et al., 2016). 

 La restauration (au sens strict du terme) vise la récupération de toutes les fonctionnalités en 
insistant sur la réactivation (ou possibilité de réactivation) des processus naturels au sein de 
l’écosystème (notamment hydro-morpho-sédimentaires) et par la recolonisation par tout ou 
partie du pool d’espèces indigènes du milieu. La réhabilitation vise la récupération de 
certaines fonctionnalités, ou de certains groupes d’espèces en déployant des actions qui 
permettent d’atteindre un attribut spécifique de l’écosystème, ou certains biens et services. La 
réaffectation d’un écosystème endommagé ou détruit en un autre écosystème et la création 
d’habitats visent quant à elles, à créer de nouvelles trajectoires écologiques et potentiellement 
de nouvelles fonctionnalités écologiques sur le long terme. Au cours du processus de 
dégradation de l’écosystème, des actions d’atténuation peuvent également être mises en 
place pour freiner, voire stopper cette dégradation tout en laissant l’écosystème sur sa 
trajectoire.  

Compte tenu de l’état actuel de dégradation des écosystèmes estuariens, des pressions qui 
continuent de s’y exercer et du réalisme imposé par les marges de manœuvre, le retour à un 
état « pristine » des écosystèmes estuariens (comme pour de nombreux autres) est 
utopique (Baird et al., 2005 ; Duarte et al., 2009). Par conséquent l’emploi du terme 
« restauration » au sens strict pose en lui-même un problème de sémantique. En effet, 
contrairement à la restauration, les objectifs des actions de réhabilitation (i.e. d’amélioration 
ou de récupération de certaines fonctions écologiques) des écosystèmes aussi anthropisés 
que les grands estuaires semblent plus réalistes et sont souvent les seules actions 
possibles compte-tenu de la persistance de certaines contraintes liées aux activités 
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humaines. Dans ce cas, les écosystèmes requièrent une gestion lourde sur le long terme 
souvent coûteuse et complexe à organiser (Simenstad et al., 2005, Simenstad et al., 2006 ; 
Weinstein et al., 2007). Néanmoins, dans la suite du document et pour des raisons 
pratiques, l’emploi du terme « restauration » sera conservé pour désigner au sens large 
les activités visant à réhabiliter tout ou partie du système et qui ont été précisées 
précédemment. 

Figure 2 : Le vocabulaire autour de la restauration et les différents états de l’écosystème                      
(modifié d’après Elliott et al., 2016). 

2.2. L’HABITAT, LES PROCESSUS ET LES FONCTIONS ÉCOLOGIQUES 

Dès la première étape du travail mené depuis 2015 (voir Capderrey et al., 2016), nous avons 
adopté un cadre de travail basé sur le lien entre la structure de l’habitat (qui est l’unité de 
base de réflexion et d’action), les processus qui se déroulent dans ces habitats et qui 
soutiennent des fonctions écologiques.  

Les activités de restauration visent idéalement à rétablir un lien entre la structure de l’habitat, 
ou « physiotope » (c’est-à-dire la structure physique et/ou chimique) et la réalisation des 
fonctions écologiques.  

L’habitat est caractérisé par un ensemble de variables bio-physico-chimiques (les structures) 
qui jouent un rôle clé dans la réalisation des diverses fonctions écologiques.  

Les processus correspondent aux modification biologiques, physiques et chimiques mises en 
jeu dans les transferts de matière et d’énergie dans les écosystèmes et auxquelles sont 
généralement associés des habitats particuliers (Erreur ! Source du renvoi introuvable.).  

Les fonctions écologiques reposent quant à elles sur l’efficacité de certains processus dans 
lesquels sont impliqués les organismes (micro-organismes bactériens, viraux, fongiques, 
végétaux, animaux invertébrés et vertébrés). Dans une dimension plus grande, le 
fonctionnement de l’écosystème dépend donc du taux et de l’intensité du déroulement des 
processus (tels que la nitrification, les interactions entre les organismes, etc.).
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Figure 3 : Schéma montrant les liens entre les structures des habitats, les processus s’y déroulant et les 
fonctions écologiques ainsi que l’articulation avec les étapes d’un projet de restauration                                    

(voir Capderrey et al., 2016).
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Le moyen généralement adopté dans les activités de restauration pour récupérer la ou les 
fonction(s) souhaitées, consiste à identifier et à modifier les variables de l’habitat afin 
d’améliorer ou d’optimiser la réalisation des processus s’y déroulant et donc in fine 
l’efficacité des fonctions. C’est la mesure de l’efficacité des fonctions réalisées qui permet 
de renseigner sur l’efficacité des procédures de restauration (c’est-à-dire sur le fait que les 
variables structurantes de l’habitat ont été correctement identifiées et modifiées par les actions 
de restauration). 

2.3. FRAGMENTATION DES HABITATS ET PERTE DE CONNECTIVITÉ 

La fragmentation des habitats est définie comme la perte et la séparation en diverses entités 
d’un ou plusieurs habitats (Fahrig et al., 2003). Les habitats estuariens sont en permanence 
soumis à des pressions d’origine anthropiques qui accentuent cette fragmentation. Ce 
phénomène a notamment pour effet de réduire la connectivité au sein et entre les habitats. En 
effet, les habitats ne sont pas des entités isolées dans l’espace, ils sont connectés par des 
flux de matière, d’eau mais aussi d’organismes. Pour les espèces, la fragmentation des 
habitats a des conséquences lourdes à deux niveaux ; elle limite les déplacements entre les 
individus de populations éloignées et les déplacements des individus entre les différents 
habitats essentiels au cours de leur cycle de vie. Le degré de connexion entre les différents 
habitats est donc déterminant pour la réalisation des fonctions écologiques. Les déplacements 
entre habitats essentiels au sein d’un écosystème fragmenté, ne se font qu’au travers de 
« corridors écologiques » désormais indispensables pour les échanges et qui font l’objet des 
mesures « Trames Verte et Bleue » (Grenelle de l’Environnement, 2007). 

2.4. LES SERVICES ÉCOSYSTEMIQUES 

Le terme « fonctionnement » pour un écosystème désigne le résultat de la réalisation de 
différentes fonctions écologiques (ou fonctionnalités écologiques). Le fonctionnement d’un 
écosystème peut être considéré comme l’expression de la résultante des réalisations 
de l’ensemble des fonctions à l’œuvre dans l’écosystème (compte tenu de leurs 
existences, de leurs intensités, de leurs localisations, de leurs interactions, etc.). Certaines 
des fonctions rendues par l’écosystème peuvent être utiles à l’homme (aussi appelés services 
écosystémiques). Par exemple, la minéralisation de la matière organique par les organismes 
actifs dans l’écosystème permet de jouer un rôle épurateur et d’améliorer la qualité physico-
chimique de l’eau. Tous les usages humains tirent donc un service écosystémique directement 
issus de cette fonction écologique (Encart n° 2). 
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Encart n° 2: fonctionnement écologique, fonction écologique et services écosystémiques  

Les différents emplois des termes « fonctionnement », « fonctions écologiques » et « services écosystémiques » 
peuvent souvent être une source de confusion et de mauvaise entente dans le contexte de la restauration. Loin 
d’être restreint à ce contexte, la définition et la qualification de ces termes posent aussi des soucis de 
compréhension au sein même de la communauté scientifique où des auteurs possèdent leurs propres visions et 
listes standardisées de fonctions et de fonctionnements (Jax et al., 2005).  Cette hétérogénéité est en outre loin 
d’être atténuée, de par la diversité des écosystèmes (terrestres et aquatiques) qui emploient souvent un 
vocabulaire différent. Pour les milieux estuariens 
par exemple, cette confusion existe et persiste 
souvent autour de la qualification des habitats à 
fonction de nourricerie, qui sont pour certains 
importants pour assurer une fonction écologique 
(Barbier et al., 2011) ou un service 
écosystémique pour d’autres (De Groot et al., 
2010 ; 2011). Dans ce rapport, nous avons pris le 
parti de raisonner autour des liens entre la 
structure de l’habitat, les processus sous-jacents 
et les fonctions écologiques. Par conséquent, 
l’écosystème, via le nombre et l’intensité des 
interactions et réactions (processus) qui existent 
entre ses compartiments biotiques et abiotiques 
(c’est-à-dire le fonctionnement), assure la 
réalisation d’une ou plusieurs fonctions 
écologiques, avec plus ou moins d’efficacité. Ce 
sont ces dernières qui sont à l’origine de services 
écosystémiques dont l’Homme peut tirer des bénéfices directs ou indirects (au sens du Millenium Ecosystem 
Assessment, 2005, Costanza et al., 1997). Les services écosystémiques et les fonctions écologiques sont donc liés 
mais correspondent à deux visions différentes ; une vision écocentrée et une vision anthropocentrée. 

 

2.5. OBJECTIF(S) DE RESTAURATION 

L’objectif de restauration peut être défini comme l’amélioration de la (ou des) fonctionnalité(s) 
identifiée(s) comme prioritaire(s). Il est alors nécessaire de clairement définir l’entité sur 
laquelle l’action doit être portée pour obtenir une récupération effective de la fonction 
ciblée, quelle que soit son orientation (retour de l’espèce, épuration physico-chimique, etc.). 
L’objectif de la restauration doit, dans la mesure du possible, être précis, qualifiable et si 
possible quantifiable. Par exemple, un objectif écologique exprimé comme « restauration d’une 
vasière » est trop imprécis dans la mesure où il ne renseigne pas sur la fonction écologique à 
améliorer, voire à récupérer. Un degré supplémentaire de précision peut être apporté dans la 
formulation suivante : « la restauration d’une vasière est entreprise pour favoriser les 
communautés benthiques en tant que nourriture pour les populations d’oiseaux limicoles » et 
dans laquelle le but d’amélioration est alors spécifié de façon qualitative. Enfin, un objectif peut 
devenir quantifiable, et par conséquent plus précis, si les outils et les connaissances mobilisés 
permettent d’estimer que, par exemple, « la restauration de 15 hectares de vasières pourra 
permettre un retour de l’espèce A et permettra de contribuer de X % à sa biomasse totale dans 
un objectif d’amélioration ou de récupération de la fonction d’alimentation pour les oiseaux ». 
La formulation d’un tel objectif apparaît donc comme très dépendante du degré de 
connaissance écologique et de la possibilité de mobiliser des outils qui permettent de prédire 
avec une grande fiabilité la réponse du système à la restauration. 
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En ce sens, les modèles sont des outils importants pour comprendre des processus 
complexes, tester des hypothèses, prédire le comportement futur des écosystèmes et 
répondre à des questions du type « que se passe-t-il si ? ». 

2.6. LES APPROCHES DU FONCTIONNEMENT D’UN ESTUAIRE 

Les estuaires subissent depuis longtemps des modifications de leur structure physique et 
chimique (endiguement, urbanisation, pollutions chroniques, etc.). Ces modifications peuvent 
altérer leur fonctionnement à plusieurs niveaux avec pour conséquence notable de réduire leur 
capacité à agir comme des zones tampons face aux évènements climatiques, comme des 
zones de rétention et de recyclage des nutriments et polluants ou de menacer directement les 
habitats essentiels au cycle de vie d’organismes marins et estuariens et aux migrations des 
espèces amphihalines (Costanza et al., 1997 ; MEA, 2005 ; Lotze et al., 2006 ; Barbier et al., 
2011 ; Cloern et Jassby, 2012 ; Temmerman et al., 2013). Leur fonctionnement complexe 
s’appréhende généralement à deux échelles compte tenu de leur forte dynamique ; une 
échelle spatiale (du micro-habitat à la mosaïque d’habitats estuariens) et une échelle 
temporelle (cycle des marées, phénomènes saisonniers dans les apports de matière, etc.). 

Dans ce travail, nous avons choisi, de raisonner autour du fonctionnement estuarien selon 
quatre perspectives, qui intègrent cette dynamique spatio-temporelle mais qui sont par 
essence complètement liées. Elles sont décrites brièvement ci-après mais une synthèse des 
connaissances actuelles sur ces fonctionnements est proposée dans les parties 4.1., 5.1., 6.1., 
7.1. 
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2.6.1. Le fonctionnement biogéochimique 

Le fonctionnement biogéochimique (Figure 4) s’appuie sur la dynamique des processus 
permettant la transformation de la matière et de l’énergie, voire des contaminants. Il concerne 
plus précisément les processus cycliques de transformation et de transfert de la matière 
d’origine organique et minérale, sous formes dissoute ou particulaire. Ce transfert s’effectue 
des milieux abiotiques vers les organismes qui à leur tour restituent ces constituants à 
l’environnement sous diverses formes. Cela concerne particulièrement la minéralisation de la 
MO détritique et le recyclage des nutriments principaux (carbone, azote, phosphore, silice) 
mais aussi leur assimilation par les organismes autotrophes et ainsi leur réintégration au sein 
des réseaux trophiques. 

 
  

Figure 4 : Représentation schématique du fonctionnement biogéochimique. 
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2.6.2. Le fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire 

Le fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire (Figure 5) regroupe tous les aspects 
dynamiques reliés au transport de sédiments et à la dynamique des structures spatiales 
et granulométriques sédimentaires créées par ces patrons de transport. Parmi ces 
structures, les zones intertidales sont le résultat de nombreux processus hydrodynamiques et 
de sédimentation. De leur développement et maintien dépendent de nombreuses fonctions 
écologiques capitales relatives à la production de matériel organique et recyclage/déstockage 
des nutriments. 

 
  

Figure 5 : Représentation schématique du fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire. 
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2.6.3. Le fonctionnement support au cycle de vie des organismes estuariens 

La mosaïque des habitats estuariens soutient le cycle de vie de très nombreux taxons 
estuariens (animaux et végétaux). Pour les poissons, par exemple, les habitats estuariens 
jouent un rôle fondamental pour l’accomplissement des besoins écologiques 
d’alimentation, de repos/refuge, de reproduction, de transit et de nourricerie (pour les 
phases larvaires et juvéniles) (Figure 6). Très souvent, les patrons d’utilisation des habitats 
varient selon l’espèce, leur mode de reproduction et le stade de leur cycle de vie (juvénile ou 
adulte) ou encore selon les rythmes de migrations saisonnières, journalières en fonction des 
marées et des cycles nycthéméraux etc. 

  

Figure 6 : Représentation schématique du fonctionnement soutenant le cycle de vie                         
des espèces (par exemple, des poissons). 
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2.6.4. Le fonctionnement trophique de l’estuaire 

Au sein des écosystèmes, les espèces sont organisées en réseaux trophiques (Figure 7). Il 
s’agit de l’ensemble des interactions entre différents niveaux d’alimentation qui sont 
reliés par des flux d’énergie et de matière. Cette organisation intègre en tant que 
descripteurs de nombreux aspects de la biodiversité, parmi lesquels la productivité de 
l’écosystème, sa stabilité ou sa résilience. Les communautés biologiques subissent des 
changements dus aux pressions anthropiques qui affectent profondément leurs structures 
spécifiques et populationnelle et ainsi le fonctionnement trophique estuarien.  

 

 

 

 

Figure 7 : Représentation schématique du fonctionnement trophique. 
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2.7. TYPOLOGIE DES MODÈLES 

2.7.1. Phénomènes physiques 

Une grande partie des modèles identifiés dans la littérature repose sur les phénomènes 
physiques, dont font partie les modèles biogéochimiques (partie 4.3) et les modèles 
hydro-morpho-sédimentaires (partie 5.3.).  

Les approches de modélisation requièrent de comprendre les liens entre le fonctionnement 
physique de l’estuaire (le fonctionnement hydrodynamique) et le fonctionnement écologique 
de l’estuaire. Les processus écologiques, sont en effet, déterminés en premier lieu par la 
physique, qui en retour affecte les processus biologiques opérant dans un système, et ce pour 
plusieurs raisons : 
 
- Les processus hydrodynamiques contrôlent les processus d’homogénéisation de 

la colonne d’eau  

Dans la zone de contact entre eau douce et marine, les gradients de densité au sein de la 
colonne d’eau peuvent isoler les eaux de surface tout en contribuant au piégeage après 
sédimentation de la matière organique détritique dans la couche d’eau profonde et au contact 
des sédiments de surface. Lorsque survient une homogénéisation de la colonne d’eau 
(courants, météo), les eaux de fond et les solutés qu’elles contiennent se mélangent avec les 
eaux de surface. Ces apports internes peuvent renforcer la production primaire. C’est, par 
exemple, le cas dans la Chesapeake Bay (USA) où l’azote devient disponible pour le réseau 
trophique pélagique quand la pycnocline (couche de variation importante de densité des eaux) 
est détruite, l’eau du fond, en sous-saturation d’oxygène et riche en azote minéral réduit issu 
des processus de minéralisation sédimentaire se mélange avec la couche d’eau de surface, 
réalisant ainsi un contrôle physique de la productivité de l’estuaire (Eldridge et Sieracki, 
1993 cité dans Wolanski et Elliott, 2016).  
 

- La propagation de la lumière contrôle les processus de photosynthèse 

Les charges en suspension (turbidité), mais aussi la coloration des eaux (MOD), réduisent la 
pénétration de la lumière au sein de la colonne d’eau et donc la photosynthèse, et ce 
particulièrement dans la zone de turbidité maximale (MTZ, Maximum Turbidity Zone ; ou 
bouchon vaseux). Quand la concentration en matières en suspension dépasse les 50 mg par 
litre, la photosynthèse peut alors être sévèrement limitée, ce qui est le cas dans la plupart des 
estuaires macrotidaux turbides et/ou eutrophes (Cloern et al., 2014). 
 

- La connectivité (hydrologique) régit le comportement de la matière 

Les matières organiques (vivantes ou mortes) apportées depuis les milieux adjacents 
continental et marin, circulent au sein de l’estuaire en fonction des courants de marée. Au 
cours de ce transit plus ou moins long, ils se minéralisent progressivement avant d’être 
définitivement exportées vers les écosystèmes littoraux et côtiers. C’est, par exemple, le cas 
des communautés planctoniques. Au fur et à mesure de leurs déplacements oscillants vers le 
milieu marin, le plancton d’eau douce, intolérant à la salinité, est minéralisé rendant ainsi ses 
constituants disponibles pour les producteurs autotrophes qui constituent l’une des bases des 
réseaux trophiques estuariens. Il peut aussi se retrouver momentanément piégé avec les 
exportations des fleuves dans des zones de convergences de courants, ou dans des zones 
de rétention abritées des courants et des houles. Autre exemple, certains poissons pondent 
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des œufs démersaux1 qui peuvent se retrouver à l’interface entre les différents courants ou 
dans les zones de rétention. (Largier, 2004, cité dans Elliott et Wolanski, 2016). Ces différentes 
agrégations participent notamment à soutenir la production primaire et secondaire de l’estuaire 
(Wolanski et Hamner, 1988, Mann et Lazier, 1991 ; cité dans Elliott et Wolanski, 2016).  

Les connectivités hydrologiques sont également un facteur déterminant de la formation et du 
maintien de l’intégrité fonctionnelle des zones intertidales. Elles conditionnent les apports de 
matières en suspension (minérales et nutriments) qui eux même déterminent en grande partie 
le développement des communautés phytobenthiques et de la végétation (partie 5.1). 
 
- Les modèles 

La compréhension des liens entre la physique et le fonctionnement écologique est dénommée 
écohydrologie. Elle fournit les bases permettant la mise en place d’actions d’éco-ingénierie 
qui visent la modification des processus physico-chimiques dans une gamme assurant 
la restauration des fonctions écologiques. Ces dernières années, le développement et 
l’emploi de modèles découlant des principes de l’écohydrologie est en forte augmentation et 
les applications de ces principes sont mis en œuvre à travers le monde (voir Ben Hammadou 
et al. 2012 ; Wolanski et Elliott 2015 ; Elliott et al. 2016).  

De nombreux modèles (hydrodynamiques) ont été développés en milieu océanique et 
aquatique continental pour reproduire la dynamique de l’eau et des sédiments. Ces modèles 
fonctionnent bien dans leur développement initial en milieu océanique et s’appuient sur des 
équations relativement bien connues pour ce milieu. Leur application aux estuaires a toutefois 
nécessité l’intégration de conditions particulières inhérentes à leur positionnement à l’interface 
entre les domaines océanique et dulcaquicole. La physique déterminant fortement la biologie, 
des couplages avec des modèles biologiques supplémentaires ont ensuite été élaborés. 

Les modèles physiques peuvent travailler dans différentes dimensions de l’espace et 
donc fournir différentes informations. Ils peuvent être 1D (cela signifie qu’ils travaillent dans 
la dimension longitudinale de l’estuaire), 2D (c’est çà dire le long d’une section longitudinale 
ou d’une section transverse de l’estuaire) ou bien 3D (incluant la dimension verticale). Ces 
modèles prédisent les déplacements de l’eau et des sédiments en fonction de forçages 
locaux (direction et force des vents, cycle de marée, bathymétrie, granulométrie des 
sédiments et rugosité des fonds, etc.,) et par l’intégration de spécificités fluviales (débits, 
charge particulaire) et marines (amplitude des marées, direction et vitesse des courants 
littoraux, houles, évènements climatiques exceptionnels). 

À ces modèles purement physiques, peuvent se rattacher des modules qui permettent de 
décrire la biogéochimie et le fonctionnement des écosystèmes estuariens. Ces les 
modèles complexes combinant la physique, la chimie et la biologie peuvent vite devenir lourds 
et inutilisables. C’est pourquoi il est absolument nécessaire de synthétiser l’écosystème 
estuarien en simplifiant chacun de ses composants. La modélisation devient alors un 
compromis entre l’augmentation de la complexité du modèle et le besoin de disposer d’un outil 
pragmatique et cela en recourant à des sous-modèles ne prenant en compte que les 
composantes et les processus majeurs. Les modèles appliqués aux écosystèmes estuariens 
vont ainsi de modèles simples à des modèles très complexes, dont certains sont même 

                                                
1 Près du fond sans s’y attacher. Les poissons démersaux sont rencontrés par exemple près du fond sans pour 
autant y vivre de façon permanente (regroupe des espèces benthiques et benthopélagiques). 
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reconnus par leurs auteurs comme 
« inutilisables » en l’état pour la gestion 
ou pour tester des scénarios. Les 
modèles les plus complexes sont ceux 
qui s’appuient sur des équations qui 
traduisent les voies d’assimilation et de 
transfert des nutriments et d’énergie 
dans le cadre d’un continuum amont 
aval. Généralement, ces modèles sont 
souvent site-spécifiques car ils intègrent 
les spécificités hydrologiques et les 
contraintes résultant des configurations 
géomorphologiques, bathymétriques et 
hydrosédimentaires à divers temps de 
temps et d’espace. Si ces modèles 
correspondent à des investissements en 
temps et financiers importants, ils 
peuvent être utilisés pour tester des 
scénarios réels comme, par exemple, 
prédire et estimer les impacts potentiels 
sur l’estuaire d’actions telles que la 
construction d’infrastructures, le rejet 
d’effluents urbains plus ou moins traités, 
les apports diffus des activités et 
pratiques agricoles ou de l’aquaculture. 
Les modèles les plus simples sont eux, 
créés par des simples analyses de 
régression en utilisant des données pour 
développer une relation, par exemple 
entre la production primaire annuelle et 
les charges en azote issues des activités 
humaines. Mais de telles relations sont 
très bruitées et sont utilisées comme des 
estimations. Enfin, entre les modèles les 
plus simples et les plus complexes, les 
« box-models », partitionnent l’estuaire 
en un petit nombre de boîtes pour 
lesquelles les processus 
biogéochimiques et écologiques sont 
décrits mathématiquement.  

Dans ce travail, nous présenterons les 
modèles qui sont les plus couramment 
employés à la fois dans des contextes 
d’acquisition de connaissances et 
comme outils d’aide à la décision/gestion 
dans des contextes de restauration. 

 
  

Encart n° 3 : les approches de modélisation 
 
La modélisation écohydrologique regroupe plusieurs approches : 
- L’approche de modélisation basée sur la connaissance des 
processus/mécanismes écologiques (modèles mécanistiques). 
- L’approche de modélisation basée sur des jeux de données (modèles 
empiriques). 
- L’approche hybride combinant savoir écologique et données. 
Le choix de la modélisation est généralement fait en accord avec les objectifs et 
les jeux de données disponibles.  
 
L’approche de modélisation basée sur le savoir écologique (modèles 
mécanistiques, ou approche analytique) 
 
Cette aproche de modélisation (aussi appelée approche mécanistique, théorique), 
commence par l’identification du problème et par la collecte des jeux de données. 
La modélisation conceptuelle du système (structure simplifiée du système) est 
alors réalisée en sélectionnant les variables d’intérêt dans le système et les 
processus biogéochimiques pertinents qui connectent ces variables entre elles. 
Cette étape permet d’aboutir au modèle mathématique du système, composé 
d’équations à paramètres constants. Les valeurs de ces paramètres sont 
mesurées, estimées ou adaptées à partir de la littérature. Les trois étapes 
suivantes de la procédure de modélisation visent à tester et à améliorer les 
modèles écologiques. L’étape de vérification permet de démontrer que le 
formalisme du modèle est correct (vérification des calculs, des entrées du modèle 
et du code). L’étape de calibration permet d’estimer et d’ajuster les paramètres 
du modèle ainsi que les constantes pour améliorer l’accord entre la sortie du 
modèle et le jeu de données. Enfin, l’étape de validation renvoie à la performance 
du modèle. Elle permet de comparer les sorties du système simulé avec les 
observations réelles issues du système (en utilisant des données qui n’ont pas été 
utilisées lors du développement du modèle). 
 
L’approche de modélisation basée sur les jeux de données (modélisation 
empirique, ou approche statistique)  
 
Contrairement à l’approche basée sur le savoir écologique (ou mécanistique, 
théorique), l’approche basée sur les jeux de données vise à construire des 
modèles en « apprenant » des observations ou des données mesurées dans 
l’écosystème. Elle comprend une variété de méthodes, allant d’anciennes 
appartenant au domaine des statistiques, jusqu’à des plus récentes issues du 
domaine de l’intelligence artificielle, telles que le « Machine Learning (ML) » dans 
lequel les algorithmes permettent l’acquisition et l’intégration autonome du 
savoir. Cette capacité à apprendre de l’expérience, de l’observation analytique, 
résulte en un algorithme qui peut améliorer sa propre vitesse ou performance (ce 
qui constitue son efficacité). La tâche de modélisation dans l’approche basée sur 
les jeux de données, peut être spécifiée pour déterminer les dépendances entre 
les entrées du système (inputs) et ses sorties (outputs) à partir des données 
mesurées disponibles. Dans la terminologie de la modélisation, les entrées 
(inputs) correspondent aux valeurs des variables indépendantes ou les 
descripteurs ou les attributs, et les sorties (outputs) correspondent aux valeurs 
des variables dépendantes ou de la variable cible. Les données, correspondent 
quant à elles aux exemples connus qui sont composés d’entrées et de sorties 
correspondantes. A partir des exemples, un schéma d’apprentissage, ou modèle, 
se met en place et peut être utilisé pour prédire les futures sorties du système à 
partir des entrées connues, le but principal étant de minimiser la différence entre 
les sorties mesurées dans le système et les sorties prédites par le modèle. Le 
« Machine Learning » regroupe une variété de méthodes et d’algorithmes dont 
font partie par exemple les réseaux artificiels de neurones (ANN), les méthodes 
Bayésiennes, les arbres de décision (« decision trees »), etc.  

L’approche hybride de modélisation 
L’approche hybride vise à intégrer les approches basées sur le 
savoir écologique et l’approche statistique. Ce type d’approche 
peut par exemple, combiner des modèles hydrodynamiques 
(développés sur la base du savoir des processus physiques, qui 
sont donc verifiés, calibrés et validés) et des données telles que 
des taux d’érosion acquis via des monitoring longue durée pour 
permettre de prédire des changements morphologiques à long 
terme dans un estuaire en réponse à plusieurs alternatives 
simulées de restauration (Brennan et al., 2008). 
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2.7.2. Relations habitats-espèces 

Une autre partie des outils recensés s’appuie sur les relations entre les habitats et le cycle de 
vie des espèces (modèles habitats-espèces, partie 6.3.). Comprendre la distribution des 
espèces (individus et populations) dans l’espace et dans le temps est un très vaste et ancien 
domaine de la recherche. Les multiples approches de modélisation développées jusqu’à 
aujourd’hui ont pour but de comprendre et prédire les réponses des espèces à 
l’environnement. Elles s’appuient sur de nombreuses théories de l’écologie et de l’évolution et 
permettent d’apporter des réponses face aux changements majeurs de l’environnement. 
Classiquement, ces approches relient des observations (données d’échantillonnage des 
organismes) à des prédicteurs environnementaux (les variables de l’environnement). 
Présentes sous formes de SIG-habitat fonctionnel, ou encore de modèles d’habitat, elles font 
désormais l’objet d’une application et de mise en œuvre dans le domaine de la conservation. 

2.7.3. Transferts d’énergie 

Le dernier type des modèles identifiés s’appuie sur les transferts de matière et d’énergie entre 
des compartiments représentés par des pools d’espèces intégrés au sein des réseaux 
trophiques (modèles des réseaux trophiques, partie 7.3.). Les activités de restauration visent 
très souvent à rétablir des conditions favorables pour des espèces cibles, mais elles oublient 
parfois que ces espèces sont l’une des composantes d’un réseau trophique auquel elles 
contribuent plus ou moins activement. Les effets de la restauration sur l’écosystème peuvent 
en effet influencer les espèces cibles directement ou indirectement via les modifications des 
flux d’énergie entre les diverses populations et communautés structurées au sein des divers 
réseaux trophiques 

Ces diverses composantes sont en effet interconnectées par des flux spatio-temporels de 
matière, d’organismes et d’énergie (Loreau et al., 2003). Ce sont par conséquent des 
systèmes dynamiques ouverts qui ne sont pas en équilibre thermodynamique en raison des 
flux d’énergie et de matière qui traversent leurs frontières et qui circulent en permanence à 
l’intérieur. Ils sont donc constamment en train de maintenir un état de faible entropie (ou faible 
degré d’organisation du système) par rapport à leur environnement (Jørgensen et Fath, 2004). 
Il existe deux types d’apports d’énergie ; l’énergie solaire qui entre dans l’écosystème via la 
photosynthèse et des apports et exports organiques et inorganiques qui traversent le système 
et le relient à des systèmes adjacents. Une partie de l’énergie solaire entrante est transformée 
en chaleur et est perdue en permanence par l’écosystème (Ulanowicz et Hannon, 1987). Cette 
exportation correspond à la respiration des organismes (conversion métabolique). La 
différence entre l’énergie entrante et l’énergie dissipée équivaut à l’énergie temporairement 
stockée au sein de la biomasse (Nielsen et Ulanowicz, 2000 ; Marques et Jorgensen, 2002 ; 
partie 7.1.). Les écosystèmes maintiennent donc leur fonctionnement grâce aux échanges de 
flux de matière et d’énergie entre les différents compartiments biologiques qui les composent 
structurés au sein d’un réseau trophique. Comme tous les systèmes vivants, les écosystèmes 
évoluent en passant par différents états de maturation (croissance, développement et 
sénescence). L’ensemble des caractéristiques de ces états peut être appréhendé par des 
mesures (combinées en indices) relatives à la quantité, à l’intensité des flux, à leur origine et 
leurs interactions (voir la revue établie par Saint Béat et al., 2015). Nous reviendrons plus en 
détails sur les aspects du fonctionnement et des mesures dans les parties relatives au 
fonctionnement des réseaux trophiques (partie 7.1) et aux outils qui caractérisent et prédisent 
leurs évolutions possibles (partie 7.3.). 
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3. S’orienter dans le document 

La démarche suivie dans ce document doit permettre de choisir le/les outil(s) à partir d’une ou 
plusieurs problématique(s) écologique(s) (Tableau 2, Figure 8). 

Les problématiques écologiques constituent le point d’entrée de la réflexion vers les outils 
à mobiliser. Elles mènent à des questionnements de restauration (Figure 8) qui concernent 
une ou plusieurs fonctionnalités écologiques (Tableau 2). 

Ces questionnements de restauration peuvent être rattachés à deux ensembles relatifs 
respectivement à la qualité de l’eau et aux habitats. Ils peuvent en outre se décliner en autant 
de versions possibles qu’il existe de contextes et de décisions de restauration. C’est la raison 
pour laquelle un travail de regroupement des questionnements les plus génériques a été mené 
et est illustré ici à l’aide d’exemples d’objectifs de restauration.  

Les questionnements ne s’appréhendent généralement pas seuls au cas par cas. Par 
exemple, si l’on s’intéresse au rôle fonctionnel des vasières dans les estuaires, le 
questionnement peut porter sur les vasières tout autant comme habitat essentiel pour les 
poissons ou les oiseaux, ou comme site important pour la production primaire. Néanmoins 
cela implique toujours qu’il faut notamment s’intéresser aux facteurs hydro-morpho-
sédimentaires qui permettent :  

- d’une part, l’existence des vasières intertidales et donc les  facteurs de contrôle des 
processus d’érosion et de dépôt et des bilans dynamiques qui déterminent aussi les 
caractéristiques structurelles des vasières comme par exemple, l’organisation des 
chenaux par lesquels s’opèrent les échanges d’eau et de matière en fonction des cycles 
de marée ;  

- d’autre part, leur maintien sur le long terme garantissant la pérennité des habitats face à 
des menaces comme, par exemple, l’augmentation du niveau moyen de la mer.  

Cette étape explique donc les deux sous-questionnements qui peuvent être posés : 
« comment favoriser le développement des habitats sédimentaires et comment les 
maintenir ? ».  

S’intéresser au rôle que ces vasières jouent en tant que nourricerie pour les juvéniles de 
poissons nécessite donc de comprendre comment la vasière peut constituer un habitat 
favorable aux organismes estuariens. Cela implique donc de s’interroger sur sa nature ainsi 
que sur son positionnement et sa connectivité au sein de la mosaïque des habitats et des 
écosystèmes estuariens pour être atteinte, occupée et efficacement exploitée par les juvéniles. 
Ceci débouche sur deux autres sous-questionnements : « comment rendre les habitats 
sédimentaires favorables, accessibles et connectés? » et « comment pérenniser leurs 
contributions à la capacité trophique globale de l’écosystème estuarien ? ».  

Enfin, la qualité de l’habitat pour les organismes estuariens sous-entend nécessairement que 
les conditions environnementales soient compatibles avec le développement de la végétation 
et dans la gamme de tolérance de toutes les autres communautés : poissons, invertébrés, 
oiseaux. Dans ce contexte, les conditions d’oxygénation sont un facteur sélectif et de 
structuration très important. Les apports excessifs de nutriments et de matière organique, en 
favorisant les phénomènes d’eutrophisation et de surconsommation d’oxygène par la 
respiration et pour la minéralisation des nécromasses affectent sévèrement l’oxygénation de 
la colonne d’eau et plus largement les habitats intertidaux. D’autres problématiques liées aux 
apports de polluants et aux modifications de salinité peuvent aussi avoir des conséquences 
importantes. Notamment, des modifications morphologiques de l’estuaire peuvent entrainer 
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des changements de la salinité au niveau global. C’est la raison pour laquelle deux sous-
questionnements associés à la biochimie de l’eau nécessitent d’être posés : « comment 
prédire les effets des apports de nutriments sur la production primaire ? » et « comment 
prédire les effets des modifications physiques sur la dynamique biogéochimique ? ». 

Finalement, si restaurer la fonction de nourricerie des vasières est l’objectif affiché, il ne pourra 
être atteint qu’en considérant un croisement de divers questionnement et approches. Aussi, 
après les parties relatives à la présentation des outils, nous discuterons plus en détail de ce 
croisement des approches. 

Les outils (modèles) identifiés peuvent être associés aux 4 perspectives de fonctionnement 
estuarien précédemment présentés (partie 2.6.). Ils permettent d’appréhender le ou les 
fonctionnement(s) estuarien(s) d’intérêt avec plus ou moins de complexité. Issus de la 
recherche et du développement menés en milieu académique ou au sein de différents bureaux 
d’études, ils permettent de décrire et prédire le ou les fonctionnement(s) dans différents 
contextes d’acquisition de connaissances ou de restauration2. 

Ils peuvent être regroupés de la façon suivante, et seront détaillés ultérieurement dans le 
document :  

Fonctionnement biogéochimique (partie 4.1) 

Catégorie 1 : les modèles biogéochimiques (partie 4.3) 

Les modèles biogéochimiques permettent de décrire et quantifier la dynamique des matières 
(essentiellement celle des nutriments et celle des contaminants) intégrant les réactions 
auxquelles elles sont soumises durant leur transport le long du continuum estuarien (modèles 
de transport réactionnel) et à travers les premiers maillons du réseau trophique qui relient le 
cycle des nutriments aux productions primaire et secondaire (modèles NPZD : Nutriments, 
Phytoplancton, Zooplancton, Détritique). Le but de ces modèles est notamment de pouvoir 
proposer des scénarios à analyser aussi bien pour améliorer connaissance du fonctionnement 
écologique (articulation processus-habitat) que pour proposer de nouvelles stratégies de 
gestion des apports. Par exemple, d’un scénario à l’autre, et selon des choix qui lui sont 
propres, le porteur de projet (via le modélisateur) va, directement ou indirectement, faire 
changer la variable centrale des concentrations/flux en nutriments/contaminants en modifiant 
les valeurs des facteurs de contrôle des processus qui la régissent (paramètres constitutifs du 
modèle) comme, par exemple, les apports en nutriments, le débit et la morphologie (qui jouent 
notamment sur les temps de résidence et sur la salinité).  

Fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire (partie 5.1.) 

Catégorie 2 : les modèles hydro-morpho-sédimentaires (partie 5.3.) 
 
Ces modèles reposent sur les liens entre l’hydrodynamique, les apports sédimentaires et les 
réponses des habitats sédimentaires (comme les marais et les vasières) à une modification 
de ces contraintes hydrosédimentaires et cela tant : 

- d’un point de vue structurel : topographie, granulométrie, bathymétrie, organisation des 
chenaux, structure de la végétation que; 

                                                
2 Les réflexions et outils présentés et discutés dans ce rapport sont issus en très grande majorité de la littérature 
scientifique publiée (457 articles du rapport précédent, cf. Capderrey et al., 2016, additionnés de 80 nouvelles 
références). Voir méthode d’analyse en Annexe. 
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- fonctionnel : (dé)stockage des nutriments, transport de la matière organique, accélération ou 
dissipation des houles et des courants de marée, etc. 

Les outils répertoriés regroupent notamment : 

 des modèles permettant d’appréhender les processus hydrosédimentaires régissant le 
développement sédimentaire des plateformes intertidales et permettant le couplage avec des 
modèles de réponse de la végétation/ou des communautés benthiques ; 

 des modèles de développement et de dynamique des structures de drainage (propriétés 
géométrique des marais et chenaux et évolution de leur développement) ; 

 des modèles sédimentaires globaux permettant par exemple, de prédire les réponses à 
long terme et à grande échelle des habitats intertidaux aux modifications des conditions hydro-
morpho-sédimentaires. 

Fonctionnement support au cycle de vie des espèces (partie 6.1.) 

Catégorie 3 : les modèles basés sur les relations habitat-cycle de vie des espèces  
(partie 6.3.). 

Les modèles regroupés dans cette catégorie se basent sur l’analyse des réponses biologiques 
aux différentes variables constituant l’habitat ou le milieu de dispersion. Cet ensemble de 
modèles contient :  

 les différentes approches statistiques employées pour définir les habitats potentiels et les 
méthodes pour faire de ces modèles des outils plus opérationnels (indices d’habitat favorables, 
cartographies des habitats favorables) ; 

 les modèles permettant de prédire l’atteinte de ces habitats favorables par la ou les 
espèce(s) concernée(s). Il s’agit notamment des approches de géomatique permettant de 
modéliser la connectivité structurelle et fonctionnelle et d’obtenir des cartographies des 
habitats connectés dans l’espace et le temps ; 

 les modèles autour des réponses biologiques tels que des modèles individu centrés ou qui 
permettent d’identifier des priorités de restauration (hiérarchiser les bénéfices de restauration 
en fonction des réponses des espèces et des populations). 

Fonctionnement des réseaux trophiques (partie 7.1.). 

Catégorie 4 : les modèles trophiques (partie 7.3.). 

Ces modèles s’appuient sur le fonctionnement des réseaux trophiques et reposent sur deux 
approches essentielles :  

 les réseaux trophiques sont caractérisés par leur structure et différents indices informent 
sur la structure et l’état de l’écosystème à un instant t ; 

 les réseaux trophiques sont modélisés dans l’espace et dans le temps. Ces modélisations 
peuvent être ajustées pour prendre en compte différents types de modifications de 
l’environnement et d’interactions (trophiques et non trophiques).  
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Le niveau de réhabilitation des fonctions écologiques repose sur la structure et l’arrangement 
spatial des habitats ainsi que sur l’intensité des processus qui s’y déroulent. En estuaire, les 
facteurs qui contrôlent cette intensité sont en particulier liés à la dynamique hydro-morpho-
sédimentaire et à ses incidences (salinité de l’eau et des sols, temps de résidence des masses 
d’eau, flux de matière et d’énergie) et aux concentrations en polluants. Les outils identifiés 
regroupent avec différents niveaux de complexité des approches qui permettent 
d’appréhender au mieux les liens entre la dynamique hydrosédimentaire et le développement 
des structures des habitats3 et des processus qui s’y déroulent.  

Une partie est consacrée à chaque outil et son fonctionnement majeur associé. Elle 
reprend :  

- une synthèse des connaissances sur le fonctionnement considéré (parties 4.1., 5.1., 6.1., 
7.1.). 

Chaque fonctionnement fait l’objet d’un paragraphe synthétique sur l’état actuel des 
connaissances sur ce fonctionnement et reprend les fonctionnalités écologiques les 
plus concernées par les modifications/dégradations des estuaires : 

o synthèse sur le fonctionnement biogéochimique (partie 4.1.), 

o synthèse sur le fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire (partie 5.1.), 

o synthèse sur le fonctionnement support au cycle de vie des espèces (partie 6.1.), 

o synthèse sur le fonctionnement des réseaux trophiques (partie 7.1.) ; 

- les enjeux et les questionnements de restauration (parties 4.2., 5.2., 6.2., 7.2. ; Tableau 2, 
colonne 1 ; Figure 8). 

Pour chaque type de fonctionnement, les enjeux et les questionnements de restauration 
les plus fréquents sont détaillés : 

o enjeux d’une restauration du fonctionnement biogéochimique (par exemple limitation 
aux processus d’eutrophisation, réduction des phases d’hypoxie, etc.) (partie 4.2.), 

o enjeux d’une restauration du fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire (par 
exemple, création de zones tampon, favorisation du stockage et ou déstockage de 
nutriments, etc.) (partie 5.2.), 

o enjeux d’une restauration pour soutenir le cycle de vie des espèces (par exemple, 
renforcement des fonctions de nourricerie, d’alimentation, de repos ou de refuge pour 
divers taxons estuariens) (partie 6.2.), 

o enjeux d’une restauration d’un fonctionnement trophique (par exemple, soutien au 
développement de compartiments essentiels au fonctionnement des réseaux 
trophiques estuariens, gestion et pérennisation des activités halieutiques (pêche, 
aquaculture, conchyliculture, etc.) (partie 7.2.) ; 

- Le détail des outils (parties 4.3., 5.3., 6.3., 7.3.) 

o présentation des modèles les plus « emblématiques », 

o les données nécessaires et le principe de fonctionnement, 

o un renvoi vers des fiches techniques et des fiches exemples d’application ; 
  

                                                
3 Voir Tableau 1, typologie des habitats. 
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- Le domaine d’application et les limites (Parties 4.4., 5.4., 6.4., 7.4) 

o les modalités d’application, 

o les compétences requises, 

o les possibilités de l’outils et les connaissances à mobiliser/acquérir ; 

- Des fiches techniques des modèles et une fiche exemple de l’application des modèles. 
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Figure 8 : Démarche d'orientation vers les outils.
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Le tableau 2 ci-dessous propose une vision de l’ordre des outils à déployer par rapport à des types de problématiques écologiques (et leurs 
déclinaisons). 

 

Problématiques Fonctionnalités Restauration Outils Priorité 

 

 Désoxygénation 

Mortalité 
Barrière à la migration 
Modification des cycles 
biogéochimiques 
Répercussions sur le réseau 
trophique 
 

 Efflorescences 

Excès de la matière organique 
Désoxygénation 
Modifications communauté de 
producteurs primaires et répercussion 
sur le réseau trophique (+ espèces 
opportunistes) 
Toxines phytoplanctoniques 
 

 Déclin de la productivité de l’estuaire 

Effondrements des stocks d’espèces 
 

Production primaire 

Recyclage 

Production secondaire 

Corridor/connectivité 

Action sur les sources de nutriments et de la 
matière organique pour enrayer l’eutrophisation 
(tenant compte rapport entre CNP Si) 

Zones de rétention des éléments nutritifs et des 
flux diffus 

 Zones humides ripariennes végétalisées ou non 
(ecotone, annexes hydrauliques, chenaux 
latéraux (étiers, filandres…), schorres / slikkes / 
marais) 

Modification de l’hydropériode fréquence, durée 
des immersions 

Outil 1 : modèles biogéochimiques pour 
prédire les effets des actions +++ 

Outil 2 : modèles HMS4 pour prédire la 
distribution spatiale et types de zones de 
rétention et leur évolution 

++ 

 
Outil 4 : répercussion sur les réseaux 
trophiques 

+ 

  

                                                
4 HMS : Hydro-Morpho-Sédimentaire 
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 Diminution (ou modification) des 

effectifs des espèces 

caractéristiques commerciales ou 

patrimoniales (dont surpêche) 

 

Alimentation/refuge-
repos/ 

Production secondaire 

Corridor/connectivité 

Restaurer les habitats manquants pour accomplir 
le cycle de vie des espèces concernées (dont 
habitats de sa ressource alimentaire) 

Restaurer la connectivité entre les habitats 

Restaurer la qualité de l’eau, si impact sur la 
population 

Gestion des stocks d’espèces commerciales et 
modification des pratiques (mode de capture) 

Outil 3 : modèle habitat/cycle de vie des 
espèces 

+++ 

Outil 2 : modèle HMS pour prédire la 
distribution spatiale et les types 
d’habitats 

+++ 

Outil 4 : modèle trophique pour 
diagnostiquer les dysfonctionnements et 
prédire les effets des actions de 
restauration sur le réseau trophique 

+++ 

 

 Réduction et dégradation des zones 

inter- et sub-tidales (ex. endiguement, 

chenalisation) 

Réduction/perte des habitats pour 
différents stades de vie (ex. nourricerie 
pour les juvéniles de poissons) 

Exacerbation du risque d’inondation en 
amont (disparition des zones de 
dissipation d’énergie) 

Alimentation, nourricerie, 
refuge-repos, 
reproduction, transit 

Corridor/connectivité 

Production primaire 

Production secondaire 

Recyclage 

Régulation des flux 
hydro-sédimentaires (ex. 
rétention des MES) 

Restaurer les habitats manquants pour accomplir 
le cycle de vie des espèces-cibles (espèces-
parapluie, espèces-ingénieurs, espèces « clé de 
voute ») 

Restauration a priori (reconstitution des habitats 
antérieurs) 

Restaurer les habitats pour diversifier la 
mosaïque d’habitats (objectif : augmentation de 
la résilience et/ou de la stabilité d’écosystème) ? 

Restaurer la connectivité entre les habitats 

Outil 2 : modèle HMS pour prédire 
l’évolution des zones visées par la 
restauration 

+++ 

Outil 3 : modèle habitat/cycle de vie des 
espèces +++ 

 
Outil 4 : modèle trophique pour 
diagnostiquer les dysfonctionnements et 
prédire les effets des actions de 
restauration sur le réseau trophique  

+ 

Outil 1 : modèle biogéochimique pour 
prédire l’effet sur la qualité de l’eau + 
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 Remontée du front de salinité 

 

Modification des distributions des 
peuplements en lien avec leur tolérance 
à la salinité 

Modification des habitats 

Production primaire 

Production secondaire 

Alimentation/nourricerie/r
efuge/repos/reproduction 

Recyclage des éléments 
nutritifs/stockage/déstock
age 

Gestion des apports en eau douce 

Restauration morphologique en lien avec la 
pénétration de la marée 

Outil 2 : modèle HMS pour prédire la 
distribution des habitats +++ 

Outil 3 : modèle habitat/cycle de vie des 
espèces +++ 

Outil 4 : modèle trophique pour prédire et 
évaluer les modifications du réseau 
trophique 

++ 

Outil 1 : modèle biogéochimique pour 
prédire l’effet sur la qualité de l’eau + 

 

 Portes à flot, barrages et écluses 

 

Entrave aux flux d’eau, des matières 
et aux déplacements des organismes. 

Modification des distributions des 
peuplements en lien avec leur tolérance 
à la salinité 

Modification des habitats 

Corridors biologiques 
(continuité) 

Connectivité des habitats 

Production primaire 

Production secondaire 

Alimentation/nourricerie/r
efuge/repos/reproduction 

Recyclage des éléments 
nutritifs/stockage/déstock
age 

Restauration des continuités écologique et hydro-
sédimentaire 

Outil 2 : modèle HMS pour prédire la 
distribution des habitats et évolution des 
flux 

+++ 

Outil 3 : modèle habitat/cycle de vie des 
espèces +++ 

Outil 1 : modèle biogéochimique pour 
prédire l’effet sur la qualité de l’eau ++ 

Outil 4 : modèle trophique pour prédire et 
évaluer les modifications du réseau 
trophique + 
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 Remaniement des sédiments/ 

perturbation des fonds (navigation, 

dragages, clapage, chalutage, 

mouillage, extraction de granulats, 

aquaculture) 

Augmentation de la turbidité / 
sédimentation accrue /arrachage de la 
végétation/dégradation des habitats… 

Production primaire 

Production secondaire  

Alimentation/nourricerie/r
efuge/repos/reproduction 

 

Eviter les périodes « sensibles » Outil 2 : modèle HMS pour prédire la 
distribution des habitats et évolution des 
flux 

+++ 

Outil 1 : modèle biogéochimique pour 
prédire l’effet sur la qualité de l’eau ++ 

Outil 3 : modèle habitat/cycle de vie des 
espèces ++ 

Outil 4 : modèle trophique pour prédire et 
évaluer les modifications du réseau 
trophique  

+ 

Tableau 2 : Outils à déployer face à des grands types de problématiques écologiques.
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Exemple d’orientation vers les outils  

À partir des éléments ci-dessus, nous proposons d’illustrer la démarche d’orientation vers 
les outils à l’aide de deux exemples de problématiques écologiques. 

Problématique écologique /enjeu : 
1- Enjeu « aquaculture », ou « pêche » : présence de toxines dans des coquilles Saint-

Jacques suite à des efflorescences (« blooms ») de dinoflagellés ou de diatomées 

productrices de phytotoxines toxiques;  

 Ex : déséquilibre dans le cycle des nutriments (rapport Si/N déséquilibré, trop grande 

quantité des nutriments, temps de résidence trop important favorisant la production 

primaire, etc.) 

2- Indicateur poisson type DCE traduisant un « mauvais » état des peuplements 

 Ex : manque, inaccessibilité ou mauvaise qualité physique et chimique au sein des 

habitats exploités par les juvéniles de poissons en tant que nourriceries ou comme zone 

de refuge vis-à-vis des prédateurs)  

Fonctionnalités écologiques altérées ou perdues : 
1- Production primaire : recyclage et régulation des concentrations en des nutriments,  

2- Fonction de nourricerie et de refuge 

Action de restauration envisagée : 
1- Réduction de l’occurrence des phénomènes de bloom d’un facteur « x » en contrôlant les 

apports nutritifs (d’un facteur « y ») afin que leurs concentrations absolues et relatives 

restent inférieures à certains seuils.  

2- Faciliter l’accessibilité et réhabiliter la qualité et la productivité des vasières afin de 

permettre l’alimentation et le refuge pour les juvéniles de poissons.   

Fonctionnement et catégorie d’outil à considérer : 
1-  Fonctionnement biogéochimique  

 Outils catégorie 1 modèles biogéochimiques (par exemple, modèles de transport 

réactionnel, couplant l’hydrologie, la dynamique sédimentaire et les réponses biologiques) 

 

2- Fonctionnement essentiel au cycle de vie des espèces (présence, 

connectivité/accessibilité des habitats), + fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire : 

apports sédimentaires et hydrologie : pour la surface de l’habitat (quantité de chenaux, la 

profondeur, la surface totale), + fonctionnement biogéochimique (apports de nutriments 

et réactions associées) => en termes de qualité biochimique (eau) + fonctionnement 

trophique : assimilation efficace de la ressource trophique  

Combinaison des outils catégorie 2, catégorie 3 et catégorie 4 (croisement). 
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4. Fonctionnement biogéochimique 

4.1. SYNTHÈSE DES CONNAISSANCES 

Parmi les problématiques écologiques rencontrées sur l’ensemble des estuaires mondiaux, la 
principale concerne le dysfonctionnement biogéochimique. Le phénomène d’eutrophisation lié 
aux excédents de nutriments est ainsi associé à de multiples effets comme l’hypoxie, les 
perturbations de la production primaire voire les risques d’intoxications ou de dystrophie. 
Depuis plusieurs décennies, des actions de restauration de la qualité de l’eau ont été mises 
en place sur des portions estuariennes mais aussi sur l’ensemble des bassins versants, le plus 
souvent grâce à l’appui de modèles mathématiques prédisant le devenir des matières en 
suspension (particules organiques et inorganiques). Pour mieux appréhender le 
fonctionnement de ces outils (partie 4.3.) il est important de comprendre la dynamique des 
processus chimiques permettant la transformation de la matière et de l’énergie à l’intérieur de 
l’estuaire (échanges entre les différents habitats, entre les organismes et même au sein des 
organismes). 

 Les processus de production et de minéralisation de la matière organique se déroulent 
dans des environnements différents : (1) au sein de la colonne d’eau (matières 
particulaires en suspension ou en cours de sédimentation, matières dissoutes) et (2) 
dans les compartiments sédimentaires (eaux interstitielles, interface avec la colonne 
d’eau). Ces processus de transformation peuvent être appréhendés à une échelle plus ou 
moins fine du réseau trophique (cellule, organisme, réseau) et du paysage estuarien (de 
quelques centimètres à l’ensemble du continuum bassin versant-estuaire-baie). 

La littérature portant sur les outils de la restauration renvoie à ces processus décrivant 
l’influence sur les flux de nutriments et la production biologique et l’évolution des apports de 
matière organique ou minérale dans la colonne d’eau. Les outils intègrent de plus en plus de 
scénarios qui concernent les apports de matière à l’estuaire et les leviers de gestion portant 
sur les rejets via la modélisation des processus biogéochimiques de déroulant au sein de la 
colonne d’eau et le long du continuum fluvial - estuarien.  

Nous proposons dans cette partie de faire un rappel sur les principales fonctions 
biogéochimiques assurées par les estuaires en insistant sur la colonne d’eau. Pour cela, nous 
détaillerons les principaux processus qui sous-tendent ces fonctions écologiques (Figure 9) 
pour que le lecteur puisse mieux appréhender les outils présentés dans la partie 4.3.). 
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Figure 9 : Principales fonctions écologiques et processus biogéochimiques sous-jacents. 

4.1.1. Production primaire 

La production primaire (Figure10) est définie par la production de biomasse vivante végétale 
par des organismes autotrophes photosynthétiques très majoritairement dominés par des 
communautés d’origine végétale mais aussi bactérienne : cyanobactéries et bactéries chimio 
et photo-litotrophes). Cette production Elle est issue de deux processus majeurs : la 
photosynthèse et l’assimilation de nutriments minéraux. Les variations spatio-temporelles des 
conditions environnementales comme la température, les apports et la disponibilité en 
nutriments, la salinité, le temps de résidence des masses d’eau, ou encore les conditions 
d’éclairement, influencent l’intensité du déroulement des processus photosynthétiques. Pour 
les eaux, la turbidité très variable au sein des estuaires, et particulièrement lors de l’existence 
d’un bouchon vaseux constitue un paramètre majeur de limitation de la productivité primaire.  

La production primaire est réalisée par les organismes autotrophes sessiles ou mobiles, 
planctoniques ou benthiques à savoir :  
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- les microalgues qui incluent :  

o phytoplancton : procaryotes (ex : cyanobactéries) et algues unicellulaires ou coloniales 
microscopiques en suspension dans la colonne d’eau,   

o microphytobenthos : algues unicellulaires ou coloniales microscopiques colonisant les 
substrats notamment à l’interface eau-sédiment ; 

- les macrophytes qui incluent :  

o macroalgues : algues pluricellulaires présentes dans la zone benthique, généralement 
accrochées à un substrat dur, 

o la végétation aquatique submergée (angiospermes) : colonisant les zones subtidales 
et intertidales comme les vasières ou les fonds sablo-vaseux (ex : Zostera marina et Z. 
noltei) ; ou temporairement plus ou moins durablement inondées au sein des zones 
intertidales (marais à Spartina sp., Zostera noltei) et supratidales (joncs, bruyères) ; 

- les bactéries autotrophes. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 10 : Fonction de production primaire et processus sous-jacents.                                                               
PP : producteur primaire, DSi : silice dissoute. Les flèches pleines représentent les processus                         
liés directement à la production primaire, les flèches en pointillés représentent les processus 

indirectement liés à la production primaire. 

4.1.2. Production secondaire 

La production secondaire est assurée par les organismes hétérotrophes. Elle est définie par 
l’accroissement de biomasse de l’ensemble des individus d’une population c’est-à-dire comme 
la somme des croissances individuelles.  

Elle concerne les organismes comme :  

- les herbivores (les consommateurs primaires) qui se nourrissent de microalgues et 
macrophytes. ; 
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- les carnivores (les consommateurs secondaires) qui regroupent deux grandes 
communautés écologiques ; une communauté planctonique : le zooplancton et une 
communauté benthique : le zoobenthos. Ils peuvent par ailleurs être regroupés en 
différentes classes de tailles grâce aux préfixes nano – (>20µm) micro- (< 0,2 mm), méio- 
(>1 mm) ou macro/méga- (visible à l’œil nu). 

La production secondaire est par conséquent la résultante des processus se déroulant au 
niveau inférieur qui concernent l’assimilation et la transformation des nutriments en biomasse 
consommable. Dans notre approche, celle-ci ne sera pas décrite dans la partie fonctionnement 
biogéochimique. 

4.1.3. Recyclage des nutriments (stockage et déstockage) 

Dans l’écosystème, le transfert de l’énergie chimique stockée au sein de la biomasse via les 
réseaux trophiques, s’accompagne d’une libération des nutriments susceptibles alors d’être à 
nouveau disponibles et immobilisables dans une nouvelle biomasse autotrophe. Ces 
transformations chimiques se réalisent au sein même des organismes mais aussi dans la 
colonne d’eau et les sédiments par l’action des communautés microbiennes et de leurs 
enzymes qui réalisent la minéralisation de la nécromasse. Comme précisé précédemment, la 
colonne d’eau et les habitats benthiques sont étroitement interdépendants car liés par de 
nombreux échanges d’eau, de matière et d’énergie. 

Les nutriments sont des composés organiques ou minéraux nécessaires au fonctionnement 
des organismes et in fine de l’écosystème. Le transfert d’énergie chimique dans l’écosystème 
commence par leur transformation en matière organique bactérienne ou végétale (absorption, 
assimilation, stockage) et par le processus inverse de dégradation ; il s’agit du premier maillon 
des réseaux trophiques. Le passage d’un individu à la population, puis à la communauté et 
enfin au réseau trophique marque des changements biogéochimiques, mais les autres 
maillons fonctionnent de façon assez similaire. Nous nous concentrerons dans cette section 
sur le phénomène de recyclage à l’échelle du premier maillon (matière organique, nutriments, 
minéraux, production primaire, mais nous reviendrons plus en détails sur les transferts 
d’énergie et donc du fonctionnement des réseaux trophiques dans leur intégralité dans la partie 
7.1.). 

La matière organique est composée des éléments C, H, P, Si, N, etc. Elle est produite dans 
l’estuaire ou y est transportée par ruissellements, par les eaux souterraines, ou par rejets 
directs dans le chenal principal. D’origine naturelle ou synthétique, elle peut exister sous forme 
particulaire dans les sédiments ou dans la colonne d’eau et sous forme dissoute ou colloïdale 
dans la colonne d’eau ou l’eau interstitielle (chacune de ces formes correspondant à des tailles 
différentes). Une fraction de la matière organique peut être (bio)dégradée (matière organique 
labile) en matière minérale, alors que l’autre partie se dégrade sur des échelles de temps plus 
longues (matière organique réfractaire). La majorité de la matière organique trouvée dans les 
substrats sédimentaires et les matières en suspension (MES) est constituée de mélanges de 
produits végétaux, microbiens et animaux présents à différents stades de dégradation.  

Les producteurs primaires (bactéries, plantes aquatiques : macrophytes, macro-algues et 
micro-algues) sont majoritairement autotrophes. Ils absorbent surtout des éléments sous 
forme minérale (par exemple nitrate (NO3

-), phosphate (PO4
-), silice biogénique (BSi, pour les 

diatomées ou les silicoflagellées) mais également par exemple, des métaux traces comme le 
fer et des vitamines. Certains producteurs primaires sont également mixotrophes 
(photosynthèse et phagotrophie) comme certaines cyanobactéries. Ce n’est qu’après 
l’absorption de ces nutriments minéraux présents dans les eaux estuariennes (eaux 
interstitielles des sédiments ou colonne d’eau) que les producteurs primaires synthétisent eux-
mêmes la matière organique dont ils ont besoin pour leur développement (processus de 
réduction). 
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Le recyclage des nutriments prend donc en considération les processus associés à la 
dégradation de la matière organique en nutriments minéraux (ou minéralisation), et leur 
absorption par les producteurs primaires. Cela implique particulièrement :  

- le carbone 

Le carbone est le principal composant de la matière organique. Les processus qui y sont 
associés sont ceux de sa production (via la biomasse par exemple) et ceux de sa 
dégradation (ou minéralisation). La minéralisation des composés carbonés est donc un 
proxy de la minéralisation de la matière organique. Ce processus implique la 
transformation des formes organiques en formes minérales et donc le changement de 
composition de la matière organique présente. En plus de permettre de comprendre la 
dégradation de la MO dans le milieu aquatique, l’étude des composés carbonés permet de 
suivre les échanges d’énergie au sein de l’écosystème et de ses réseaux trophiques ; 

- le phosphore 

Le phosphore joue un rôle important dans les processus comme la photosynthèse et les 
processus du métabolisme tels que le maintien des parois cellulaires et les transferts 
énergie (Statham, 2012). Il peut également être un facteur limitant de la production 
primaire. Sa dégradation (ou minéralisation) est importante pour le rendre assimilable. Le 
suivi des concentrations en composés phosphorés est un des proxys du processus de la 
minéralisation de la matière organique. Ce processus permet de réduire le phosphore 
organique en produisant du phosphate à l’aide de bactéries dégradant la matière 
organique (grâce à la phosphatase alcaline). Le cycle du phosphore en milieu aquatique 
est complexe et contient de nombreux processus. Voici, toutefois les trois principaux 
processus qu’il est important de considérer lorsqu’on s’intéresse aux processus autour du 
phosphore : 

o minéralisation (i.e. dégradation) du phosphore organique : Porg → Pinorg (PO4) , 

o assimilation du phosphore par les organismes autotrophes : Pinorg (PO4) → Porg, 

o sorption et désorption qui sont des processus liés aux fonctions de stockage ou de 
relargage de phosphore dans les sédiments ou les MES : Pinorg (PO4) → Pinorg Part, 

o association avec le fer et calcium (sous forme d’oxydes de fer et de calcium) : les 
oxydes de fer ont tendance à piéger le phosphate et sont présents en conditions bien 
oxygénées ; 

- l’azote 

L’ammonium (NH4
+) est la principale forme d’azote assimilable par les organismes 

autotrophes, Il provient de la transformation successive des nitrates en nitrites puis en 
ammonium. Face à des problématiques d’eutrophisation et de chute de production 
primaire, les processus d’assimilation, de dégradation et de stockage sont particulièrement 
étudiés ainsi que l’équilibre entre les différents nutriments (car certains d’entre eux peuvent 
s’avérer limitants). Le cycle de l’azote est notamment constitué par :  

o des processus de dégradation de la matière organique réalisés par des bactéries : 

 la minéralisation de l’azote organique en NH4
+; 

 la nitrification (réduction de NH4
+en NO3-) qui a principalement lieu dans la colonne 

d’eau et selon les conditions d’oxygénation ; 

 la dénitrification (réduction de NO3 et N2 (ou N2O)) qui a principalement lieu dans 
les sédiments ; 

 l’anammox (ou oxydation anaérobique de NH4 en N2) ; 

 la DNRA (ou réduction de NO3
- en NH4

+), 
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o le processus d’assimilation de NO3
- par les organismes autotrophes et produisant de 

la matière organique vivant,  

o le processus de stockage des composés azotés et dissous qui n’auront pas été 
transportés dans les habitats connectés ou relâchés dans l’atmosphère sous forme de 
gaz. Les composés azotés peuvent ainsi être enfouis dans les sédiments au sens 
physique du terme, ils ne sont alors plus disponibles pour la colonne d’eau mais 
subissent des processus de dégradation au cours de leur enfouissement ; 

- la silice 

La silice est un élément essentiel pour le cycle de vie des organismes qui l’utilisent sous 
forme biogénique comme les diatomées. 

Les questionnements écologiques liés à la silice dans les habitats estuariens concernent 
son rôle joué dans l’équilibre entre nutriments (C, N, P, Si) dans l’eutrophisation (lorsqu’elle 
devient un élément limitant), et sur l’impact des diatomées (et donc de la disponibilité de 
la silice dissoute) sur les réseaux trophiques. 

Au cours de son cycle elle est présence sous trois formes :  

o la silice dissoute (inorganique ou minérale et dissoute ; DSi) est la forme assimilable 
par les organismes comme les diatomées, silicoflagellés. Elle est produite par 
dissolution minérale de silice lithogénique et dissolution organique de silice biogénique, 

o la silice biogénique (organique et particulaire ; BSi) est présente dans les organismes 
vivants ou morts (coque siliceuse des diatomées, roseaux). Elle est ensuite minéralisée 
par dissolution pour produire la DSi, 

o la silice lithogénique (inorganique ou minérale et particulaire ; LSi) est généralement 
présente sous forme solide dans les sédiments ou les matières en suspension. Elle est 
issue de la minéralisation des roches et peut représenter jusqu’à 90% de la silice 
particulaire totale dans la colonne d’eau. 

Les processus principaux impliqués dans le cycle de la silice sont sa dissolution de la 
phase biogénique (BSi, principalement les plantes siliceuses comme les roseaux et les 
diatomées) vers sa phase dissoute (DSi), et son assimilation par les organismes. 

4.2. ENJEUX ET QUESTIONNEMENTS DE RESTAURATION 

4.2.1. Eutrophisation 

Le terme « eutrophisation » est utilisé dans la littérature scientifique pour désigner un 
processus naturel d’augmentation de la production de matières organiques accompagnant 
l’évolution d’un écosystème aquatique sur des temps géologiques, jusqu’à son éventuel 
comblement. Il peut également désigner un processus résultant des activités anthropiques et 
agissant sur des échelles de temps courtes (heures, jours, mois, années) (Pinay et al., 2017 : 
Le Moal et al., 2019). L’eutrophisation d’origine anthropique est un phénomène de 
surproduction de matériel organique survenant lorsque la charge de nutriments entrants (azote 
et phosphore) dépasse la capacité d’assimilation de l’écosystème. Autrement dit, lorsque 
l’accroissement naturel de la biomasse végétale dû à cet enrichissement des eaux n’est plus 
contrôlé par la production secondaire (prédateurs d’algues) ou la mortalité classique, on 
assiste alors à des conséquences écologiques ou sanitaires dont certaines sont positives 
temporairement (production soudaine de nourriture) ou néfastes (hypoxie, anoxie, toxiques). 
Ces changements se traduisent principalement par une augmentation de la biomasse du 
phytoplancton (micro-algues) ou des macro-algues (ex : Ulva sp.) dont les efflorescences (ou 
blooms) ont plusieurs impacts sur les écosystèmes, la santé humaine et l’activité myticole.  
Les efflorescences générées peuvent atteindre de très fortes concentrations cellulaires 
(jusqu’à 1010 cellules.m-3). Elles contiennent des dinoflagellés, des diatomées, des 
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cyanobactéries capables de produire des neurotoxines et cyanotoxines dangereuses. Leur 
dégradation émet des gaz toxiques et nécessite une importante consommation d’oxygène 
(favorisant l’hypoxie du système) mais augmente également la turbidité de l’eau. Ces 
efflorescences sont opportunistes car elles peuvent utiliser comme source toutes les options 
allant de l’autotrophie à l’hétérotrophie ; en utilisant soit C, N et P. Plusieurs endroits des côtes 
françaises rencontrent des problèmes de ce type imputables aux apports de nutriments 
(marées vertes d’ulves saisonnières en Bretagne, proliférations phytoplanctoniques d’espèces 
diverses diatomées, dinoflagellés etc.). Le peu de littérature faite sur le sujet (dans la présente 
analyse) semble montrer que l’écologie des efflorescences demeure compliquée à 
appréhender (compétition, éléments limitants, temps de résidence etc.) et que les modèles 
prédictifs semblent reposer sur des approches plus qualitatives que quantitatives ; les modèles 
opérationnels actuels se basent en effet sur les satellites et des modèles océanographiques 
pour prédire leur développement et leur occurrence (Davidson et al., 2016). 

4.2.2. Hypoxie 

Le déficit en O2 (souvent lié à l’eutrophisation) est une problématique importante et récurrente. 
L’oxygène dissous est un indicateur important de la qualité de l’eau et du fonctionnement des 
systèmes aquatiques. Des hypoxies d’origine humaine sont largement constatées au niveau 
mondial (Rabalais et al., 2010) et menacent directement la survie des organismes (dès que 
l’oxygène dissous atteint des valeurs <2mg.L-1, on définit un seuil d’hypoxie) et des 
améliorations essentielles sont à faire sur certains estuaires avant même de déployer des 
mesures de restauration physique d’habitats benthiques (épisodes d’hypoxie très marqués sur 
certains estuaires, hypoxies saisonnières dans les estuaires dues aux variations de la 
température, etc.). Les phénomènes d’hypoxie ne sont pas rares, les estuaires macrotidaux 
français (Gironde, Seine, Loire) y sont souvent soumis, de façon chronique ou bien 
saisonnière, et dépendent fortement de la turbidité (problématique du bouchon vaseux). Au-
delà de la menace directe sur les organismes, la désoxygénation entraine aussi perturbations 
dans les cycles biogéochimiques. Elle perturbe notamment les processus biogéochimiques 
comme la nitrification et la dénitrification pour lesquels la disponibilité en oxygène et le potentiel 
d’oxydo-réduction sont des importants facteurs de contrôle (Billen et al., 1999 ; Van Damme 
et al., 2010). La perte d’azote par la nitrification, dénitrification et l’oxydation de l’ammonium 
sont affaiblies et l’eutrophisation peut être accélérée (Conley et al., 2009). Par ailleurs, la 
désoxygénation peut favoriser la libération de phosphore inorganique dissous par les 
sédiments, ce qui peut stimuler la production primaire puis entrainer de l’hypoxie. Au final, les 
ratios entre les nutriments peuvent être modifiés ce qui peut affecter la composition du 
phytoplancton (Vaquer-Sunyer et Duarte 2008). 

4.2.3. La chute de production biologique 

La chute de la production biologique (primaire et secondaire) s’observe généralement dans 
des écosystèmes pour lesquels les nutriments n’ont pas le temps (temps de résidence parfois 
courts) ou la possibilité (manque d’activité bactérienne) d’être correctement assimilés par les 
producteurs primaires. Cette chute peut aussi résulter d’une très forte limitation d’un des 
nutriments principaux qui est la silice, limitant ainsi la croissance des diatomées (Van Damme 
et al., 2010). Ce type de phénomène peut mener à des caractéristiques oligotrophes (pas 
assez de nutriments sont apportés). Cette problématique, peu courante, peut néanmoins 
résulter d’impacts anthropiques comme les nombreux aménagements qui, en modifiant la 
morphologie et donc les processus hydrodynamiques jouent directement sur les temps de 
résidence.  
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4.2.4. Les contaminants / polluants 

Les estuaires sont le réceptacle de nombreuses pollutions aux sources multiples. Outre les 
apports en nutriments, les estuaires subissent des contaminations issues d’effluents 
industriels, domestiques et agricoles comme des métaux lourds, des hydrocarbures 
aromatiques polycycliques (HAP), des microplastiques, des pesticides, des bactéries, etc. En 
l’état actuel des connaissances, décrire et prédire le phénomène d’épuration des contaminants 
est complexe. Cela s’explique notamment par une grande variété de facteurs à prendre en 
compte comme l’origine des contaminants, leur comportement, leur capacité de dégradation, 
leur nombre, la nature de leurs produits de dégradation (comme l’atrazine par exemple), les 
effets immédiats et à long terme sur les organismes. Le comportement physique dans le 
gradient estuarien de quelques grandes familles de contaminants est aujourd’hui assez bien 
connu et fait l’objet de modules de modélisation associés à des modèles de fonctionnement 
hydro-morpho-sédimentaire et/ou biogéochimique. Les impacts biologiques en termes 
physiologique (appareil reproducteur, système nerveux), de fonctionnement des 
communautés (agencements et interactions), et évolutif (fitness des organismes) est en 
revanche encore difficile à appréhender in situ. 

4.3. OUTILS BIOGÉOCHIMIQUES 

Les estuaires jouent un rôle fondamental dans le transfert de matériel dérivé de l’amont vers 
le système marin et sont des hotspots biogéochimiques qui reçoivent fortes quantités de 
nutriments et carbone organique. Les perturbations dans les flux de transport de nutriments 
modifient fortement les processus biogéochimiques. L’évaluation quantitative des flux 
représente un vrai défi car les différents constituants chimiques peuvent réagir avec d’autres 
le long du continuum estuarien où des transformations physiques chimiques et biologiques 
peuvent se produire (Tappin et al., 2003 ; cité dans Vanderborght et al., 2007). 

Pour identifier les sources responsables et les quantités de modifications/réductions à 
appliquer, il n’y a souvent pas d’autre choix qu’employer des modèles permettant d’informer 
efficacement et numériquement sur la quantité de nutriments à diminuer et la réponse 
biologique à cette diminution. Développés pour de nombreux estuaires au niveau mondial, 
ils ont été appliqués à des estuaires de petite taille (par exemple l’estuaire du Mondego au 
Portugal qui rencontre des problèmes d’eutrophisation liés en partie à l’activité d’oléiculture) 
et à des estuaires impliquant de très nombreux bassins-versants (comme la Chesapeake Bay 
dépendante de plusieurs états américains, ou encore la baie d’Adelaïde en Australie). 

4.3.1. La base de fonctionnement des modèles biogéochimiques 

La modélisation est une méthode particulièrement utilisée pour estimer les flux de matières en 
milieu estuarien et évaluer son rôle de filtre. Les modèles biogéochimiques sont développés 
pour comprendre et prévoir les variations spatio-temporelles des éléments chimiques 
(oxygène dissous, carbone, azote, phosphore, silice) sous l’action de l’activité biologique 
(bactéries, phytoplancton, zooplancton) et de phénomènes physiques (mouvements d’eau, 
sédimentation, etc.) (Lajaunie Salla 2016). 

Les modèles biogéochimiques sont des outils de prévision des états d’oxygénation et du 
devenir des nutriments/polluants dans les estuaires. Ils sont utilisés comme outil de 
surveillance et d’aide à la décision pour les politiques de gestion de l’eau. De nombreux 
modèles biogéochimiques ont été développés pour des estuaires afin d’étudier les hypoxies. 
Ils ont souvent été appliqués à l’échelle de l’intégralité de bassins versants souvent très grands 
à l’étranger (ex : Chesapeake Bay, Yangtze) et en Europe (comme par exemple, la Gironde, 
la Seine, le Guadiana). Le but de ces modèles est d’abord de reproduire de manière réaliste 
les cycles biogéochimiques de l’écosystème. Ils nécessitent donc de prendre en compte les 
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différents forçages qui s’appliquent. C’est pourquoi le couplage du modèle 
biogéochimique à un modèle dynamique est souvent essentiel afin d’avoir une 
représentation réaliste de la dynamique des éléments biogéochimiques. Par exemple, 
selon les environnements et les processus biogéochimiques qui s’y déroulent, les modèles 
biogéochimiques peuvent être couplés (1) avec un modèle de transport sédimentaire (dépôt, 
remise en suspension, floculation des particules), (Cugier et le Hir 2002 ; Sottolichio et al., 
2000), (2) avec un modèle de transport réactionnel (dès lors que les flux de nutriments sont 
susceptibles de subir des transformations le long du continumm estuarien et que les taux de 
déroulement/intensité des processus doivent être considérés), (Regnier et al., 2013 ; Volta et 
al., 2014), ou encore (3) avec un modèle trophique qui intègre tous les compartiments de 
l’écosystème (cette possibilité de couplage sera abordée dans la partie 7.1.).  

Les modèles biogéochimiques varient selon les processus représentés (croissance du 
phytoplancton, nitrification, dénitrification, minéralisation etc.). Ils sont généralement centrés 
sur les premiers compartiments des réseaux trophiques où se jouent les principaux processus 
d’assimilation et de transformation des nutriments. Ils sont dits de type « NPZD » car ils ciblent 
le devenir des Nutriments, du Phytoplancton, du Zooplancton et des Détritus. Le nombre de 
variables d’état des modèles peut être augmenté en divisant les compartiments en sous-
groupes. Par exemple, en prenant en compte différents types de phytoplancton (comme les 
diatomées, cyanobactéries, dinoflagellés etc.), de zooplancton (comme les micro- et méso- 
zooplancton) et de nutriments (l’ammonium, les nitrates, le phosphate et les silicates) (ex : 
modèle biogéochimique RIVE développé sur l’estuaire de la Seine, Billen et al., 1994). De 
plus, si l’on s’intéresse au cycle complet de plusieurs éléments (carbone, azote, phosphore, 
oxygène dissous), des compartiments tels que la matière organique dissoute/particulaire 
carbonée, azotée, et phosphorée peuvent être ajoutés (Chapelle et al., 2000 ; Peña et al., 
2010).  

Lors de la construction du modèle biogéochimique, en plus de devoir choisir le nombre et le 
type de variables, il est nécessaire de choisir les processus les plus significatifs et les 
formulations qui permettront de simuler au mieux les interactions entre chacune des variables. 
Ces choix sont faits en fonction de la problématique scientifique et de la zone d’étude. Les 
connaissances de l’écosystème et la quantité de données acquises et disponibles sont 
alors extrêmement utiles pour choisir les variables, les processus et leurs formulations. 
Dans le cas d’un système eutrophe et stratifié, il est par exemple important de bien représenter 
la photosynthèse et les processus de croissance et de mortalité du phytoplancton de même 
qu’il est important de décrire les processus liés à l’activité du zooplancton (croissance, la 
prédation, le broutage et la mortalité). Inversement, pour un système turbide et mélangé, la 
photosynthèse n’est pas toujours utile à simuler ; dans ce cas, c’est la dynamique de la matière 
en suspension qui doit être prise en compte. Les processus généralement simulés par les 
modèles pour chacune des variables impliquées dans le fonctionnement biogéochimique sont 
détaillés dans le Tableau 3. 
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Variables généralement prises en compte Processus associés 

Phytoplancton 
Photosynthèse, broutage par le zooplancton, respiration, 
sédimentation et mortalité du phytoplancton 

Zooplancton 
Broutage du phytoplancton, respiration, excrétion, mortalité 
et prédation 

Carbone organique particulaire (COP) Respiration du phytoplancton et hydrolyse 

Carbone organique dissous (COD) Minéralisation, hydrolyse et dénitrification 

Phosphore organique particulaire (POP) Respiration du phytoplancton et hydrolyse 

Phosphore organique dissous (POD) Minéralisation et hydrolyse 

Phosphate (PO4 3-) Minéralisation et absorption/désorption par le phytoplancton 

Azote organique particulaire (NOP) Respiration du phytoplancton et hydrolyse 

Ammonium (NH4 +) Minéralisation, nitrification et absorption par le phytoplancton 

Nitrates (NO3 -) Nitrification, dénitrification et absorption par le phytoplancton 

Oxygène dissous (DO) 
Photosynthèse, respiration du phytoplancton, minéralisation 
de la MO, nitrification et aération 

Tableau 3 : Principaux processus associés pour chaque variable d'état dans la colonne d'eau            
(d'après Lajaunie-Salla, 2016). 

Enfin, selon les caractéristiques de la zone considérée, des objectifs définis et des informations 
disponibles, des modèles peuvent être construits avec une complexité plus ou moins 
importante et une résolution spatiale et temporelle différente. Par exemple :  

- dans le cas d’une zone turbide, le modèle peut en plus être couplé à un modèle de 
transport sédimentaire ;  

- dans le cas d’un écosystème planctonique très productif, différents types de phytoplancton 
peuvent être décrits et intégrés dans le modèle ;  

- dans le cas d’un estuaire stratifié en salinité, il peut être intéressant d’employer un modèle 
à trois dimensions (3D) permettant de décrire les variations de salinité dans la colonne 
d’eau. En revanche, si la colonne d’eau est bien mélangée, un modèle travaillant en 2 
dimensions (2D) peut suffire.  

Une fois que les variables et les processus à l’œuvre sont définis, les modèles 
biogéochimiques travaillent en résolvant l’équation de conservation de la masse des 
matières dissoutes et particulaires, qui considère les processus de transport physique 
et les réactions biogéochimiques. La loi de conservation de la masse prend en compte la 
matière entrante ou perdue par le système, la matière transportée par advection et diffusion 
et les processus biogéochimiques transformant la matière. Le modèle peut alors être appliqué 
dans un système en boîtes (partitionnement de l’estuaire en un nombre de boîtes) dans lequel 
les entrées et les sorties sont décrites dans chaque boîte par des débits de transfert de masse, 
soit couplé à un modèle hydrodynamique (à 1, 2 ou 3 dimensions).  
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Après avoir détaillé leur base de fonctionnement5, cette partie propose une vision très générale 
des modèles biogéochimiques les plus emblématiques qui permettent à la fois de comprendre 
le fonctionnement biogéochimique de l’estuaire et qui ont été appliqués à des problématiques 
d’amélioration de la qualité de l’eau (problèmes d’hypoxie et d’eutrophisation). 

4.3.2. Vue d’ensemble des modèles biogéochimiques « emblématiques » 

ECOMARS3D 

Le modèle hydrodynamique MARS3D (Model for Application at Regional Scales) (voir fiche 
outil), développé par l’Ifremer (http://wwz.ifremer.fr/mars3d/; Lazure et Dumas , 2008) a été 
employé en milieu estuarien pour répondre à des questionnements biogéochimiques. 
MARS3D fonctionne sur un cœur hydrodynamique et peut intégrer différents modules ; un 
module de biogéochimie (ECOMARS3D) et un module de dynamique sédimentaire 
(SEDIMARS) (Le Hir et al., 2011). Le module biogéochimique ECOMARS3D de MARS3D 
(Cugier et Le Hir, 2002 ; Cugier et al., 2005 ; Menesguen et Dussauze, 2011) permet de 
modéliser les cycles de l’azote, du phosphore et de la silice dans la colonne d’eau.  Le modèle 
résultant couple alors les processus hydro-sédimentaires avec la biogéochimie (représentée 
par un modèle de type NPZD c’est-à-dire s’appuyant sur les nutriments > le phytoplancton > 
le zooplancton > le compartiment détritique). Le phytoplancton est représenté dans ce modèle 
par 3 groupes génériques (diatomées, dinoflagellés, nanoflagellés) et le zooplancton par 2 
groupes (micro et méso plancton).  

Identifier la responsabilité relative dans les améliorations de la qualité de l’eau 

 ECOMARS3D a été appliqué dans des études de scénarios de réduction de l’eutrophisation 
en milieu côtier et estuarien (ex : développement d’un modèle biogéochimique de la Manche 
à l’estuaire de la Seine). Dans une étude parue en 2014 (Ménesguen et Dussauze, 2014), il a 
notamment été appliqué aux 45 plus grands bassins versants débouchant sur la façade 
Manche-Atlantique. Le but de cette étude était d’identifier la responsabilité respective de 
chacun de ces bassins dans les apports totaux de nutriments à la façade Manche-Atlantique. 
Une fois obtenus grâce au modèle, ces contributions ont été employées pour calculer des 
scénarios de réduction en apport en azote et phosphore fleuve par fleuve de façon à tenter de 
se rapprocher du meilleur rapport efficacité/coût du bon état écologique général quant aux 
critères européens d’eutrophisation.  Cette étude a permis d’établir que les fleuves de Manche 
Atlantique ne nécessitaient pas tous des efforts équivalents de réduction des apports. 
Davantage concernés, les grands fleuves devaient atteindre un abattement > 80 % des 
nutriments pour un très bon état et > à 60 % pour un bon état, alors que certains petits fleuves 
côtiers pouvaient se contenter d’un abattement faible voire nul. Sur cette base, plusieurs 
travaux ont depuis vu le jour pour permettre de définir des scénarios de gestion pour la 
réduction des nutriments et éviter les phénomènes d’eutrophisation (Ménesguen et al., 2018 ; 
Ménesguen et al., 2019). 

                                                

5 NB : les modèles biogéochimiques fonctionnent souvent sur une base hydrodynamique fournie par des modèles 
3D (comme par exemple MARS3D) qui permettent de calculer les réactions dans les 3 dimensions de l’estuaire.  
Cette base peut être couplé avec plusieurs modules complémentaires pour étudier des problématiques spécifiques 
(transport de sédiments, biologie, contaminants chimique et etc.) (comme par exemple, le couplage avec 
ECOMARS 3D) 

Le lecteur pourra noter la similitude de la base de fonctionnement avec les outils de catégorie 2 (partie 5.3.). 
L’ensemble des modèles repose sur une base de fonctionnement physique hydrodynamique commune, mais ce 
qui fait de ces modèles des outils permettant d’appréhender le fonctionnement biogéochimique de l’estuaire est 
leur capacité à intégrer les processus biologiques. 
 

http://wwz.ifremer.fr/mars3d/
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Dans la même idée, le modèle MARS a également été appliqué en milieu littoral, au Pertuis 
Breton pour identifier les leviers de restauration de la qualité sanitaire des zones de production 
myticole (Ryckaert et al., communication IFREMER). L’étude avait pour but de déterminer le 
facteur de réduction des flux de nutriments nécessaire pour améliorer la qualité des zones 
myticoles. Dans ce contexte, c’est le modèle hydrodynamique MARS2D (déjà développé pour 
le Pertuis Charentais) qui a été adapté puis couplé à un modèle de survie bactérienne et de 
bio-concentration dans les coquillages.  Le modèle a permis de déterminer que les flux actuels 
devaient être diminués de 50 fois pour espérer un reclassement en zone A des zones 
d’élevages myticoles. L’analyse de la contribution des fleuves à la pollution a également pu 
démontrer que cette démarche concernait prioritairement le tributaire le Lay.  

Trajectoires d’évolution à long terme du fonctionnement biogéochimique 

Un autre exemple d’application d’ECOMARS3D permettant l’analyse de potentialités de 
restauration est celui issu du projet Seine Aval 5, RESET (Garnier et al., 2017 ; Rôle de 
l’Estuaire de Seine dans l’Écologie Territoriale de la Normandie : cycle des nutriments et 
systèmes hydro-agro-alimentaires). 
Outre décrire avec précision le 
fonctionnement biogéochimique de 
l’estuaire de la Seine, ce projet vise 
à analyser des scénarios d’évolution 
des trajectoires du fonctionnement 
territorial Normand en termes hydro-
agro-alimentaire et leurs effets sur 
l’évolution de la qualité de l’eau. Les 
5 scénarios testées sont des 
évolutions du fonctionnement du 
territoire normand à l’horizon de 30-
50 ans simulant un développement 
économique poussé à l’extrême 
(développement extensif du Grand 
Paris), des pratiques d’agriculture 
biologique et raisonnée (futur bio 
autonome) ou mixte (agriculture 
duale : conventionnelle et 
biologique), ou bien un état pristine, 
ou un scénario d’inaction sur les 40 
dernières années. Ces scénarios ont 
ensuite été traduits en termes de 
contraintes environnementales de 
façon à être simulées par les 
modèles RIVERSTRAHLER / 
ECOMARS3D pour prédire le 
fonctionnement de l’estuaire de la 
Seine (Figure 11, Figure 12). Le modèle 
hydrodynamique MARS3D, et plus 
précisément le module biogéochimique 
ECOMARS3D qui peut lui être associé, 
a été étendu à l’estuaire de la Seine 
entre Poses (limite amont de l’estuaire) et Tancarville. La mise à jour des données 
bathymétriques et le calage de l’hydrodynamique estuarienne et de la dynamique sédimentaire 
du bouchon vaseux ainsi que l’ajout des processus biogéochimiques liés à l’oxygène et aux 
groupes de phytoplancton et zooplancton (d’eau douce et marins) ont permis de mettre au 
point un outil de modélisation fiable du fonctionnement estuarien, utilisant en conditions limites 
les flux calculés par le modèle Sénèque/Rivertstrahler à Poses et à l’exutoire de l’Eure et de 

Figure 11 : Diagramme synthétique des processus 
biogéochimiques modélisés dans l'estuaire par le 

modèle ECOMARS 3D (schéma issu du rapport final 
Seine Aval 5, RESET ; Garnier et al., 2017). 
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la Risle. Développé initialement en milieu fluvial, le modèle RIVERSTRAHLER permet de 
décrire le fonctionnement biogéochimique en rivière. Il a d’abord été utilisé comme outil de 
connaissance puis comme outil de prospection pour la gestion de l’eau (Billen et al., 1994, 
2001 ; Billen et Garnier 1999 ; Garnier et al., 1995 ; cité dans Ruelland et al., 2007). Le modèle 
représente le réseau de drainage basé sur le numéro d’ordre des tributaires (Strahler, 1957) 
ce qui permet de raccourcir le temps de calcul quand il s’agit de modéliser l’ensemble du 
réseau de drainage des grands systèmes. Le modèle permet de répondre à des questions 
spécifiques comme les conditions de développement du phytoplancton en rivière et la nature 
des processus de rétention des nutriments. Le modèle a rapidement été adapté comme moyen 
d’analyse de scénarios de diminutions des flux de nutriments (des tributaires amonts jusqu’à 
l’océan) et in fine de prospection des possibilités de restauration. Pour reproduire fidèlement 
le fonctionnement biogéochimique de l’estuaire de la Seine, les auteurs ont configuré 
ECOMARS3D en utilisant une grille de 500m de résolution spatiale et 10 niveaux verticaux 
basés sur des données bathymétriques du SHOM (Service Hydrographique et 
Océanographique de la Marine), (Garnier et al., 2012 ; Passy et al., 2016). Les processus 
simulés et les variables prises en compte par le modèle biogéochimique sont représentés 
schématiquement dans la Figure 11. Le modèle simule des variables comme les formes 
dissoutes et particulaires des nutriments (N, P, Si), ainsi que les concentrations en matières 
en suspension, oxygène dissous et les différentes classes de plancton (exprimées par leur 
contenu en azote). La dynamique de l’azote prend en compte les nitrates (NO3

-) et l’ammonium 
(NH4

+) dissous ainsi que l’azote détritique particulaire. La dynamique du phosphore comprend 
le phosphore dissous (PO4

3-), le phosphore adsorbé sur les matières en suspension (incluant 
les deux classes de particules sédimentaires) et le phosphore détritique particulaire.  

 

 

Figure 12 : Illustration d'un résultat de simulation obtenu dans le cadre du projet RESET : cartographie 
des efflorescences maximales de dinoflagellés en Baie de Seine pour les 5 scénarios. (Schéma issu 

du rapport final Seine-Aval 5, RESET ; Garnier et al., 2017). 

L’intégration des relations trophiques 

En plus des processus physiques et biochimiques, les modèles écohydrologiques peuvent 
s’appuyer plus fortement sur les processus écologiques qui régissent les relations entre les 
proies et les prédateurs. Wolanski et al., (2006) ont développé un modèle biogéochimique 1D 
(unidimensionnel) couplé aux conditions hydrodynamiques pour l’estuaire de la Guadiana 
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(Portugal). Cet estuaire est caractérisé par des problématiques d’eutrophisation et des 
conditions saisonnières particulières (débits très bas en été, hypoxies, blooms) qui peuvent 
être aggravées par le barrage d’Alqueva. Les auteurs ont développé un modèle 
hydrodynamique sur la base de la marée, des débits du fleuve, des matières en suspension 
et de la salinité, auquel ils ont ajouté un module basé sur les équations proie-prédateur de 
Lotka-Volterra décrivant les relations entre le phytoplancton, le zooplancton et les 
zooplanctonivores. 

En se basant sur des données terrain, les auteurs ont simplifié le réseau trophique de l’estuaire 
(Figure 13). Ce réseau simplifié met en avant le rôle des marais intertidaux dans l’écologie de 
l’estuaire comme zone de nourricerie et comme source de matière détritique, ou encore le rôle 
de la matière en suspension comme source de nutriments dissous (comme spécifié par un 
coefficient de partitionnement de la matière) ou encore fait ressortir le ralentissement de 
l’assimilation des nutriments par le phytoplancton en raison du manque de lumière, nutriments 
qui en retour déterminent en grande partie le fonctionnement du réseau trophique. 

 

 

Figure 13 : Schéma du réseau trophique implémenté dans chaque cellule du modèle de l'estuaire de 
la Guadiana (Adapté de Wolanski et al. 2006, cité dans Elliott et Wolanski, 2016). 
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Dans ce modèle, l’estuaire a été 
divisé en cellules. Les éléments du 
réseau trophique dans chaque 
cellule échangent avec les autres 
cellules par advection et mélange 
tidal. Une composante 
comportementale a été intégrée au 
modèle via le comportement de 
nage des espèces. Enfin, les 
équations des relations proie-
prédateurs (équations de Lotka-
Volterra, encart n°4 ci-contre) ont 
été simplifiées dans le modèle pour 
rester à la fois réalistes et 
utilisables. Sur la même base de 
fonctionnement, d’autres équations 
(non présentées ici) peuvent 
s’appliquer si Y est un nutriment. Si 
le manque de nutriments n’existe 
plus, alors X croît 
exponentiellement dans le temps après quoi son taux de croissance diminue et tend vers une 
valeur maximum X=X0. Dans le même temps, Y diminue vers une valeur minimale. 

L’application du modèle à l’estuaire de la Guadiana a permis de capturer les changements 
dans ces différentes variables et de montrer que les processus « top down » et « bottom up » 
contrôlaient « l’état de santé » (vis-à-vis de l’eutrophisation) de l’écosystème. Cela a 
également permis de montrer que la « santé » de l’écosystème requiert des flux d’eau 
sérieusement compromis par la présence du barrage de l’Alqueda situé à l’amont de l’estuaire 
sur la Guadiana. Le modèle a donc permis d’appuyer le besoin de mesures hydrologiques 
pour prédire au mieux la qualité de l’eau de l’estuaire. Ce modèle est donc un outil réaliste et 
simple permettant une vision de restauration qui serait basée sur la régulation de l’eau et 
l’utilisation des terres dans le bassin versant. 

Ce modèle comporte des équations très simplifiées mais demeure réaliste. Il intègre les 
processus physiques, chimiques et biologiques dans l’estuaire, il permet de prédire « l’état de 
santé » de celui-ci en se basant sur les variables nutriments, matière particulaire en 
suspension, phytoplancton, 
zooplanton, bivalves, poissons 
zooplanctonivores et poissons 
carnivores/omnivores. Si l’on 
cherche à représenter l’entière 
complexité du fonctionnement, un 
modèle peut rapidement devenir 
inutilisable surtout quand les 
données ne sont pas disponibles ou 
insuffisantes. Le modèle peut tout à 
fait permettre de tester des scénarios 
de gestion lorsqu’on s’interroge sur 
les impacts de perturbations relatives 
à l’utilisation des terres et à 
l’utilisation de la ressource en eau 
dans le bassin versant.  

Par exemple, il peut permettre de 
prédire l’impact du doublement des 

Encart n° 4 : équations de Lotka-Volterra 

 
Pour les prédateurs : 

∂X

∂t
= βX (1 −

X

𝑋0
) 𝐻(𝑌, 𝑌01) − ∂𝑥𝑋  

Pour les proies :  

∂Y

∂t
=  −𝛽𝑋 (1 −

𝑋

𝑋0
) 𝐻(𝑌, 𝑌01) − ∂𝑦𝑌  

X : biomasse du prédateur dans la cellule 
Y : biomasse de la proie  
β: taux de croissance du prédateur  
Xo : biomasse de saturation du prédateur 
Yo1 : biomasse à laquelle le prédateur est incapable de dépenser 
de l’énergie pour trouver sa proie (« prey starvation biomass ») 
δ:  taux de mortalité ou d’excrétion 

H : « heavy side function »  H= 0 si Y<Yo1, et H=1 si Y>Yo1.  

Figure 14 : Prédiction de la biomasse du 
phytoplancton (Chl a) le long de l'estuaire de la 

Guadiana pour une situation standard ("as is"), pour 
un doublement des concentrations en nutriments dans 

la rivière (N x 2), et pour l'impact additionnel avec la 
dégradation des marais salés (No marsh, N x 2), pour 

un débit fluvial de 2m3.s-1. (Adapté de Wolanski et 
al., 2006, cité dans Ben Hammadou et al., 2012) 
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concentrations de nutriments dans l’estuaire qui résultent de l’intensification de l’irrigation à 
l’aval du barrage de l’Alqueva (Figure 14). La prédiction de l’augmentation des concentrations 
en phytoplancton permet d’anticiper l’eutrophisation du système et les risques d’efflorescences 
d’algues toxiques.   

Le modèle a été utilisé également pour évaluer l’influence sur l’écosystème du barrage de 
l’Alqueva construit en 2002-2003 qui a considérablement diminué le débit du fleuve Qf (Figure 
15 a). Les prédictions (Figure 15 b, c) montrent qu’en l’absence du barrage, le système 
présente une forte variabilité dans les débits, alors qu’en présence du barrage le système est 
dans un état stationnaire. L’influence prédite du barrage est particulièrement dramatique pour 
les poissons carnivores/omnivores (Figure 15 d, e) qui les restreint dans la région amont de 
l’estuaire. Il est également attendu que le zooplancton et les poissons zooplanctonivores 
diminuent en présence du barrage car leur distribution et renouvellement dépend des crues 
qui sont désormais freinées voire empêchées par le barrage.  

Le modèle peut par ailleurs être 
utilisé pour trouver des 
solutions à des problèmes 
latents comme les potentiels 
blooms d’algues toxiques et le 
risque d’eutrophisation. Après 
construction du barrage, 
l’estuaire a atteint un état 
stationnaire (induit par 
l’homme) caractérisé par une 
faible production et une faible 
biomasse dans toutes les 
communautés. En effet, les 
fluctuations dans le débit d’eau 
douce (telles que les crues) qui 
ne s’opèrent plus entravent 
sévèrement la diversité et la 
variabilité dans les 
communautés planctoniques et 
nectoniques ainsi que la 
dynamique de l’écosystème. 
Cette réponse de l’écosystème 
aux crues d’eau douce peut 
être utilisée comme solution de 
gestion pour les blooms d’algues 
toxiques ou l’eutrophisation 
dans l’estuaire de la Guadiana. 
Le modèle suggère en effet 
qu’une augmentation du débit 
d’eau douce Qf de 50 m3. s-1 
pendant 5 jours aurait pour effet 
une grande chasse dans 
l’estuaire et permettrait de 
favoriser le développement de 
communautés de phytoplancton 
et de zooplancton diversifiées. 

 

Le protocole de modélisation LOICZ 

Figure 15 : Séries temporelles du débit entrant dans l'estuaire 
de la Guadiana pendant la saison sèche de 2003 en présence 
du barrage d'Alqueva, et débit prédit si le barrage n'avait pas 

été construit. Centre du panneau: séries temporelles des 
distributions prédites de la biomasse du phytoplancton dans 

l’estuaire de la Guadiana en 2003 (b) sans et (c) avec le 
barrage d’Alqueva. Bas du panneau : séries temporelles des 

distributions prédites de biomasse des poissons 
carnivores/omnivores dans l’estuaire de la Guadiana en 2003 

(d) sans et (e) avec le barrage d’Alqueva. 
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Le LOICZ (Land Ocean Interactions in the Coastal Zone, Swaney et al., 2011, Fiche modèle) 
est un programme international de modélisation biogéochimique permettant d’estimer les 
bilans en nutriments sur de nombreux estuaires dans le monde. Ce programme est né du 
besoin d’évaluer quantitativement le rôle des zones côtières et de transition dans le traitement 
des matériaux carbonés, azotés et phosphorés qui transitent entre le milieu marin et le milieu 
continental (plus précisément, le modèle permet de répondre à la question « où vont les 
nutriments ? »).  Le consortium autour de la modélisation LOICZ (plusieurs groupes de travail 
faisant partie du programme international Géosphère Biosphère IGBP) vise à développer une 
méthodologie pour estimer les processus biogéochimiques reliés au métabolismes des zones 
côtières en utilisant les flux d’azote et de phosphore pour inférer les zones sources et puits de 
carbone. En utilisant des jeux de données mondiaux sur les estuaires, un inventaire global de 
plus de 200 bilans estuariens a été établi (Swaney et al., 2011). 

La méthodologie utilise généralement les flux de phosphore (P) et d’azote (N) pour estimer le 
métabolisme du carbone (C) plutôt que les bilans de C directement. Ceci est principalement 
dû au fait que les données en nutriments des rivières et eaux côtières sont davantage 
disponibles que celles du carbone inorganique dissous mais aussi au fait que la qualité 
analytique des données P et N est meilleure que celle associée au C. En effet, le contenu en 
C de l’eau de mer est en moyenne proche de 2 mmol.L-1, et la précision analytique actuelle 
des mesures de C inorganique dissous est de 0,01 mmol.L-1 alors que les concentrations en 
nutriments N et P sont de l’ordre de 0,001 mmol.L-1 et associées à des précisions de mesures 
de 0,00005 mmol.L-1. Un changement de 0,0001 mmol.L-1 dans le P inorganique dissous 
peut par conséquent être plus facilement et rapidement mesuré.  

La méthodologie s’appuie sur un équilibre de masse basé sur la stœchiométrie des nutriments 
C:N:P pour inférer le métabolisme de l’écosystème. D’un point de vue biogéochimique, la 
stœchiométrie se réfère au ratio des nutriments qui sont empiriquement observés dans les 
organismes et leur environnement. Les ratios de biomasse carbone / phosphore (C:P) sont la 
base des estimations du métabolisme du carbone associées aux estimations de l’assimilation 
et relargage de phosphore inorganique estimé à partir des bilans de phosphore. Les ratios 
azote/phosphore (N:P) sont utilisés pour évaluer les sources et puits d’azote associés au 
métabolisme. Dans LOICZ la représentation source ou puits d’un nutriment Y dans le bilan de 
l’écosystème est dénommée ΔY, selon que le nutriment considéré est C, N ou P. Le protocole 
LOICZ fonctionne ensuite en utilisant les ratios stœchiométriques et les flux d’azote et 
phosphore pour estimer le ΔY approprié et approximer l’étendue des processus 
biogéochimiques. 

D’un point de vue spatial, le modèle fonctionne en partitionnant l’estuaire en 3 boîtes (estuaire 
amont, estuaire aval, estuaire médian). Il néglige en temps normal la turbidité (SPM) mais une 
modification est possible pour pouvoir être appliqué à des estuaires turbides, comme l’estuaire 
du Yangtze (Xu et al. 2013). 

Dans ses premiers développements, l’approche LOICZ se concentre sur les cas relativement 
simples où un estuaire est traité comme un seul compartiment bien mélangé (flux, salinité). 
Lors du développement du modèle, des préconisations ont été faites pour traiter d’autres cas, 
car bien entendu, il est souvent question dans la réalité de travailler sur des estuaires 
présentant des gradients verticaux/horizontaux de salinité. Ces préconisations encouragent 
les utilisateurs à résoudre la variation temporelle dans les réponses en utilisant des analyses 
avec de multiples compartiments/couches si les données le permettent. Alors que ces erreurs 
spatiales peuvent être résolues par des mesures supplémentaires et des améliorations de la 
résolution (corriger des volumes, des aires, des profondeurs reste relativement simple), les 
échelles de temps sont-elles plus compliquées. La plupart des systèmes sont soumis à des 
échelles de temps multiples et variables (marées, courants, saisons etc.). Ce problème reste 
difficile à résoudre et le LOICZ, lorsqu’il compare des bilans entre écosystèmes, utilise une 
moyenne approximée des distributions variables des caractéristiques temporelles.  
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Malgré quelques soucis relatifs à la qualité de la donnée, le LOICZ a permis de fournir à la 
communauté scientifique internationale une compréhension améliorée des bilans et flux 
biogéochimiques dans les estuaires à l’échelle mondiale. Actuellement, de nombreux retours 
de bilans contribuent à alimenter la plateforme de partage créée pour améliorer la 
méthodologie, partager les données, et permettre la discussion des scientifiques et 
gestionnaires autour des problèmes rencontrés sur leurs estuaires. Récemment, le modèle 
LOICZ a d’ailleurs été appliqué à l’estuaire de Wami en Tanzanie dans l’optique de décrypter 
son fonctionnement écologique et statuer pour la première fois sur son état de santé (Kiwango 
et al., 2018). Le modèle a permis de mettre en lumière toutes les sources de nutriments autres 
que celle des nutriments dissous apportés par le fleuve (apports de détritus, litière provenant 
des mangroves, excréments des hippopotames, etc.). 

Les modèles de transport réactionnels (ou RTMs) 

Dès lors que des taux de déroulement des processus interviennent au cours du transport des 
particules, les modèles de de transport réactionnels (RTMs) constituent des outils très 
intéressant pour appréhender la dynamique biogéochimique complexe des estuaires 
(Thouvenin et al., 1994 ; Regnier et al., 1997, Regnier et al., 2003 ; Arndt et al., 2007 ; 
Vanderborght et al., 2002, Vanderborght et al., 2007 ; Arndt et al., 2009 ; cité dans Volta et al., 
2014). Ces modèles font intervenir un couplage entre le transport et les réactions (modèles de 
transport – réaction) et sont composés de deux parties. La première partie est un sous-modèle 
qui décrit le transport des substances dissoutes alors qu’elles réagissent avec d’autres. La 
seconde partie décrit les réactions biogéochimiques. 

La dynamique biogéochimique estuarienne (échanges, flux, transformations) est caractérisée 
par de forts gradients spatio-temporels (marnage, variation saisonnière dans les débits, 
charges en nutriments) et subit de profondes modifications anthropiques. Les RTMs sont des 
outils intéressants pour appréhender au mieux la variabilité inhérente aux milieux estuariens. 
Ils se basent sur une approche processus-fonction qui traite le système comme un réacteur 
biogéochimique et permettent d’analyser le transport et la transformation de composants 
particuliers. Utilisés depuis une trentaine d’années d’abord pour explorer les dynamiques 
estuariennes (qualité de l’eau, dynamique du phytoplancton et bactérienne), ils ont été étendus 
comme outils de surveillance de certains estuaires (Paolisso et al., 2013). 

Pour appréhender le taux et l’intensité des processus le long du continuum estuarien, 
Vanderborght et al., 2007 ont 
développé un modèle de 
transport réactif du carbone, de 
l’azote, de l’oxygène et de la 
silice sur l’estuaire de l’Escaut. 
Le modèle simule les réactions 
biogéochimiques de dégra-
dation aérobie, nitrification, 
dénitrification, croissance et 
mortalité du phytoplancton, et 
ré-aération le long du 
continuum estuarien. Les 
auteurs ont employé des 
maillages emboîtés de 
résolution allant de 33 m à 2,7 
km. Ils ont dans un premier 
temps paramétré un modèle 
hydrodynamique 2D travaillant 
dans la dimension amont-aval 
(sous l’environnement de 

Figure 16 : Schéma du réseau de réactions biogéochimiques 
inclus dans le modèle couplant hydrodynamique et transport 

(modifié d’après Vanderborght et al., 2007). 
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simulation MIKE 21 – ECO Lab) pour représenter les flux complexes circulant dans l’estuaire 
de l’Escaut. Les données nécessaires à la résolution des équations hydrodynamiques de ce 
modèle sont la bathymétrie de l’estuaire, le temps de résidence, la profondeur, les coefficients 
de friction et diverses constantes s’appliquant au système, les densités des flux.  Dans un 
second temps, les auteurs ont développé un modèle de transport et un modèle des réactions 
biogéochimiques basé sur l’intégration verticale des équations d’advection-dispersion. Le 
réseau des réactions biogéochimiques implémenté dans le modèle repose sur 6 processus de 
transfert (respiration aérobie, production phytoplanctonique, mortalité phytoplanctonique, 
nitrification, dénitrification, transfert d’oxygène) agissant sur 6 variables (matière organique 
labile, oxygène, ammonium, nitrate, silice, diatomées) (Figure 16). L’application conjointe des 
modèles hydrodynamique, de transport et biogéochimique a permis de montrer que les taux 
de déroulement des processus dans la partie amont de l’estuaire sont élevés mais qu’ils le 
sont encore plus dans l’estuaire aval avec par exemple, des taux de nitrification dans la 
colonne d’eau au-delà de 70 Mm N. jour-1 et une respiration aérobie et dénitrification jusqu’à 
70 et 40 Mm C. jour-1. Le modèle a, entre-autres, permis de mettre en avant les effets de la 
mise en place de traitements de rejets supplémentaires en pointant une diminution significative 
de la matière organique et des concentrations en ammonium au-dessus d’Anvers. Ces actions, 
détectées par le modèle, ont permis une restauration partielle des niveaux d’oxygène de 
l’estuaire. Une telle approche, en travaillant sur une haute résolution et prédisant les taux de 
réduction et de dénitrification, peut, par exemple, permettre de calculer localement les 
concentrations en nitrate en réponse à plusieurs scénarios. Elle permet également de mettre 
en évidence le rôle de la variabilité spatio-temporelle dans les temps de résidence, la 
profondeur, l’aire, le volume de l’estuaire sur la dynamique biogéochimique mais souligne 
aussi un important volume de données à acquérir et à mobiliser. 

Toujours sur l’estuaire de l’Escaut, Volta et al., 2014 ont plus récemment développé un modèle 
1D de transport réactionnel ; le C-GEM (Carbon-Generic Estuary Model) dans le but de décrire 
l’hydrodynamique et la biogéochimie sur des échelles spatio-temporelles optimales. Pour cela 
les auteurs ont développé une méthode de calcul basée sur la relation directe entre la 
géométrie de l’estuaire et l’hydrodynamique, ce qui a pour but de diminuer la quantité de 
données requise pour faire fonctionner les modèles biogéochimiques. A son stade actuel de 
test, le modèle reproduit correctement les caractéristiques biogéochimiques de l’Escaut. Il 
montre des profils stables le long de l’estuaire de l’oxygène, de l’ammonium, des nitrates et 
de la silice, qui correspondent bien avec les données mesurées. La modélisation des 
processus dans la colonne d’eau montre des résultats comparables avec ce qui pourrait être 
obtenu avec un modèle travaillant en 2D. 

Le modèle CE-QUAL-ICM (ou plus couramment appelé ICM ; 
https://dots.el.erdc.dren.mil/elmodels/icminfo.html , Cerco et Cole, 1994 ; U.S. Army Corp of 
Engineers) est un modèle 3D initialement développé pour répondre à divers questionnements 
sur l’eutrophisation dans la Chesapeake Bay et pour laquelle il est devenu un outil de gestion 
en routine (comme le CBMS : Chesapeake Bay Modelling System, Paolisso et al., 2013, voir 
encart n° 5). ICM permet de représenter différents cycles biogéochimiques dont celui du 
carbone, de l’azote, du phosphore et de l’oxygène. Il permet aussi de simuler des facteurs 
physiques tels que la salinité, la température et les matières en suspension. Depuis, ce modèle 
été mobilisé sur d’autres estuaires présentant des problématiques d’eutrophisation et de 
contaminations (Corée du Sud, Porto-Rico, Puget Sound ; Kim et al., 2010) ou encore 
d’acidification (couplage avec le modèle FVCOM, Bianucci et al., 2016). Le modèle a ainsi été 
complexifié au cours du temps pour incorporer plusieurs modules permettant de prendre en 
compte d’autres phénomènes biogéochimiques et écologiques (Cerco et Moore, 2001 ; Cerco 
et Noel, 2004 ; Cerco et al., 2006 ; Cerco et al., 2007, Figure 17) comme :  

- la diagénèse des sédiments : ICM peut incorporer une modèle d’équilibre de masse pour 
les processus diagénétiques dans les sédiments du fond. La matière organique particulaire 
présente dans la colonne d’eau, tombe au fond et produit une demande en oxygène pour 

https://dots.el.erdc.dren.mil/elmodels/icminfo.html
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qu’elle se minéralise mais crée aussi des flux de nutriments dissous qui peuvent être 
modélisés par ICM) ; 

- l’importance des organismes filtreurs (bivalves tels que les huîtres et les moules) : ICM 
peut incorporer un modèle d’équilibre de masse pour prendre en compte la part des 
particules de la colonne d’eau capturées et recyclées par les organismes filtreurs ; 

- les composés toxiques organiques et inorganiques : ICM permettant d’obtenir une 
représentation du cycle du carbone dans l’eau et les sédiments, le module permet de 
partitionner le carbone organique et les contaminant organiques et inorganiques qui s’y 
lient ; 

- la végétation aquatique submergée (ou SAV) : ICM peut incorporer un module de 
production de la SAV dont le développement est lié à la colonne d’eau et aux sédiments 
constituant les lits de SAV. 

Un exemple plus précis de possibilité de 
couplage du modèle ICM sera détaillé dans 
la partie 7.3. Dans une étude menée 
également sur la Chesapeake Bay, Ma et 
al. (2010) ont repris les informations 
contenues dans le CE-QUAL-ICM pour 
alimenter un modèle trophique (Ecopath 
with Ecosim) pour comprendre les impacts 
de la qualité de l’eau sur la végétation 
aquatique submergée et les groupes 
trophiques qui en dépendent (dont certains 
sont représentés par des espèces 
commerciales).  

L’application des RTMs est actuellement 
limitée par les requis importants en 
données pour leur calibration et leur 
validation. Un frein supplémentaire est 
celui représenté par les temps et les 
modalités de calculs importants pour 
appréhender les processus 
biogéochimiques et physiques à des 
échelles spatiales et temporelles 
pertinentes. Cette barrière devient en effet 
rapidement importante lorsque des 
échelles saisonnières et interannuelles 
doivent être conjointement prise en compte 
pour les processus. C’est la raison pour 
laquelle l’application des RTMs 
(bidimensionnels voire tridimensionnels) 
reste généralement réservée à des 
simulations sur des petites échelles de 
temps (<1ans) et pour des systèmes bien 
connus pour lesquels on dispose 
d’informations bathymétriques et 
géographiques détaillées comme la 
Chesapeake Bay (Cerco et Noel, 2004), 
l’estuaire du Saint-Laurent (Lefort et al., 
2012) et l’Escaut (Vanderborght et al., 
2007 ; Arndt et al., 2009 ; Volta et al., 2015). 

Encart n° 5 : développement d’un outil de gestion 
biogéochimique à très grand échelle: le Chesapeake Bay 
Modelling System 

Un exemple particulièrement intégrateur des modèles 
biogéochimique peut être rencontré sur la Chesapeake Bay aux Etats 
Unis, où le système CBMS (Chesapeake Bay Modelling System) a été 
mis en place. Il s’agit d’un ensemble de modèles développés à 
l’échelle du bassin versant de la Chesapeake Bay ayant pour but 
d’être utilisé comme un guide pour diminuer les apports de 
nutriments et de sédiments dans la Chesapeake Bay et dont les 
résultats servent désormais à guider et évaluer l’application du WIP 
(Watershed Implementation Plan) à l’échelle des états directement 
impliqués dans les dégradations de la qualité de l’eau, en instaurant 
des charges journalières maximales d’apports de nutriments.  Le 
CBMS se veut être un modèle global couplant hydrodynamique-
biogéochimie-transport sédimentaire et incluant d’autres modèles 
ressources des organismes estuariens comme la végétation 
aquatique submergée, les populations myticoles et de poissons. Il 
inclut notamment un modèle 3D hydrodynamique (CH3D Curvilinear 
Hydrodynamics) qui calcule les variations dans la salinité, la 
température, les niveaux d’eau et les vitesses. Les sorties de ce 
modèle dynamique sont ensuite couplées au modèle 
biogéochimique/de qualité de l’eau (CE-QUAL-ICM ou plus 
simplement ICM) en intégrant les informations des charges en 
nutriments et sédiments préconisées par état. ICM est un modèle 
d’eutrophisation qui incorpore 22 variables d’état incluant de 
multiples formes d’algues, carbone, azote, phosphore, silice et 
oxygène dissous. Un modèle dynamique des ressources vivantes 
centré sur la végétation aquatique submergée (SAV) est ensuite 
incorporé pour calculer les standards de clarté de l’eau/SAV pour la 
restauration de la SAV et prenant en compte les influences positives 
de la restauration de celle-ci sur la clarté de l’eau (la SAV en 
ralentissant les écoulements permet de réduire la quantité de 
sédiments en suspension). Un modèle de changement de l’utilisation 
des sols permet en plus d’analyser et de prédire les effets de 
l’urbanisation et de la population sur les systèmes d’épuration du 
bassin versant de la Chesapeake Bay pour évaluer les futurs 
changements potentiels dans les charges en azote, phosphore et 
sédiments dans l’estuaire. Enfin un programme constructeur de 
scénarios génère différents états passés, présents et futurs du bassin 
versant. Le CBMS est un outil de gestion à très grande échelle 
notamment utilisé pour répondre aux questions des différents partis 
prenants qui souhaitent savoir quelles sont leurs charges en 
nutriments et sédiments et de combien ceux-ci doivent les diminuer. 
Depuis sa mise en place, des améliorations plus que notables sur la 
Cheaspeake Bay ont été répertoriées (Tango et Batiuk, 2016). 
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4.4. DOMAINE D’APPLICATION ET LIMITES 

Ces trente dernières années ont vu l’émergence de modèles biogéochimiques qui intègrent 
de plus en plus de processus et qui deviennent donc de plus en plus complexes. Ils ont permis 
d’apporter des réponses solides et numériquement appuyées aux problématiques 
écologiques entrainées par l’eutrophisation et l’hypoxie. Le plus souvent, ces modèles 
ont été développés pour répondre à des problématiques spécifiques à un estuaire, avec ses 
caractéristiques (turbidité, salinité, géométrie, etc.) et les jeux de données acquis dans cette 
perspective. 

La recherche bibliographique liée au retour d’expérience de l’emploi de ces modèles doit 
certainement être approfondie. En effet, ces modèles ont dans un premier temps été 
développés dans un contexte d’acquisition de connaissances sur le fonctionnement 
biogéochimique de l’estuaire mais pas dans un contexte spécifiquement orienté vers la 
restauration écologique. Une nouvelle méthode de recherche bibliographique permettrait 
d’affirmer si, à l’heure actuelle, ces modèles sont étendus de façon routinière à d’autres 
estuaires à travers le monde (extension de la recherche avec des mots clés spécifiques à la 
gestion et à la prise de décision).  

Il n’en demeure pas moins que la mise à plat de ces outils montre que leur utilisation reste 
déterminée par une grande quantité de données et de solides compétences 
mathématiques (procédures de calibration et de validation des modèles). Le calage et la 
validation de ces modèles nécessitent très souvent des larges jeux de données. A l’échelle 
française, ces jeux de données sont alimentés par les réseaux de mesures en continu, mais 
qui sont déployés principalement sur les grands estuaires (exemple à l’échelle de la façade 
Manche-Atlantique, les réseaux SYVEL pour l’estuaire de la Loire, MAGEST pour l’estuaire 
de la Gironde et SYNAPSES pour l’estuaire de la Seine), et non pour l’ensemble des estuaires 
français. Les paramètres intervenant dans la formulation des processus biogéochimiques 
doivent être connus pour avoir une représentation réaliste de la dynamique biogéochimique 
souvent très complexe. Il est évident que plus le modèle biogéochimique est complexe, plus 
le nombre de paramètres augmente. Tous les paramètres n’étant pas connus, difficiles 
d’obtention ou n’ayant pas été mesurés précisément, leur calibration peut être rendue très 

Figure 17 : Exemple des cycles biogéochimiques modélisés par le CE-QUAL-ICM                                         
(source: U.S. Army Corps of Engineers). 
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compliquée du fait des interactions entre eux. Lorsque la performance résultante du modèle 
est faible, un paramètre ou une équation peut alors être ajouté. Ce problème peut amener sur-
paramétrer le modèle. Or, la complexité d’un modèle ne le rend pas nécessairement plus 
performant ; au contraire, en augmentant le nombre de paramètre et d’équations, il arrive qu’on 
le rende moins performant, du fait de la nécessité de calibrer un nombre plus important de 
paramètres. Un modèle biogéochimique plus simple présente dans ce cas l’avantage d’être 
calibré plus facilement et de reproduire de manière plus robuste certaines variables 
biogéochimiques. Même s’il est moins réaliste, car tous les processus, variables ou 
paramètres ne seront pas pris en compte, un modèle simplifié sera toujours plus facilement 
adapté à une situation. Le développement et l’application de ces modèles reste malgré tout 
une affaire de spécialistes. De plus en plus, ceux-ci militent pour une banalisation de ces 
approches en les simplifiant pour permettre leur transfert à un plus grand nombre 
d’estuaires, y compris ceux pour lesquels les données biogéochimiques, 
morphologiques ou hydrodynamiques sont incomplètes ou absentes. 

Les modèles biogéochimiques offrent des opportunités de couplage intéressantes avec 
des modèles hydrodynamiques ou trophiques pour répondre à des problématiques 
écologiques plus complexes (partie 7.3.). Cependant, l’application de ces modèles à des 
problématiques liées aux contaminant n’a pas été abordée dans cette étude. La dynamique et 
la réactivité des substances telles que les pesticides et les produits pharmaceutiques n’est pas 
encore, à notre connaissance, intégrée dans les modèles biogéochimiques et ce, en vue 
d’actions de restauration. Dans ce domaine, l’acquisition de connaissances est encore capitale 
pour établir un bilan des contaminations, des dégradations est des impacts toxiques sur les 
écosystèmes estuariens. 

L’attente de simplification et de banalisation de l’emploi de ces modèles dans un futur proche 
ne doivent cependant pas décourager l’acquisition de données de qualité sur les 
estuaires les moins documentés ni la mise en place de méthodologies pour améliorer cette 
acquisition en standardisant des protocoles (par exemple, l’acquisition de la donnée de 
production primaire varie beaucoup selon les méthodologies employées). Cela ne doit pas 
non plus décourager la mise en place d’actions. Bien qu’important pour informer 
numériquement sur les facteurs d’abattement des nutriments et les concentrations en 
oxygène, un modèle n’est pas le seul déterminant à la mise en place d’actions qui permettent 
d’améliorer la qualité de l’eau. Des sommes d’actions raisonnées localement doivent toujours 
pouvoir permettre d’améliorer la circulation de l’eau et prévenir des phénomènes d’hypoxie. 

Le tableau 4 rappelle quelques exemples de mobilisation de modèles biogéochimiques 

 

Référence Zone Contexte d’application Modèles et leurs 
couplages 

Requis (données, compétences) 

Ménesguen et 
Dussauze 2014 

Façade 
Manche-
Atlantique 

Déterminer les facteurs de 
réduction d’apport des 
nutriments pour atteindre 
le bon état écologique des 
masses d’eau. 

ECOMARS3D 

 

Grille cartésienne (de résolution spatiale adaptée) 
et à niveaux verticaux basés sur données 
bathymétriques  

Temps de transit, données liées à l’oxygène, les 
différentes classes de plancton, salinité, formes 
dissoutes et particulaires des nutriments (N, P, Si) , 
données météorologiques (intensité, direction 
vents, pression atmosphérique, couverture 
nuageuse, rayonnement), conditions limites 
marines (marée), débits des fleuves 

Garnier et al., 
2017 (Projet 
RESET, Seine-
Aval 5) 

Baie de 
Seine 

Prédire les trajectoires 
d’évolution à long terme 
du fonctionnement 
biogéochimique. 

ECOMARS 3D 

Couplage : 
RIVERSTRAHLER / 
RIVES 
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Paolisso et al., 
2013 

Chesapeake 
Bay (USA) 

Définir les charges 
maximales en nutriments 
de chaque état 
compatibles avec un bon 
état écologique. 

Le CBMS (Chesapeake Bay Modelling system) est composé de : 
-Modèle hydrodynamique CH3D  
-Modèle biogéochimique CE-QUAL-ICM 
-Modèle dynamique des ressources vivantes (effets retour des organismes sur 
la qualité de l’eau) 
-Modèle d’utilisation des surfaces 

USACE (US 
Army Corp of 
Engineers) ; 
Cerco et Cole, 
1994 

USA Modèle appliqué dans les 
contextes de gestion / 
amélioration de la qualité 
de l’eau (lacs, rivières, 
estuaires, eaux côtières). 

CE-QUAL-ICM 

 représente plusieurs 
cycles 
biogéochimiques ; cycle 
du carbone, du 
phosphore, de l’azote et 
de l’oxygène 

 simulation des 
facteurs physiques 
(salinité, température, 
solides en suspension) 

Données de salinité, température, données sur les 
différentes classes d’algues (brunes, vertes), de 
diatomées et de micro et méso-zooplancton, 
carbone organique dissous, carbone organique 
particulaire labile, carbone organique particulaire 
réfractaire, ammonium, nitrate-nitrite, azote 
organique dissous, azote organique particulaire 
labile, azote organique particulaire réfractaire, 
phosphate, phosphate organique dissous, 
phosphate organique particulaire labile, phosphate 
organique particulaire réfractaire, demande 
chimique en oxygène, oxygène dissous, silice 
dissoute, silice biogénique particulaire, argiles 
fines, argiles, limons, sables 

Even et al., 
2007 ; Ruelland 
et al., 2007. 

Estuaire de 
la Seine 

Prédire les trajectoires 
d’évolution à long terme 
du fonctionnement 
biogéochimique. 
Modélisation des 
réactions sur l’ensemble 
du continuum du bassin 
versant grâce au couplage 
de 3 modèles associés à 
chaque partie du bassin 
versant. 

Modèle biogéochimique 
RIVE  
Couplage : 
Environnement SIG de 
RIVERSTRAHLER : -
SENEQUE (pour la 
partie amont du bassin 
versant) 
- PROSE (le modèle 
rivière) 
-SIAM1D (pour 
l’estuaire) 
 
Dans l’idée du 
continuum, les modèles 
sont couplés ensemble 
en utilisant la sortie d’un 
modèle comme l’entrée 
d’un autre. 

Modèle biogéochimique RIVE (utilisé dans les 
modèles ci-après) : processus 
biologiques (données nutriments, données sur les 
différents groupes biologiques impliqués, données 
sur les processus de transformation tels que la 
photosynthèse, la respiration, la nitrification, la 
reminéralisation, l’assimilation). Il permet de 
représenter les réactions dans la colonne d’eau 

Modèle sub-bassin SENEQUE (cf. Even et al. 
2007) : représentation des réseaux 
hydrographiques. Calcul des variations 
saisonnières dans l’hydrologiques et donc du 
transport compte tenu de la forme du réseau 
hydrographique.  

Modèle rivière : PROSE : il simule le réseau 
hydrographique en s’appuyant de la description 
morphologique détaillée des rivières (données liées 
à la bathymétrie, à la position des barrages, iles, 
effluents, au fonctionnement des barrages, à la 
qualité de l’eau des effluents) 

Modèle estuarien : SIAM1D (salinité, marée, débits, 
données sur les flux de sédiments, érosion, 

Volta et al., 
2014 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Description du 
fonctionnement 
biogéochimique de 
l’estuaire. 

C-GEM (Carbon-
Generic Estuary 
Model) : modèle de 
transport réactionnel du 
carbone, et des autres 
éléments azote, 
phosphore et silice. 
Modèle 1D. 

Données nécessaires au paramétrage de l’équation 
hydrodynamique (débits, amplitude tidale à 
l’embouchure, séries temporelles des niveaux 
d’eau) 

Données nécessaires au paramétrage de l’équation 
de la conservation de la masse des solutés 
(salinité) 

Données pour caractériser l’ensemble des 
réactions biogéochimiques (caractériser le réseau 
de réactions, les groupes planctoniques, la 
définition des réactions biogéochimiques et des 
coefficients stœchiométriques, les processus 
bentho-pélagiques, idenfier dans la littérature les 
conditions de forçage pour les apports fluviaux et la 
limite aval, et les forçages externes tels que la 
lumière, la température et le vent 

Données sur la matière particulaire en suspension 
(concentrations) 
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Vanderborght 
et al., 2007 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Description du 
fonctionnement 
biogéochimique de 
l’estuaire. 

Modèle de transport 
réactionnel (RTM) du 
carbone, azote, 
oxygène, silice. Modèle 
2D. 

Données spatiales fines (grilles de haute résolution 
spatiale) 

Données sur le taux de déroulement des processus 
(nitrification dénitrification, respiration, production 
phytoplanctonique) 

Swaney et al., 
2011 

Programme 
international  
(appliqué 
sur > 250 
estuaires) 

Prédire le devenir des 
nutriments, calcul des 
charges en azote et 
phosphore. 

Modèle biogéochimique 
LOICZ (Land Ocean 
Interactions in the 
Coastal Zone) 

Données sur les charges des nutriments (P 
inorganique dissous (rivière, estuaire, eaux 
côtières) 

N inorganique dissous (rivière, estuaire, eaux 
côtières) 

Données salinité, débits et quantité de matières en 
suspension. 

Particularité pour la modification à appliquer pour 
les estuaires très turbides : modification du modèle 
LOICZ classique en considérant l’absorption 
(désorption) des nutriments sur la matière 
particulaire en suspension (avec une 
paramétrisation du rôle de la matière particulaire en 
suspension dans le budget en nutriments via un 
coefficient de partition Kd, qui représente la fraction 
du total des nutriments qui est sous forme 
particulaire). 

Xu et al., 2013 Estuaire du 
Yangtze 
(Chine) 

Prédire le devenir des 
nutriments, calcul des 
charges en azote et 
phosphore avec prise en 
compte des phases 
particulaires et dissoutes 
dans la modélisation 
biogéochimique. 

Modèle biogéochimique 
LOICZ « muddy 
version » (prise en 
compte de la turbidité) 

Canavan et al., 
2006 

Détroit 
d’Haringvliet 
(Pays Bas) 

Prédire les modifications 
dans les voies de 
minéralisation du carbone 
et les réactions redox qui 
peuvent se produire sous 
effet d’une salinisation 
(inhérente à la 
construction d’un 
barrage). 

Modèle de transport 
réactionnel (RTM) pour 
quantifier les taux de 
minéralisation du 
carbone organique dans 
les sédiments. Les taux 
de réaction sont 
déterminés avec un 
RTM calibré à partir des 
données chimiques de 
l’eau interstitielle et des 
données chimiques des 
sédiments. 

Données sur les différentes formes d’éléments 
(particulaire, soluble, labile, réfractaire), sur la 
vitesse des réactions chimiques 

Données sur les processus de transport des solutés 
(diffusion, bioturbation, advection sédimentaire), 
données sur les propriétés des sédiments (porosité, 
densité, profondeur, température, taux 
d’accumulation) 

Bowen et 
Valiela 2004 ; 
Valiela et al., 
2000 

Waquoit 
Bay (USA) 

Prédire les effets de 
scénarios de restauration 
sur les charges en azote. 

Modèle de calcul des 
charges en azote (NLM : 
Waquoit Bay Nitrogen 
Loading Model).  

Données de couverture du sol (terres agricoles, 
zones humides, imperméables, urbanisation etc.) 

Données sur les charges en azote : 

-apport d’azote à la totalité des surfaces du bassin 
versant (via l’apport atmosphérique par la 
végétation naturelle, les pelouses, les terres 
horticoles, les surfaces imperméabilisées et via les 
applications de produits agricoles, engrais aux 
terres agricoles, pelouses) 

-apport d’azote dans les zones de vadose (zones 
non saturées) et les aquifères (via les apports qui 
percolent depuis la surface et via les eaux usées) 

-apport d’azote à l’estuaire (somme des items 
précédents) 

 

Tableau 4. Exemples de mobilisation des modèles biogéochimiques.
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5. Fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire 

5.1. SYNTHÈSE DES CONNAISSANCES 

Les habitats benthiques estuariens regroupent les habitats sédimentaires, benthiques 
intertidaux et subtidaux. Dans ce travail, nous proposons de mettre un accent plus fort sur les 
problématiques rencontrées autour des habitats benthiques intertidaux du type marais et 
vasières, que sur celles concernant les habitats subtidaux (sédiments vaseux ou sableux 
immergés nus ou à végétation aquatique submergée). Ce choix est doublement motivé par (1) 
la récurrence de questionnements de restauration sur les habitats intertidaux (à l’échelle de la 
France et dans la littérature mondiale), donc par la quantité d’information disponible sur ces 
habitats et par conséquent sur les outils développés spécifiquement pour des restaurations et 
(2) par leur importance en tant que support de la biodiversité (voir Tableau 1). Nous proposons 
donc une synthèse axée sur le fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire des habitats 
intertidaux. 

5.1.1. Échelle locale (dizaine-centaine de mètres) 

Les zones intertidales sont des environnements complexes à l’interface mer/terre. Elles sont 
représentées par les marais et les vasières, et se rencontrent tout le long du gradient de 
salinité estuarien. Les marais sont régulièrement inondés par la marée, les évènements de 
submersion d’origine climatique. Ils sont recouverts par une végétation tolérante à différents 
niveaux de salinité, importante pour leur stabilisation et pour le piégeage de sédiments (Figure 
18). Les vasières sont des zones où se déposent des matériaux fins. Parmi elles, on distingue 
les vasières subtidales, toujours en eau, et les vasières intertidales, découvertes à marée 
basse. 

 

Figure 18 : Typographie simplifiée des zones intertidale et subtidale. 

Localisés entre la pleine mer de vive eau (marées à fort coefficient) et la pleine mer de morte 
eau, les habitats intertidaux (marais et vasières) sont formés dans des environnements abrités 
où les sédiments peuvent s’accumuler (comme dans les estuaires, les baies peu profondes, 
les zones côtières peu exposées, et certains deltas dont les apports sédimentaires sont 
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suffisants pour permettre leur développement). Les zones intertidales supportent de très 
nombreuses fonctions écologiques capitales relatives à la production de matériel organique et 
recyclage des nutriments. L’inondation est le mécanisme principal qui permet l’apport de 
sédiments sur ces plateformes. La formation et le maintien des zones intertidales sont donc 
inextricablement liés au niveau de la mer et aux oscillations de la marée. Au sein de ces zones, 
les interactions écologiques et physiques sont complexes et nécessitent des approches 
interdisciplinaires pour comprendre les mécanismes de leur fonctionnement, qu’il s’agisse 
d’approches purement physiques ou d’approches couplant l’écologie de la végétation et la 
physique (Fagherazzi et al., 2004, 2012 ; Kirwan et Murray 2007 ; Spencer et Harvey 2012 ; 
Schuerch et al., 2014, Figure 20).  

Les habitats intertidaux sont le siège du déroulement de processus biogéochimiques 
complexes qui soutiennent des fonctionnalités écologiques pour des organismes estuariens 
mais aussi de stockage de carbone et de recyclage des nutriments. Leur développement, et 
celui des fonctionnalités écologiques qui leur sont associées requiert un ensemble de facteurs 
hydro-morpho-sédimentaires qui, combinés permettent l’établissement de conditions biotiques 
et abiotiques (élévation, potentiel redox etc.) nécessaires au développement de surfaces non 
végétalisées (la plupart des vasières) et végétalisées (marais). Le développement est donc 
contrôlé par l’inondation (sa fréquence et sa durée ; l’hydropériode), par les apports de 
matières et par la morphologie de la surface de la plateforme (Allen, 2000). Nous proposons 
de détailler les différents facteurs contrôlant du développement de l’habitat sédimentaire 
intertidal (incluant les patrons de végétation) et des fonctions écologiques associées. 

L’hydropériode 

L’hydropériode correspond généralement à la durée pendant laquelle une zone est inondée 
(Mitsch et Gosselink, 2007) et détermine en très grande partie les espèces de plantes qui 
peuvent germer et se développer (Howe et al., 2010). L’hydropériode est largement contrôlée 
par l’élévation (ou hauteur, altitude) de la plateforme, ; c’est pourquoi il s’agit d’une modification 
clé dans les designs de restauration (Capderrey et al., 2016 ; Williams et Orr, 2002 ; Bowron 
et al., 2011 ; Stagg et Mendelssohn, 2010 ; Stagg et Mendelssohn, 2011). L’hydropériode est 
un concept un complexe, car elle englobe la hauteur d’eau (profondeur) inondant la surface et 
la fréquence d’inondation de la surface. La hauteur et la morphologie de la surface contrôlent 
l’inondation et la modulent selon les variations topographiques de la surface.  

Le flux ainsi apporté détermine les apports de matières en suspension (MES) qui incluent les 
sédiments et les graines. La quantité de sédiments joue un rôle important dans le 
développement de la végétation. En effet, une trop forte accumulation de sédiments peut 
enterrer les graines et étouffer la production primaire alors que trop d’érosion peut influencer 
la vitesse de relâchement des graines par les sols. Plusieurs études se sont penchées sur les 
relations entre l’élévation et la distribution des graines et sédiments dans des marais restaurés 
(voir Silvestri et al., 2005 ; Dausse et al., 2008 ; Smith et al., 2009 cité dans Spencer et Harvey, 
2012). Elles démontrent montrent que les relations entre la morphologie (et donc de la 
profondeur de l’eau), l’inondation, la structure des sédiments et les apports de matériel en 
suspension qui influencent la dispersion des graines et donc la composition spécifique de la 
végétation (Elsey-Quirk et al., 2009). 

La géomorphologie 

Le flux d’eau est distribué à la surface par la marée en fonction de la morphologie du marais 
(c’est-à-dire via les chenaux et selon les variations topographiques). De nombreuses études 
se sont intéressées au développement des réseaux de drainage à la surface des zones 
intertidales, aussi appelés chenaux de marée. Les chenaux sont des caractéristiques 
importantes. En effet, en se développant en réseau ils permettent le transport des sédiments, 
des nutriments et potentiellement des graines à l’intérieur du marais (van Proosdij et al., 2010). 
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Leur temps de développement et leurs caractéristiques morphologiques sont notamment 
influencés par l’énergie tidale, les caractéristiques des sédiments, la pente de la zone 
intertidale et les reliquats de chenaux préexistants (Crooks et al., 2002 ; van Proosdij et al., 
2010 ; Temmerman et al., 2005a ; 2005b ; D’Alpaos et al., 2007a ; D’Alpaos et al., 2007b ; 
Vandenbruwaene et al., 2012). L’érosion initiale et le développement des chenaux de drainage 
peuvent être des phénomènes très rapides, avec un élargissement et un approfondissement 
qui s’ajuste à l’augmentation du flux, lorsque celui-ci est restauré (D’Alpaos et al., 2007b ; van 
Proosdij et al., 2010). Sur des périodes de temps plus longues, le réseau créé se complexifie 
et de densifie (D’Alpaos et al., 2007b ; Bowron et al., 2011). Au fur et à mesure que les réseaux 
de chenaux se développent, ils drainent une plus grande surface, et atteignent un équilibre 
(Williams et Orr, 2002 ; D’Alpaos et al., 2007b, Beauchard, 2012 ; Vandenbruwaene et al., 
2012). 

D’un point de vue purement physique, la formation précoce des chenaux est le résultat de la 
concentration des flux qui parcourent une surface en un point (du sable ou de la vasière, ou 
encore du sol dur) en connexion avec l’eau (ouverture sur l’estuaire, submersion, 
augmentation du niveau de la mer, etc.). La concentration de ces flux en un point, 
possiblement induite par la présence de petites perturbations, produit des mouvements locaux 
en réponse aux contraintes de cisaillement, ce qui favorise l’apparition de petites incisions de 
drainage. Par effet boule de neige, les flux se concentrent de plus en plus dans le chenal en 
formation, en raison de son élargissement et de la moindre résistance créée par son 
approfondissement. La vitesse des flux augmente alors et est associée à une diminution de la 
rugosité du fond, ce qui contribue à l’érosion du chenal. L’érosion et l’approfondissement du 
chenal créent alors un mécanisme de rétroaction positif entre l’érosion et la formation du 
chenal, ce qui entraine le développement d’autres incisions.  

Une caractéristique intéressante des chenaux de marée est qu’ils présentent des propriétés 
géométriques communes aux autres réseaux naturels mais ils ne possèdent pas les 
caractéristiques d’invariance d’échelle qui sont propres aux réseaux de chenaux fluviaux par 
exemple (Fagherazzi et al., 1999 ; Rinaldo et al., 1999). Cette absence marquée d’échelles 
(pas de proportionnalité entre les structures) implique qu’il n’y a pas de similitudes entre des 
parties du réseau et son ensemble au sein du paysage intertidal. Ceci contraste nettement 
avec ce qui est habituellement constaté dans les bassins versants fluviaux où les réseaux sont 
soumis à des lois de puissance omniprésentes. Cette absence d’invariance d’échelle est 
caractéristique de ces chenaux et résulte des nombreux processus physiques et biologiques 
qui les façonnent dans le temps et dans l’espace (Rinaldo et al., 1999). Les systèmes de 
chenaux ont donc tendance à ne pas avoir de configuration auto-organisée. 

L’hydrodynamique 

Le flux tidal est complexe dans l’espace et dans le temps ; il est contrôlé par la topographie et 
la morphologie de la surface, le vent, l’action des vagues et la végétation. Il apporte les MES 
comme les sédiments et les graines (transport par hydrochorie). L’hydrodynamique résultante 
à l’intérieur de l’habitat, exerce donc de forts contrôles sur son développement.   

Les caractéristiques des sols / texture des sédiments 

Après dépôt, plusieurs phénomènes vont influencer la composition des sols. Les sédiments 
perdent de leur contenu en eau et se compactent. La matière organique particulaire déposée 
en surface s’enfouit dans les sédiments et s’ajoute à la matière organique provenant de la 
dégradation in situ des plantes (le contenu en matière organique augmente généralement avec 
la profondeur). L’hydrologie subsurface (dans les premiers centimètres des sédiments) est 
influencée par une variété de facteurs tels que la porosité, la granulométrie, le degré de 
compaction et la présence de racines. L’ensemble de ces caractéristiques créé donc un fort 
degré d’hétérogénéité spatiale dans l’environnement physique et biogéochimique du sol 
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(Taillefert et al., 2007). Les caractéristiques des sols et le drainage jouent sur l’évacuation des 
polluants et métabolites accumulés dans les zones intertidales. Ils créent ainsi une zone non 
saturée qui assure des conditions favorables pour la germination et croissance racinaire 
aérobie (production souterraine) (Ursino et al., 2004). En revanche, lorsque les sols sont 
compactés (comme c’est le cas dans des sites endommagés), les sédiments sont moins bien 
drainés, deviennent parfois détrempés, et limitent les mouvements d’eau dans les premiers 
centimètres des sédiments (Spencer et al., 2008). Ce phénomène peut engendrer de l’anoxie 
et créer une hypersalinité, entravant ainsi la germination des gaines. Les processus se 
déroulant dès les premiers centimètres des sédiments (processus subsurface) ont donc des 
implications fortes sur le développement de la végétation et sur la rétention de polluants.  

Le développement de la végétation à la surface des marais intertidaux s’effectue à partir des 
stades pionniers qui retiennent les sédiments. Ces premiers stades diminuent la vitesse du 
flux arrivant dans la zone, encouragent les dépôts de sédiments fins et les stabilisent grâce au 
développement de leurs racines, ce qui entraine une élévation de la zone (Hughes et al., 
2009). En retour, cette association avec la nature du sédiment et des apports d’eau 
déterminent une gamme de propriétés abiotiques des sédiments en termes de salinité, de 
concentration en nitrates, ou encore de potentiel redox qui sont importantes pour la 
colonisation par les espèces végétales. 

Le rétrocontrôle végétation-sédiments 

La végétation à la surface des zones 
intertidales a un rôle stabilisateur. Le 
taux de sédimentation peut d’ailleurs 
être exprimé comme une fonction de 
la densité de la végétation (racines, 
tiges). Au cours du développement de 
la végétation, la biomasse créée joue 
sur l’accumulation de sédiments 
(Figure 19) et par conséquent sur 
l’élévation du marais. Elle piège les 
matières en suspension dans la 
colonne d’eau et les fait s’ajouter à la 
litière végétale. La production 
organique souterraine joue également 
un rôle dans l’accumulation via le 
développement racinaire, son 
turnover et sa décomposition.  

 

Figure 19 : Modulation du piégeage sédimentaire selon  la 
quantité de biomasse végétale                                             

(d'après Fagherazzi et al., 2012). 
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Figure 20 : Schéma du fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire simplifié des zones intertidales 
mettant en évidence les liens entre l’écologie et la géomorphologie. 

Bioturbation et biostabilisation : le lien avec les organismes benthiques 

Les sédiments des habitats sont exposés à des mécanismes hydrodynamiques forts (houle, 
courants etc.). Ces facteurs jouent un rôle important dans l’évolution constante du faciès de 
ces zones et notamment dans les phénomènes de remise en suspension et de transport 
sédimentaire. Les communautés benthiques associées à ces sédiments jouent aussi un rôle 
important dans la stabilisation des sédiments. En effet, les producteurs 
primaires (microphytobenthos) et les producteurs secondaires (invertébrés macrobenthiques 
par exemple) exercent un contrôle sur la dynamique des sédiments principalement grâce à 
deux phénomènes : (1) la bioturbation ; qui est le remaniement du sédiment par la faune 
benthique lié à ses déplacements, sa recherche de nourriture, son enfouissement pour se 
protéger des conditions environnementales ou des prédateurs ; et (2) la biostabilisation 
exercée par les substances polymériques extracellulaires qui sont sécrétés par les 
microalgues benthiques colonisant la surface des vasières. 
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• La bioturbation 

La bioturbation est un ensemble de processus (Figure 21) selon lesquels la faune active et 
mobile modifie les propriétés physiques et affecte les échanges biogéochimiques et 
sédimentaires. En effectuant ses déplacements, la faune mélange les particules sédimentaires 

et créée des structures à l’intérieur des sols comme des terriers, des galeries ou des tubes. 
Très localement, en pompant l’eau par leurs siphons, les bivalves peuvent accentuer les 
échanges en eau, permettre l’oxygénation des sédiments et favoriser la circulation des 
nutriments notamment pour les producteurs primaires (dont le microphytobenthos). Les 
activités liées à la mobilité de la faune et à la construction de structures peuvent faciliter les 
phénomènes d’érosion face aux mécanismes hydrodynamiques (houle et courants).  

• La biostabilisation 

Le microphytobenthos, en plus de représenter une part conséquente de la production primaire 
totale estuarienne joue également un rôle important dans la dynamique sédimentaire (Orvain 
et al., 2004 ; Orvain et al., 2006). Les communautés microphytobenthiques vivant dans les 
sédiments sont principalement constituées de diatomées benthiques, qui contrairement aux 
microalgues qui restent attachées aux grains de sables, sont capables d’effectuer des 
déplacements dans les sédiments pour faire face à leurs besoins physiologiques en fonction 
du cycle des marées. Ces déplacements sont assurés par la sécrétion de substances 
polymériques qui forment un biofilm qui leur permet de se déplacer. La composition de ce 
biofilm dépend de la nature du sédiment et de l’état physiologique des diatomées.  

La compréhension des relations entre les communautés benthiques et les régimes 
sédimentaires est importante pour mettre en place certaines solutions écohydrologiques. 
Certaines actions requièrent la création d’un substrat adéquat pour permettre la colonisation 
par la faune benthique (restaurer certains courants peuvent favoriser la concentration de 
formes benthiques en certains endroits (selon les processus de colonisation et de 
métamorphose de larves depuis la colonne d’eau)). 

Figure 21 : Diversité des processus de bioturbation induisant une modification de l'érodabilité des 
sédiments (Schéma de G. Bernard, 2013; repris par Orvain et al., 2017). 
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5.1.2. Échelle de l’estuaire 

Les habitats ne sont pas isolés au sein du paysage estuarien : ils résultent de nombreuses 
interactions avec les forçages hydrométéorologiques (débit, vent, vagues, marées) et les 
pressions anthropiques. À l’intérieur d’un estuaire, la circulation des masses d’eau et le 
transport des particules solides (sables et vases) dépendent des forçages extérieurs 
représentés par la marée, le vent, les débits amont d’eau douce du fleuve principal et de ses 
affluents connectés à l’estuaire. La marée est le forçage majeur. Elle se déforme au cours de 
sa propagation et créée selon la morphologie de l’estuaire (variations de hauteurs d’eau, de 
dimensions) des asymétries de courants flot/jusant auxquelles sont associées des différences 
de transport particulaire (par exemple, un estuaire à dominance de flot aura tendance à 
importer du sédiment depuis la mer, tandis qu’un estuaire à jusant dominant exportera du 
sédiment vers le large). La circulation d’eau et les transports sédimentaires à l’intérieur d’un 
estuaire ne sont pas uniformes et créent des patrons très différent d’érosion, de dépôt et de 
nature de sédiments. Les variations de la bathymétrie de l’estuaire influencent 
l’hydrodynamique et les transports de sédiments. Il existe donc un lien très fort entre 
l’hydrodynamique, les sédiments et la morphologie, ce qui peut rendre très complexe la 
compréhension des phénomènes. 

Le lit majeur de l’estuaire inclut les zones latérales de la plaine alluviale qui sont partiellement 
recouvertes lors des marées de vives eaux et qui possèdent une végétation plus ou moins 
développée en fonction de l’énergie et de la quantité de sédiments déposés (créant des 
banquettes de vases et des plateformes aux sédiments plus consolidés et progressivement 
colonisés par la végétation). L’ensemble de ces gammes d’élévation définit la zonation des 
habitats sédimentaires intertidaux, et dont le fonctionnement a été décrit dans la partie 
précédente.  

Comprendre la dynamique et la quantification des flux sédimentaires est un enjeu important, 
aussi bien d’un point de vue écologique (ex : turbidité, envasement) que financier (ex : gestion 
des chenaux de navigation). Par ailleurs, face aux pressions anthropiques constantes, 
l’évolution de l’ensemble des habitats sédimentaires se projette à large échelle spatiale et sur 
le long terme notamment face au changement climatique et par conséquent face à 
l’augmentation du niveau de la mer. 

5.2. ENJEUX ET QUESTIONNEMENTS DE RESTAURATION 

Bien que les zones intertidales estuariennes n’occupent qu’une infime partie du total des terres 
émergées, elles assurent de nombreux services écosystémiques (rôle tampon face aux 
évènements climatiques, contrôle de l’érosion, purification de l’eau, recyclage des nutriments, 
régulation climatique, etc.). Au sein de ces zones, les habitats intertidaux (marais et vasières) 
soutiennent de nombreuses fonctions écologiques liées aux processus biogéochimiques et 
aux organismes qu’elles abritent. La perte structurelle et fonctionnelle massive des marais et 
vasières pose la question de la pérennité et de l’efficacité des fonctions écologiques face aux 
effets à long terme du changement climatique et génère la nécessité d’enrayer leur perte ou 
de les restaurer.  

D’un point de vue fonctionnel, les habitats intertidaux sont le siège du déroulement de 
processus biogéochimiques qui permettent le stockage et déstockage des nutriments tels que 
le carbone, le phosphore et l’azote (par ex : dénitrification), des contaminants et pathogènes 
et de l’accumulation de la matière organique dans les sols (Williams et Orr, 2002 ; Andrews et 
al., 2006 ; Irving et al., 2011 ; Moreno-Mateos et al., 2012). La part assurée par les zones 
intertidales dans la transformation des flux de matière organique, de nutriments et de polluants 
provenant des bassins versants est aujourd’hui considérablement modifiée. Par exemple, la 
plupart de la transformation des flux de nutriments qui est normalement assurée par la 
dénitrification se déroulant au sein des habitats intertidaux est aujourd’hui entravée et des 
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quantités excessives de nutriments se retrouvent dans la colonne d’eau. À la base de la 
production totale de l’estuaire, la production primaire est assurée non seulement par la colonne 
d’eau mais aussi en grande partie par la végétation à la surface des zones intertidales 
(végétation halophile et microphytobenthos). Leur destruction contribue à la tendance 
générale (observée mondialement) d’un déclin important de productivité (Cloern et al., 2014), 
bien qu’actuellement discutée (Kirwan et al., 2016). 

D’un point de vue structurel, la diversité des communautés végétales associées aux 
différentes élévations des habitats intertidaux joue un rôle fondamental dans le maintien 
physique des habitats en jouant sur les processus d’érosion/accrétion. De plus, en fournissant 
des sources, parfois uniques, d’abri et nourriture, la structure des habitats participe à l’habitat 
favorable pour d’autres espèces (invertébrés, poissons, oiseaux) permettant ainsi 
l’accomplissement d’autres fonctions écologiques liées à leur cycle de vie (partie 6.1). 

En termes d’action, la plupart des mesures prises actuellement pour restaurer les fonctions 
écologiques associées aux habitats intertidaux visent à influencer les processus locaux 
impliqués dans la formation et le maintien des marais et vasières à l’aide de trois types 
d’actions (Capderrey et al., 2016) :  

1 - la reconnexion hydraulique (effacement d’ouvrages, mise en place de systèmes 
d’échanges contrôlés, etc.) ; 

2 - la re-végétalisation ; 

3 - l’ajustement de la topographie et de l’hypsométrie par les apports sédimentaires.  

Généralement la littérature montre (Capderrey et al., 2016) que les actions de restauration se 
concentrent sur des améliorations qui peuvent être atteintes rapidement, dès lors que les 
élévations des plateformes intertidales, et par conséquent l’hydropériode, deviennent 
favorables au développement de la végétation et probablement à celui des fonctions 
écologiques ayant lieu au sein de ces habitats (Borja et al., 2010 ; Spencer et Harvey 2012). 
Cependant, de plus en plus de preuves montrent que ces habitats restaurés ne possèdent pas 
les mêmes caractéristiques biologiques que leurs homologues dits « naturels » avec un certain 
nombre d’implications pour leur fonctionnement et donc pour les services écosystémiques 
qu’ils peuvent fournir (Mossman et al., 2012). De telles différences dans la composition et la 
diversité des espèces sont en effet attribuables aux conditions abiotiques comme les potentiels 
redox, la salinité et la disponibilité en nutriments dans les sites recréés (Andrews et al., 2006 ; 
Mossman et al. 2012 ; Moreno-Mateos et al., 2012 ; Spencer et Harvey, 2012 ; Tempest et al., 
2015, Spencer et al., 2017). Parvenir à réhabiliter de telles conditions abiotiques est un 
exercice très compliqué. Cependant, arriver à diriger les flux sédimentaires parce qu’ils 
conditionnent l’élévation et la topographie, pour la germination et donc pour la production 
primaire est possible et réalisable (Stagg et Mendelssohn, 2010, 2011). Connaître et appliquer 
les outils qui permettent d’appréhender au maximum les modifications de la structure physique 
à effectuer pour permettre le rétablissement des processus abiotiques déterminant la structure 
et la composition des espèces végétales est d’autant plus capital. 

5.3. OUTILS HYDRO-MORPHO-SÉDIMENTAIRES 

Nous proposons dans cette partie une vue des modèles emblématiques qui permettent 
d’appréhender le fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire des habitats sédimentaires et 
qui sont applicables face à des problématiques de restauration (et ont pour la plupart d’entre 
eux été appliqués). Nous détaillerons leur contenu et leur principe de fonctionnement dans 
cette partie. 

Les zones intertidales sont le résultat d’interactions écologiques et physiques complexes 
(entre la végétation et les processus de développement de la morphologie des zones 
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intertidales). Se pencher sur la prédiction de leur fonctionnement requiert par conséquent la 
mutualisation de connaissances interdisciplinaires. La modélisation numérique est un outil 
puissant pour quantifier les relations qui peuvent exister entre les écosystèmes des zones 
intertidales, la morphologie et les processus de transport sédimentaire (Costanza et Voinov, 
2004 ; Mcleod et al., 2010). Les modèles numériques employés actuellement pour 
appréhender ces relations, peuvent être employés pour tester des hypothèses concernant les 
processus se déroulant au sein des zones intertidales, quantifier les échanges de matériel 
sédimentaire, et pour apporter une vision long terme sur le devenir et la résilience de ces 
systèmes. Les modèles identifiés diffèrent selon les processus simulés et selon les échelles 
spatiales considérées. 

À l’échelle des habitats intertidaux, des modèles permettent de simuler des processus comme 
la production primaire ou des changements dans l’élévation (donc dans les taux de 
sédimentation) à des endroits précis des plateformes intertidales (c’est à dire en 0D ; i.e. en 
un point supposé représentatif du marais). D’autres modèles permettent de simuler la 
morphodynamique (processus de sédimentation, érosion et développement des chenaux) sur 
l’ensemble de la plateforme. Ces modèles deviennent des modèles écogéomorphiques dès 
lors qu’ils permettent de considérer les rétroactions entre la végétation établie sur ces 
plateformes sédimentaires intertidales et les processus physiques tels que la sédimentation et 
l’érosion.  

À l’échelle de l’estuaire, des modèles ajustés à l’échelle du paysage estuarien intertidal 
permettent de modéliser les processus sur l’estuaire entier. Ils permettent en effet de simuler 
des tendances générales à de grandes échelles spatiales alors que les modèles à plus petite 
échelle fournissent des algorithmes plus mécanistiques pour simuler les processus à l’œuvre 
sur une plateforme en particulier. 

5.3.1. Échelle locale (dizaine-centaine de mètres) 

Les types d’approches 

Plusieurs types d’approches ont été identifiées pour simuler des processus sédimentaires à 
l’échelle locale (flux de sédiments sur les plateformes). Premièrement, des approches basées 
purement sur des processus physiques, permettent de modéliser les flux de sédiments sur les 
plateformes intertidales et de comprendre le développement des structures morphologiques à 
leur surface comme les chenaux. Deuxièmement, parce que la présence ou l’absence de 
végétation peut avoir des conséquences importantes sur l’évolution des habitats intertidaux, 
d’autres approches proposent de considérer les fonctions écologiques associées au 
développement de ce type d’habitat comme la production primaire (de surface et souterraine). 
L’ensemble des modèles présentés dans cette section considèrent à différents degrés les 
interactions entre les processus physiques au sens strict du terme et les processus 
écologiques inhérents à l’établissement de la végétation. 

Réintroduire l’influence tidale demeure la technique de restauration la plus fréquente et se 
décline sous différentes formes ; créer des brèches dans les ouvrages, effacer les ouvrages 
voire mettre en place des échanges régulés (Capderrey et al., 2016). La quantité d’eau et de 
sédiments délivrée via ces techniques de restauration a tout intérêt à être anticipée pour 
permettre une fréquence, une durée d’inondation, des hauteurs d’eau et des quantités de 
sédiments compatibles avec le développement des habitats intertidaux et des fonctions qu’ils 
soutiennent. Lors de l’inondation (qu’elle soit naturelle ou rétablie artificiellement), les 
sédiments en suspension sont transportés par le courant et déposés sur la plateforme en 
formant différents patrons spatiaux, qui, au long terme, forment la configuration du marais. Les 
processus écologiques sont aussi concernés par les phénomènes de transport et de dépôt qui 
définissent les flux de matière organique, de nutriments, de contaminants mais aussi de 
graines (Struyf et al., 2007). 



Outils pour la restauration écologique en milieu estuarien 

 76 BRGM/RP-67498-FR - Rapport final 
 

Tous les modèles qui simulent les flux de sédiments sur les habitats intertidaux sont basés sur 
des équations d’advection/diffusion. Ils supposent que l’advection tidale des sédiments 
suspendus et la sédimentation sont les processus dominants et considèrent comme 
négligeable l’érosion des plateformes (Temmerman et al., 2005b ; D’Alpaos et al., 2007a). À 
la surface des plateformes intertidales, la couverture végétale peut exercer une friction non 
négligeable et peut ralentir le flux d’eau. De nombreuses études ont montré que la canopée 
végétale à la surface des marais permettait de dissiper l’énergie en limitant les vitesses du 
courant et en atténuant les vagues créées par le vent en surface sur de courtes distances, de 
l’ordre de quelques dizaines de mètres.  

Les modèles permettant de simuler les flux de sédiments à l’échelle des plateformes peuvent 
aussi bien relever de modèles empiriques que de modèles physiques (partie 2.7.). Les 
modèles empiriques sont basés sur des relations statistiques entre les patrons observés de 
sédimentation et les variables environnementales (principalement des variables 
topographiques) (Temmerman et al., 2003). Les modèles physiques ont quant à eux été 
développés grâce aux équations hydrodynamiques et de transport sédimentaire pour simuler 
les écoulements d’eau et de sédiments sur les plateformes (Temmerman et al., 2005b ; 
D’Alpaos et al., 2007a). 

• Modèles empiriques 

Les modèles empiriques sont établis à partir de données issues des mesures des patrons 
spatiaux de sédimentation sur le terrain (Temmerman et al., 2003 ; Van Proosdij et al., 2006). 
L’étape suivante consiste à relier les patrons de sédimentation observés aux variables 
environnementales par analyse statistique. Pour comprendre comment appliquer ce type de 
modèle il est nécessaire de comprendre deux éléments fondamentaux :  

1 - les taux de sédimentation diminuent avec l’augmentation de la hauteur de la plateforme 
(les zones les plus basses des plateformes sont inondées plus fréquemment et plus 
longuement ce qui permet davantage de dépôts que dans les parties plus élevées) ; 

2 - les taux de sédimentation sur la plateforme diminuent à mesure que les distances par 
rapport aux chenaux et par rapport à l’entrée du marais augmentent (les sédiments se 
déposent progressivement le long des voies d’écoulement dirigés vers les zones plus 
internes à la plateforme et dans des zones où la vitesse d’écoulement est plus faible que 
dans le chenal). La sédimentation est aussi favorisée par la couverture végétale qui exerce 
une friction significative et diminue la vitesse des courants. 

Par exemple, un modèle empirique de sédimentation établit par Temmerman et al., (2003) 
permet de décrire les variations spatiales dans les taux de sédimentation à des endroits précis 
de la plateforme en utilisant une équation de la forme :  

 

𝑆𝑅 = 𝑘. 𝑒𝐼.𝐻 . 𝑒𝑚.𝐷𝑐 . 𝑒𝑛.𝐷𝑒 

Où : 
- SR : taux de sédimentation (g.m-2 par unité de temps) 

- H : surface de la plateforme (m relatif au niveau de la mer) 

- Dc : distance au chenal le plus proche ou bordure du marais (m) 

- De : distance à la bordure du marais (m) mesurée le long du chenal le plus proche 

k, l, m, n : coefficients du modèle pour lesquels k>0, et l, m, n <0. Les valeurs de k, l, m, et n sont estimées par des régressions 
multiples qui sont ajustées à l’équation en utilisant un jeu de données empiriques pour les valeurs de SR, H, Dc et De. 
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L’équation est ensuite spatialement implémentée dans un maillage régulier rectangulaire. Pour 
chaque cellule, H est calculé à partir d’un modèle 
numérique de terrain et Dc et De sont calculés à 
partir d’images. La plupart des SIG peuvent 
permettre de faire cela. La Figure 22 montre un 
exemple de l’implémentation spatiale de ce 
modèle pour un marais intertidal, illustrant que 
les patrons de sédimentation observés sont 
relativement bien reproduits par le modèle 
(Temmerman et al., 2005a). 

 

• Modèles physiques 

Les modèles physiques sont, quant à eux, basés sur des équations de conservation (de la 
masse, de la quantité de mouvement) qui permettent de décrire en 2 dimensions le flux arrivant 
sur les plateformes (c’est-à-dire qu’ils permettent de prendre aussi en compte la profondeur).  

Un des premiers modèles établis par Rinaldo et al., 1999a ; Rinaldo et al., 1999b, suppose 
que la marée se propage instantanément à travers le réseau de drainage (i.e. les chenaux) 
parsemant la plateforme et que le flux sur la plateforme est dominé par un équilibre entre la 
pente de la surface de l’eau et la friction. Leur modèle suppose également que la surface de 
la plateforme est plate, que la friction est constante dans l’espace et dans le temps, que les 
variations spatiales dans la surface de l’eau sont plus petites que la profondeur moyenne et 
que la longueur de la plateforme du marais est plus petite que la longueur d’onde de la marée. 
Sous ces conditions, et de manière assez concise, le modèle physique proposé par Rinaldo 
et al. (1999a, 1999b), travaille en résolvant les équations de Saint-Venant (en anglais 
« shallow water equations » : équations de conservations intégrées sur la verticale) à une 
approximation de Poisson. Ce type de modèle a été utilisé ultérieurement dans plusieurs 
publications dans le but d’évaluer plusieurs aspects de la morphodynamique des marais 
intertidaux (D’Alpaos et al., 2007a ; 2007b, voir paragraphe ci-après relatif aux modèles 
d’ontogénèse des chenaux). D’Alpaos et al., 2007a, se sont notamment servi de la base de ce 
modèle pour simuler le transport et le dépôt des sédiments en suspension sur les plateformes 
intertidales de la lagune de Venise, en supposant que les chenaux sont les sources de ces 
sédiments en suspension. Le modèle résultant a permis de montrer que les patrons simulés 
de sédimentation reflètent un déclin dans les taux de sédimentation à mesure que la distance 
aux chenaux augmente, comme une conséquence de la sédimentation progressive le long 
des voies d’écoulements plus ou moins perpendiculaire aux chenaux. Le modèle de base de 
Rinaldo et al., (1999a, 1999b) et l’utilisation qu’en ont fait D’Alpaos et al. (2007a), repose sur 
un schéma hydrodynamique assez simplifié qui suppose que toute l’eau et les sédiments 
arrivant sur la plateforme intertidale proviennent des chenaux. Or les données de terrains 
montrent d’une part que la majorité de l’eau est apportée par l’écoulement à la surface (i.e. 
« sheet flow ») et d’autre part que la quantité d’eau acheminée soit par les chenaux ou en 
surface est contrôlée par la profondeur d’inondation de la plateforme. Plus celle-ci est profonde 
(et donc plus la végétation est submergée) et plus grand est le pourcentage d’eau s’écoulant 
à la surface que transportée par les chenaux (Temmerman et al., 2005a). Par conséquent, le 

Figure 22 : Exemple de patrons de sédimentation 
observés (barres) et simulés (ombres de la carte) sur la 
plateforme intertidale sur marais intertidal de Paulina, 

Estuaire de l’Escaut (Temmerman et al., 2003, 2005a). 
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modèle de Rinaldo et al. (1999a, 1999b) repris par D’Alpaos et al. (2007a) convient davantage 
pour modéliser les stades initiaux de l’inondation de la plateforme intertidale et de drainage, 
quand la profondeur de l’eau sur la plateforme n’est pas encore trop importante.  

Modéliser le couplage entre la végétation et la sédimentation 

Les macrophytes des zones intertidales (par exemple Spartina sp. et Salicornia sp. présentes 
sur les vasières végétalisées ou Halimione sp., Sueda sp. présentes sur les marais type 
schorre) permettent de maintenir l’élévation des zones intertidales via le piégeage (processus 
actif) ou le dépôt naturel (processus passif) des sédiments inorganiques et organiques (partie 
5.1.). Ces deux types de dépôt sont généralement corrélés avec la biomasse végétale qui elle-
même est contrôlée en partie par l’élévation de la plateforme (Morris et al., 2002). Un fort 
rétrocontrôle s’exerce donc entre l’élévation des plateformes et la végétation. Dans tous les 
modèles identifiés, ces rétrocontrôles sont exprimés via des équations basées sur des 
processus, qui peuvent être implémentées dans un code en utilisant des programmes qui ont 
différents niveaux d’approximation et de complexité. Cette partie propose une description des 
équations clés utilisées pour le couplage entre la végétation et les processus sédimentaires. 

La biomasse des macrophytes est fonction d’un certain nombre de facteurs dont font partie 
l’amplitude tidale (Kirwan et Guntenspergen, 2010), la température (Kirwan et al., 2009), les 
apports sédimentaires (Fragoso et Spencer, 2008), et la concentration en CO2 (Langley et al., 
2009). Dans un estuaire, la gamme d’élévations détermine le type de végétation halophile 
occupant les substrats (Morris et al., 2005). Parmi cette gamme, la végétation caractérisitique 
(macrophytes) des marais occupe des élévations situées entre le niveau moyen de la mer et 
le niveau moyen des marées de hautes eaux. La biomasse et la productivité des macrophytes 
varie donc fortement dans cette gamme d’élévations.  

Dans un estuaire où l’amplitude tidale, la température et les apports de sédiments sont 
relativement constants, l’élévation de la plateforme est le facteur principal contrôlant la 
biomasse. Morris et al., (2002), ont par exemple démontré que le macrophyte Spartina 
alterniflora était plus productive sur des endroits localisés à 55cm en dessous du niveau moyen 
des marées hautes. Stagg et Mendelssohn (2010 ; 2011), ont pu définir des élévations 
intermédiaires auxquelles la production primaire était favorisée, des niveaux en dessous 
desquels elle était inexistante, et des niveaux en deçà desquels elle pouvait être étouffée. Les 
plantes sont par conséquent plus productives à des élévations optimales qui dépendent du 
niveau moyen de la marée. Un rétrocontrôle négatif entre la croissance des plantes, la hauteur 
d’eau et la sédimentation peut se produire. Sur la base de ces observations, Morris et al., 
(2002) ont justement pu décrire par une équation la relation entre la biomasse de la végétation 
halophile et la différence entre le niveau moyen de la marée haute et l’élévation de la 
plateforme : 

 

𝐵 = 𝑎𝐷 + 𝑏𝐷2 + 𝑐 
où : 
B : biomasse de la végétation halophile (productivité) 
D : différence entre le niveau moyen de la marée haute et l’élévation de la plateforme 
a, b, et c : paramètres qui dépendent du type de végétation et de la localisation de la plateforme (coefficients 
qui déterminent les limites supérieures et inférieures de la profondeur D et l’amplitude de B). 

NB : il existe des limites supérieure et inférieure d’élévation pour la productivité de la végétation (c’est pourquoi 
B est une fonction de D). 

Cette équation, en donnant la relation quantitative entre la biomasse végétale (l’écologie) et la 
morphologie (élévation de la plateforme) forme la base sur plusieurs modèles d’évolution des 
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marais employés à travers la littérature pour prédire le devenir des marais (Mudd et al., 2004 ; 
D’Alpaos et al., 2005 ; Morris 2006 ; Kirwan et Murray, 2007 ; Mariotti et Fagherazzi, 2010).  

En suivant ce modèle, une augmentation dans le taux d’élévation du niveau de la mer mènerait 
à l’engloutissement total du marais, ou deviendrait trop profond pour la survie de la végétation. 
Le modèle de Morris et al. (2002), prédit en effet un niveau optimal de niveau d’eau (seuil) en 
dehors duquel la production primaire diminuerait soit en raison des conditions anoxiques 
imputables aux inondations trop fortes, soit aux sols hypersalinisés dus à des conditions de 
sécheresse.  La détermination de ce seuil de niveau d’eau est donc reliée à une élévation 
optimale qui résulte du rétrocontrôle entre plantes, sédiments et niveau de la mer. Fagherazzi 
et al. (2006) et Marani et al. (2007), concluent d’ailleurs que ce rétrocontrôle est responsable 
de la distribution bimodale des élévations dans les estuaires c’est-à-dire présentant des marais 
végétalisés situés au niveau du niveau moyen de la mer et des vasières non végétalisées en 
dessous.  

Stagg et Mendelsshon (2010 et 2011) en appliquant le modèle de Morris et al. (2002) sont 
parvenus à identifier les gammes d’élévations (29 -36 cm au-dessus du NAVD 886) auxquelles 
la production primaire était la plus élevée, dans le cadre d’une expérience de restauration qui 
visait à enrichir des marais avec des sédiments pour restaurer la production primaire. Les 
ajouts de sédiments ont en effet permis d’augmenter l’élévation de la surface et d’alléger le 
stress associé à une inondation excessive.  

Le modèle de Morris et al. (2002) a également été repris pour prendre en compte la 
compétition inter-spécifique pouvant exister entre les nombreuses espèces végétales 
halophiles. Cette compétition peut déterminer la biomasse comme une fonction de l’élévation. 
Comme dans tout modèle écologique limité par une ressource, la réponse de la biomasse peut 
être exprimée par un modèle logistique (comme établi par Marani et al. (2010)) : 

 

𝑑𝐵

𝑑𝑡
=

𝑟(𝐻)𝐵

𝑑
(𝑑 − 𝐵) − 𝑚(𝐻)𝐵 

où la biomasse B peut être exprimée sous la forme B = pd soit comme le produit de la couverture 
végétale p et de la capacité d’accueil du système d (« carrying capacity », en biomasse par unité 
d’aire) ; et où r et m sont les taux de reproduction et de mortalité des espèces halophiles, qui 
dépendent de l’élévation du marais H. En assignant des fonctions spécifiques à r et m, les deux 
tendances observées pour la biomasse végétale, elles atteignent un maximum pour une élévation H 

déterminée. 

La présence de végétation à la surface des plateformes intertidales peut améliorer la 
sédimentation inorganique. Il est connu depuis longtemps que les taux de sédimentation 
peuvent être fonction de la densité des structures végétales et que les zones présentant une 
plus forte production de biomasse souterraine ont tendance à favoriser l’accrétion (Gleason et 
al., 1979 ; cité dans Morris et al., 2002). La sédimentation inorganique peut se produire via le 
dépôt naturel des particules en suspension et via la capture directe, active des particules par 
les tiges des végétaux (partie 5.1.). Le dépôt de ces particules est très lié à l’influence des 
plantes sur la vitesse et la turbulence des flux d’inondation (des équations existent pour décrire 
le dépôt des particules mais leur complexité est telle qu’elles sont très rarement employées. 
Nous ne les présenterons donc pas ici.  

Modéliser la production organique subsurface 

                                                
6 North American Vertical Datum de 1988 (NAVD 88) 
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La biomasse végétale affecte donc l’accumulation de sédiments et par conséquent l’évolution 
des plateformes intertidales en piégeant les particules en suspension dans la colonne d’eau. 
La biomasse contribue également en surface à la litière végétale, et constitue des apports 
directs de matière organique souterraine (ou subsurface) résultante de la production racinaire, 
de son turnover et de sa décomposition (Morris et Bowden, 1986 ; cité dans Fagherazzi et al., 
2012). Cependant, la plupart des modèles développés pour anticiper l’évolution des marais 
intertidaux, ignorent cette production subsurface (« belowground production » en anglais). 
Pourtant, cette production, et par conséquent l’accumulation de matière organique, compte 
pour une fraction importante dans l’accrétion des marais, parfois jusqu’à 40% du taux 
d’accrétion total du marais (Nyman et al., 2006). Malgré le manque de données et de 
connaissances relatives à ce processus, il semble tout de même bénéficier d’un intérêt 
croissant en raison de la prise de conscience des menaces imminentes sur ces écosystèmes 
et du besoin de durabilité face à l’augmentation du niveau de la mer, ce qui a mené au 
développement de quelques modèles d’évolution qui simulent cette production subsurface.  

Pour ce faire, le modélisateur doit dans un premier temps développer des algorithmes qui 
décrivent la production subsurface, puis simuler la distribution des racines à l’intérieur de la 
colonne sédimentaire et enfin développer des algorithmes qui définissent le taux et la 
proportion de matière organique qui provient de ces racines et qui est incorporée dans la 
matrice sédimentaire et qui, in fine, contribue à l’élévation du marais. Il existe des séries 
d’équations qui permettent d’évaluer cela. Par exemple, le taux auquel les racines mortes sont 
incorporées dans les sédiments du marais est relié à la biomasse subsurface peut être exprimé 
de la façon suivante : 

 

𝑀 = 𝐺 −
𝜕𝐵𝑎𝑔

𝜕𝑡
 

où :  
M est le taux de mortalité (en masse par aire) 
G est le taux de croissance (en masse par aire) 
Bag : biomasse subsurface (aboveground) 

 

La mortalité subsurface peut être alors calculée en déterminant le ratio racine : tiges du 
macrophyte dominant sous une variété de conditions environnementales. Par exemple, Mudd 
et al. (2009) ont observé dans des marais de Caroline du Nord que la biomasse subsurface 
de Spartina alterniflora augmentait avec la biomasse de surface, et que par contraste sur ce 
même site, le ratio racines : tiges était inversement relié à la biomasse de surface (Figure 23). 
Cette relation entre le ratio racines/tiges et la profondeur d’eau sous le niveau moyen des 
marées hautes, est exprimée par une fonction linéaire de cette forme : 

 

𝐵𝑏𝑔

𝐵𝑎𝑔

= θ𝑏𝑔𝐷 + 𝐷𝑚𝑏𝑚  

où : 
𝐵𝑏𝑔   est la biomasse subsurface  

θ𝑏𝑔 et 𝐷𝑚𝑏𝑚  sont la pente et l’intercept de la relation entre le ratio racines : tiges et la profondeur sous le 

niveau moyen des marées hautes.  
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Cependant, comme montré par l’exemple de Mudd et al. (2009), cette relation est 
vraisemblablement site-spécifique ; d’autres auteurs 
montrent en effet que l’ajout de fertilisants dans des 
habitats à Spartina sp. (expérience menée en 
Louisiane par Darby et Turner en 2008) peut permettre 
d’augmenter la biomasse en surface mais peut n’avoir 
aucun effet sur la biomasse subsurface. C’est en effet 
parce que la biomasse de surface est reliée à 
l’élévation de la plateforme que cette élévation contrôle 
aussi la biomasse subsurface. Dans la même idée, 
Nyman et al. (2006) ont montré par exemple, que la 
croissance racinaire pouvait augmenter si la 
profondeur d’inondation augmentait mais n’ont en 
revanche pas reporté la biomasse subsurface. 

D’autres extensions autour de cette relation sont 
possibles et permettent de simuler la biomasse 
racinaire vivante à l’intérieur de la colonne 
sédimentaire verticale. Elles sont pour la plupart issues 
d’un modèle orignal décrit par Morris et Bowden 
(1986), mais n’ont pas, à notre connaissance été 
appliqués dans des contextes reliés à de la 
restauration d’habitat intertidal. 

Les modèles développés actuellement pour décrire 
l’ensemble des processus subsurface aboutissent à 
des résultats prometteurs mais requièrent également 
une très grande quantité de données, voire des 
microanalyses très fines de la structure du sédiment 
(au rayon X), pour acquérir des données jusqu’alors 
sous-estimées (Spencer et al., 2017).  

Modéliser la formation et la dynamique des chenaux intertidaux 

Il existe un volet de la littérature qui s’intéresse depuis longtemps aux mécanismes 
d’ontogénèse (formation et développement) des chenaux (Yapp et al., 1916, 1917 ; Pestrong, 
1965 ; Beeftink, 1966 ; French et Stoddart 1992 ; cités dans Fagherazzi et al., 2012) à leur 
hydrodynamique (Rinaldo et al., 1999a ; Rinaldo et al., 1999b ; Temmerman et al., 2005a ; 
Temmerman et al., 2005b ; Fagherrazzi et al., 2008) et leurs caractéristiques 
morphométriques (Fagherazzi et al., 1999 ; Rinaldo et al., 1999a ; Rinaldo et al., 1999b ; 
Marani et al., 2006). Malgré leur rôle clé dans l’évolution « éco-morphodynamique » des 
systèmes marais, c’est seulement depuis une dizaine d’années que des modèles numériques 
ont été développés pour décrire la morphogénèse et la dynamique à long terme des chenaux 
des marais intertidaux (Fagherazzi et Sun, 2004 ; D’Alpaos et al., 2005 ; 2006 ; Kirwan et 
Murray, 2007 ; Temmerman et al. 2007).  

D’Alpaos et al. (2005), ont proposé les premiers un modèle d’initiation et de développement 
(ontogénèse) des chenaux à la surface des marais (partie 5.1.). Dans ce modèle, 
l’hydrodynamique est résolue par un modèle de Poisson (proposé par Rinaldo et al. 1999a ; 
Rinaldo et al., 1999b), à partir des hypothèses : 

1 - que la propagation de la marée sur la plateforme, de part et d’autre des chenaux, reste 
contrôlée par les frottements ; 

2 - que les variations spatiales de surface libre sont très inférieures à la hauteur d’eau 
instantanée ; 

Figure 23 : Représentation schématique 
montrant les relations entre le niveau moyen de 

la marée haute, la biomasse et le ratio 
racines:tiges. (Résultats issus des études 

menées par Morris et al., 2002 et Mudd et al., 
2009 sur des marais intertidaux de Caroline du 

Sud, « South Inlet »). 
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3 - que les variations d’élévation de la plateforme sont beaucoup plus faibles que la hauteur 
d’eau instantanée donnant ainsi la formule suivante : 

 

𝛻2𝜁 =
𝜆

ℎ2
𝜕𝜁/𝜕𝑡 

où : 
h est la hauteur d'eau au-dessus de la plateforme, et λ un coefficient de frottement linéarisé. La détermination de ζ 
permet ensuite de calculer la contrainte τ = -ρg.h.Δζ. 

À partir d'une distribution initiale des contraintes 
ainsi calculées, un certain nombre de sites où cette 
contrainte dépasse une valeur seuil pour l'érosion τe 
sont choisis selon une loi de probabilité qui dépend 
de l'hétérogénéité du marais pour rejoindre le 
réseau de chenaux (de fait, les secteurs de 
contrainte maximale sont situés à proximité des 
chenaux existants, généralement à leur extrémité 
amont et là où la courbure est maximale). Des lois 
géométriques simples reliant la largeur d'un chenal 
à sa profondeur moyenne et à la surface drainée (loi 
de Jarrett) sont ensuite appliquées. Le processus, 
itéré jusqu'à ce que la contrainte de cisaillement 
reste inférieure au seuil d'érosion, conduit à la 
formation d'un chevelu de chenaux, qui progressent 
par érosion régressive de leurs extrémités amont, 
comme on l'observe dans la nature.  
  

Figure 24 : Évolution temporelle du réseau de chenaux et 
de leurs surfaces de drainage associées (surfaces 

grisées), dans un domaine rectangulaire limité par un 
chenal principal (main channel) et des frontières 

imperméables (lignes en pointillés). Les instantanés 
représentent l’évolution au cours du temps du réseau de 
chenaux obtenues après (a) 20, (b) 200, (c) 600 et (d) 
1000 itérations du modèle (adapté de D’Alpaos et al., 

2005 ; 2009 ; cité dans Fagherazzi et al. 2012 ; Copyright 
Elsevier 2009). 
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À titre d’exemple, la Figure 24 montre quelques instantanés du développement progressif des 
chenaux obtenus sur la base du modèle morphodynamique de D’Alpaos et al. (2005) qui se 
base sur le modèle hydrodynamique simplifié proposé par Rinaldo et al. (1999a, 1999b). Les 
chenaux se développement à travers un domaine rectangulaire idéalisé, limité par des 
frontières imperméables et un chenal. De petites incisions sont initiées et grandissent 
progressivement en raison des débits et des turbulences créées. 

D’Alpaos et al., (2007b) ont ensuite validé leur modèle en monitorant le développement d’un 
réseau de chenaux à l’intérieur d’un marais artificiel de la lagune de Venise et en le modélisant. 
Les comparaisons entre observations en milieu naturel et les simulations montrent que le 
modèle est en effet capable de reproduire les caractéristiques principales du réseau de 
chenaux. Sur la même base, Vandenbruwaene et al., (2011, 2012) étudient la dynamique de 
création sur 3-4 ans au sein d’un marais restauré. Les auteurs parviennent à montrer que les 
chenaux se développent d’abord dans des zones de faible élévation qu’il y ait ou non de la 
végétation. Leurs observations confirment la corrélation entre le débit de la marée à assurer 
et la section des chenaux, la relation entre la largeur et la profondeur de ces chenaux et la 
réduction au cours du temps de la distance d’écoulement non chenalisé. Le taux d’accrétion 
dans le marais, supérieur dans les secteurs végétalisés, augmente avec la hauteur 
d’inondation, alors qu’aucune relation n’est établie avec la distance au chenal le plus proche 
ou à l’entrée du marais. 

Les modèles présentés proposent de modéliser de façon très exhaustive l’ensemble des 
processus à l’origine de la formation et du maintien des chenaux de drainage des zones 
intertidales. A l’origine développés pour explique l’ontogénèse du réseau de drainage à la 
surface des marais, leur application sur les zones intertidales de moindre élévation comme les 
vasières fournit de bons résultats, compatibles avec les observations menées sur les réseaux 
se développant sur les vasières (D’Alpaos et al., 2007b). En revanche, s’ils proposent de 
modéliser la dispersion des sédiments à partir des chenaux et permettent de montrer 
qu’effectivement leur répartition est différente selon la proportion de surface végétalisée, le 
lien avec les processus écologiques s’arrête là. C’est à l’utilisateur de faire ce lien avec la mise 
en place de topographies et granulométries particulière et avec le développement du type de 
végétation (halophile), de microphytobenthos (et donc du rétablissement de la production 
primaire) ou l’utilisation par d’autres taxons (poissons) pour lesquels les chenaux ont une très 
grande importance écologique.  

Utiliser les principes de géométrie hydraulique et/ou d’allométrie comme appui supplémentaire 
au design de restauration 

Dans une étude parue en 2002, portant sur des marais de la baie de San Francisco, Williams 
et al., (2002), proposent les premiers de travailler sur les relations empiriques de géométrie 
hydraulique pour prédire la profondeur, l’aire des sections des chenaux comme fonctions de 
l’aire totale du marais ou du prisme tidal. Ils avancent que les corrélations empiriques basées 
sur l’aire du marais et de l’amplitude de la marée permettent de prédire les réponses 
morphologiques des marais à des modifications telles que la création de brèches. La Figure 
25 illustre le principe.  
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Figure 25 : Relations conceptuelles entre les dimensions des chenaux et l'aire du marais ou 
l'amplitude de la marée (D’après Williams et al., 2002). 

Se baser sur l’observation des dimensions des marais et de leur conformation à des relations 
entre les différents éléments qui les composent pour mieux définir les projets de restauration, 
est aussi le postulat publié à différentes reprises par Hood (2002a, 2002b, 2007a, 2007b, 2014, 
2015). Les modèles de géomorphologie du paysage montrent que les formes du paysage sont 
souvent allométriques ou fractales (voir Mandelbrot et al., 1983) et qu’elles peuvent être vues 
comme un système de taux de changement connexe entre différentes caractéristiques 
géomorphiques. Cela signifie que l’on peut potentiellement s’attendre à des taux corrélés de 
changement entre différents patrons et processus (biologiques) associés à ces 
caractéristiques géomorphiques. En d’autres termes, cela signifie que les frontières des 
différents compartiments d’un écosystème peuvent être décrits par des modèles allométriques 
analogues à ceux utilisés dans la biologie des organismes (croissance différentielle d’organes, 
tissus, activité, dans la mesure où ces phénomènes de croissance sont régis par une loi 
mathématique). 

Dans cette idée, les marais intertidaux présentent des formes allométriques concernant les 
rapports entre la largeur de leur ouverture vers l’estuaire, leur profondeur, la longueur de leur 
chenal principal, leur périmètre et leur aire. Par contraste, les marais artificiels ne se 
conforment pas à cette allométrie naturelle, ce qui a pour résultat une plus forte rétention des 
apports allochtones et accumulation de sédiments. L’approche se base sur cet écart de 
conformité à des relations linéaires entre éléments de marais naturels. 

Un premier exemple d’application à une problématique de restauration (Hood, 2002a) porte 
sur la comparaison de chenaux d’un marais artificiel (crée comme mesure de compensation à 
des activités de dragage et de destruction d’habitat pour les saumons) à une série de marais 
naturels dans l’estuaire de la rivière Chehalis (Washington, USA). L’acquisition de photos 
aériennes permet de mesurer la longueur du marais, sa largeur, son périmètre et son aire et 
mesure sur le terrain de la profondeur à divers endroits du marais. Le but étant, ensuite, de 
comparer si les relations entre ces différentes variables du marais restauré s’écartent de 
celles, linéaires, des marais naturels.  
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Dans l’exemple repris dans la Figure 26, la largeur (width), la profondeur (depth) et l’aire (area) 
de tous les marais naturels est positivement corrélée avec la longueur du marais (lenght) (n = 
14, 11 et 10 respectivement et p<0,0001 dans chaque cas) avec des coefficients de corrélation 
allant de 0,95 à 0,98. Le périmètre (perimeter) du marais et l’aire sont fortement corrélés avec 
un r2 de 0,96 (n=10, p<0,0001). Similairement, l’analyse de régression des autres 
combinaisons des autres paramètres met en en évidence des r2 élevés et des faibles p value. 
En revanche, le marais restauré tombe complètement à l’extérieur des bandes matérialisant 
l’intervalle de confiance à 95 % qui comprend les autres marais naturels de l’estuaire. Le 
marais créé possède en effet une surface plus importante, mais est aussi plus large est plus 
profond sur ses homologues de même longueur et est même en réalité plus large et profond 
que les marais naturels les plus longs.  Dans cette étude, l’auteur a également comparé le 
marais à des homologues appartenant à un autre système estuarien et les patrons observés 
sont sensiblement les mêmes.  

Hood postule donc que les marais restaurés ne se conforment pas au patron naturel 
allométrique et que par conséquent, ils peuvent être morphologiquement instables. Ce sont 
les apports de sédiments, à la fois par la marée et le débit fluvial qui prennent le pas et 
remodèlent ensuite les marais artificiels de telle sorte qu’ils peuvent suivre une trajectoire 
imprévisible vers une autre forme. L’instabilité des marais restaurés a plusieurs implications 
pour le design et la planification de la restauration. Par exemple, le marais restauré (créé) dans 
l’estuaire de la Chehalis l’a été pour répondre à une politique de compensation face aux 
impacts du dragage sur l’habitat saumon. Dans ce contexte, la mesure prévoyait que ce marais 
devait contenir une partie d’habitat subtidal. Pour mener à bien ce genre de projet, le volet 
foncier est bien entendu une préoccupation importante, mais dans ce cas, il a majoritairement 
défini le design de restauration et a entrainé la sous-prise en compte et la sous-estimation des 
contraintes allométriques. Dès lors, le but de recréer de l’habitat sur un espace aussi restreint 
que celui fourni par le choix foncier, était irréaliste étant donné les contraintes allométriques 
sur la forme du marais. L’habitat subtidal initial a rapidement disparu en raison d’une 
sédimentation rapide. Les patrons allométriques observés dans les marais naturels indiquent 

Figure 26 : Illustration du principe d'allométrie. Comparaison de marais naturels (ronds blancs) avec 
un marais restauré (carrés noir et blanc). Les bandes grisées correspondent aux intervalles à 95 %. 
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qu’un marais possédant une partie d’habitat subtidal doit au minimum être de 3 km de long, 
soit huit fois plus long que le marais créé. L’auteur conclut que les principes d’allométrie du 
paysage peuvent être utilisés pour informer sur les contraintes spatiales nécessaires pour 
permettre le développement et le maintien des marais. 

Dans un exemple plus récent, Hood (2015) utilise ces principes pour prédire le nombre, 
l’orientation et l’espace entre les brèches à créer pour aider à la restauration. L’analyse des 
relations allométriques de marais naturels dans le détroit du Puget Sound et de l’estuaire de 
la rivière Columbia (USA) a permis de montrer que l’ouverture des marais s’échelonne avec 
celle de leur aire et que les projets de restauration mis en place dans ces zones avaient créé 
des ouvertures cinq fois plus petites que celles des marais naturels. Or l’ouverture d’un marais 
sur l’estuaire est un critère essentiel pour permettre l’accès aux organismes tels que les 
poissons. De la même façon, l’analyse des relations allométriques a permis d’identifier 
l’orientation dans l’espace que les brèches devraient avoir et de combien elles devraient être 
espacées les unes des autres. Les résultats obtenus en comparant statistiquement un grand 
nombre de marais naturels (espacement des ouvertures des chenaux et orientation des 
réseaux dans les mariais) montrent par exemple que les ouvertures des marais sont 
naturellement orientées vers l’aval et parallèlement au chenal le plus proche.  

Bien qu’une telle méthodologie puisse fournir des indications sur la forme et l’orientation des 
chenaux à recréer si l’on souhaite être conforme aux patrons naturels dominants, elle ne fournit 
aucun lien avec les conséquences écologiques de la forme de ces chenaux. L’auteur lui-même 
émet des mises en garde, après avoir testé d’éventuelles relations avec des variables 
biologiques au sein de ces habitats, en soulignant que les patrons biologiques ne sont pas 
eux, corrélés fortement à la géométrie du paysage. L’abondance des saumons ne s’échelle 
pas avec la taille du marais car rentrent en compte d’autres processus écologiques comme 
les interactions de compétition, prédation, le comportement etc., qui eux jouent un rôle dans 
les patrons de structuration des communautés de poissons. En revanche, pouvoir prédire l’aire 
totale de chenaux ou leur longueur, permet d’établir une première base pour appréhender la 
capacité d’accueil pour les poissons. Cet exemple d’approche se base sur des ensembles de 
corrélations entre quelques variables et ne fournit pas de modèle prédictif au sens modèle 
mécanistique, mais l’exemple est suffisamment repris pour être mentionné comme éventuel 
appui au design de restauration. 

Modéliser l’impact biologique sur la dynamique sédimentaire (relations avec les communautés 
benthiques) 

Les habitats intertidaux des estuaires semblent poser des défis récents en termes de 
modélisation de l’hydrodynamique et du transport sédimentaire. Habituellement, les 
phénomènes d’érosion et d’accrétion sont seulement décrits sur la base de la composition 
physique des sédiments (densité, forme, granulométrie). Cependant, les interactions entre la 
faune et la flore vivant dans le sédiment des zones intertidales peuvent changer les propriétés 
des sédiments et donc leur dynamique (partie 5.1.). Ce phénomène est particulièrement vrai 
pour les vasières intertidales. 

Plusieurs études ont mis en évidence le contrôle combiné des processus abiotiques et de 
quelques petites espèces clé dans le développement de différents écosystèmes (Lawton et 
Jones, 1995 ; Widdows et al., 1998 ; Widdows et al., 2002). Par exemple, la présence de fortes 
densités du bivalve M. balthica permet d’augmenter la masse de sédiment érodé. Sur cette 
base, Widdows et al., (1998) ont formulé un modèle conceptuel décrivant l’impact des biofilms 
et de la bioturbation sur le transport sédimentaire des vasières vers les marais intertidaux dans 
l’estuaire de l’Humber (Royaume-Uni). Bien plus récemment, Le Hir et al., (2007) ont utilisé 
une version simplifiée de modèle tridimensionnel sur l’estuaire de la Seine (SiAM3D, Cugier 
et Le Hir, 2002), incluant les vagues et les courants pour simuler le profil d’une vasière 
intertidale avec et sans effets biologiques. Ce travail a permis de conclure que les simulations 
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menées dans ce travail ne permettaient pas de capturer toute la représentation du 
développement morphologique des vasières simulées mais que les efforts de modélisation 
apportent de nouvelles informations sur l’importance des processus biologiques dans la 
dynamique sédimentaire. Borsje et al., (2008) ont également utilisé un modèle tridimensionnel 
(courant et vagues inclus) pour étudier la dynamique des sédiments cohésifs et l’effet des 
organismes stabilisants et déstabilisants en mer des Wadden. Les résultats de leur étude 
montrent qu’à l’échelle d’une année, les zones peu profondes où les simulations ont été 
menées avec une activité biologique (dans l’espace et dans le temps) subissent une 
accumulation de sédiments alors que les zones correspondant aux chenaux de marée sont 
propices au déclin dans l’accumulation des sédiments lorsque la biologie est incluse dans le 
modèle.  

Lumborg et al., (2006) ont 
mené une étude dans une 
zone intertidale au 
Danemark qui visait à 
modéliser les impacts du 
microphytobenthos, du 
microzoobenthos et d’un 
mollusque bioturbateur H. 
ulvae sur le processus 
d’accrétion en utilisant le 
modèle hydrodynamique 
bidimensionnel MIKE 21. 
Les auteurs définissent 
dans leur étude quatre 
situations standard décri-
vant l’état physique de la 
vasière intertidale. Ces 
situations sont définies en 
s’appuyant sur des mesures 
in situ de l’érodabilité et sur 
le contenu de H. ulvae dans 
la vasière et de biofilms en 
surface. Quatre scénarios 
ont été définis 1) : situation 
avec une influence 
biologique limitée ; 2) 
situation avec influence 
majeure de biofilms ; 3) 
situation avec H. ulvae et peu de pelotes fécales ; 4) situation avec H. ulvae et beaucoup de 
pelotes fécales. Les auteurs ont appliqué le modèle numérique MIKE21 avec ces scénarios et 
ont regardé leurs effets respectifs sur l’accrétion. Les résultats des simulations présentés dans 
la Figure 27 montrent que lorsque les mêmes conditions météorologiques et 
hydrodynamiques sont appliquées à la dynamique des sédiments contenant différentes 
communautés biologiques, la dynamique des sédiments devient différente. Les taux 
d’accumulation durant la période de modélisation deviennent très différents d’une modélisation 
à l’autre. La différence étant seulement imputable à la communauté biologique et aux effets 
stabilisateurs des pelotes fécales de H. ulvae.  

À notre connaissance, il n’y a pas à l’heure actuelle (ou du moins dans la littérature analysée) 
d’exemple probant dans un contexte de restauration, d’application de modèles permettant 
d’anticiper le rôle des différents compartiments biologiques benthiques des habitats intertidaux 
dans le développement et le maintien sédimentaire des habitats et leur productivité.  

Figure 27 : Accrétions modélisées pour les quatre situations (modifié 
d'après Lumborg et al., 2006; cité dans Andersen et Pejrup, 2012). 
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En revanche, nous pouvons donner des exemple d’approches actuellement développées en 
vue de restauration de vasières. En effet, à l’échelle des estuaires français, les programmes 
d’acquisition de connaissance scientifique tels que les programmes Seine-Aval 5 et 6 (Orvain 
et al., 2017a, BARBES (Associations biologiques en relation avec le transport sédimentaire : 
développement d’un modèle de bioturbation par les ingénieurs d’écosystèmes en estuaire de 
Seine ;) et Orvain et al., 2007b, Phare-See (Productivité microphytobenthique des Habitats 
intertidaux : implication pour des enjeux de modélisation et de REhabitlitation des vasières de 
la Seine Estuarienne)) ont d’ores et déjà permis et continuent d’analyser en détails le rôle 
majeur des compartiments benthiques dans la production primaire et des processus 
sédimentaires se déroulant à la surface d’habitats sédimentaires comme les vasières 
intertidales. Plus précisément l’objectif de ces études est de développer un modèle d’érosion 
incluant les structures spatiales créés par les espèces ingénieurs (macrozoobenthos et 
microphytobenthos) des vasières et de développer de nouvelles lois d’érosion qui prennent 
mieux en compte les effets de la bioturbation et de la biostabilisation. Les connaissances 
écologiques issues de ces programmes doivent permettre à terme d’envisager sérieusement 
le rôle ingénieur des communautés benthiques comme une solution de restauration et de 
maintien des vasières intertidales, et ce d’autant plus face aux perturbations des forçages 
hydrodynamiques prévues dans un contexte de changement climatique que vont subir les 
zones intertidales.  

Les résultats de ces projets s’appuient sur la modélisation tridimensionnelle (emploi de 
MARS3D) qui résulte du niveau de connaissances sur un grand estuaire comme la Seine. En 
revanche, des expériences pilotes d’interactions communautés benthique/ sédimentation/ 
érosion ont d’ores et déjà été menées sur des estuaires et baies sur lesquels l’outils MARS3D 
n’a pas été calibré ni validé (expériences dans le Cotentin, projet tuteuré de licence 
professionnelle génie biologique, expériences en Baie des Veys [Orvain et al., com. pers.]) ; 
Les résultats de ces expériences (réalisées sous la forme de mise en place de quadrats sur 
vasières et contenant ou non des organismes ingénieurs) ont d’ores et déjà permis de 
corroborer à plusieurs reprises des patrons de sédimentation ou d’érosion en fonction des 
espèces introduites dans les quadrats. Sur de courtes échelles de temps (de l’ordre d’une 
semaine), des accrétions ont été notées dans des zones où des filtreurs très efficaces, comme 
les myes (Mya arenaria), ou des espèces stabilisatrices (comme Hediste diversicolor) ont été 
introduites. À l’inverse, des érosions significatives ont pu être mises en évidence dans les 
zones où des espèces qui la favorisent, comme Scrobicularia plana, ont été introduites. 
Globalement, les facteurs de bioturbation que représentent les organismes ingénieurs, 
peuvent contribuer jusqu’à 50 % de l’évolution locale sédimentaire, et voire parfois même plus 
que les facteurs physiques seuls. Ces expériences locales et empiriques ont été corroborées 
à plus grande échelle par les résultats issus des modèles (projet Seine-Aval 5, BARBES). À 
l’échelle des vasières d’un estuaire, le type de résultat issu de ces expériences, implique de 
considérer ce fort rétrocontrôle par l’échelle locale (organismes benthiques locaux) et joue en 
faveur de la mise en place d’expériences pilotes de ce type comme premier compromis de 
restauration afin de tester les tendances locales. Attention toutefois, ceci implique la 
considération des facteurs physiques et biologiques qui peuvent expliquer la variation 
sédimentaire locale. En effet, certaines zones ont des tendances physiques naturelles à 
favoriser l’érosion ou la sédimentation. La connaissance des effets physiques naturels à 
l’œuvre localement (vasière qui a tendance à s’éroder ou au contraire à s’envaser) doit 
permettre d’orienter le choix des organismes ingénieurs, dont l’activité peut aller dans le sens 
des processus physiques à l’œuvre sur la zone considérée ou au contraire favoriser l’effet 
inverse. Ce type de connaissance est un requis pour prévoir au mieux la contribution de la 
biologie à favoriser ou empêcher le déroulement des processus sédimentaires. 
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5.3.2. Échelle de l’estuaire 

L’objectif des modèles permettant de simuler des processus à l’échelle du paysage est 
généralement de minimiser les calculs des processus physiques dans le but d’étendre la 
résolution de ces modèles et de projeter les effets potentiellement résultants sur les systèmes 
biologiques (effets des modifications de la salinité par exemple). Étant donné leur relative 
simplicité, ces modèles, spatialement explicites, peuvent être appliqués à haute résolution et 
sur de larges échelles pour étudier les interactions spatiales entre les différentes unités 
d’écosystème du paysage. Ils couplent des organismes, principalement les végétaux, avec 
leur environnement en considérant directement ou indirectement l’hydrodynamique et les 
paramètres reliés à la qualité de l’eau (e.g., quantités de sédiments, nutriments,  etc.).  

Modéliser l’évolution des zones intertidales face au changement climatique 

L’échelle d’application de ces modèles fait qu’ils sont généralement utilisés comme outils 
décisionnels face à la problématique de mise en œuvre des actions de restauration dans un 
contexte de changement climatique notamment pour projeter la pérennité des habitats 
intertidaux. Dans un contexte environnemental incertain, on peut en effet attendre des 
changements importants dans les forçages traditionnellement considérés (modification de la 
fréquence et de l’intensité des évènements extrêmes, modification du niveau moyen de la mer, 
modification des apports liquides et solides sableux et vaseux, variation saisonnière).  

Ces modèles permettent de mettre en évidence les mécanismes et interactions à l’œuvre avec 
des résultats rapidement disponibles à chaque pas de temps en travaillant par des calculs 
directs. Ils requièrent généralement des éléments de calcul de taille similaire, ce qui peut 
entrainer des temps de calcul assez longs. Un exemple pionnier de ce type de modèle est 
celui du Coastal Ecological Landscape Spatial Simulation model (CELSS) (Sklar et al., 
1985) qui inclut plusieurs forçages environnementaux comme le niveau d’élévation de la mer, 
les débits et la variabilité climatique. Le modèle fonctionne en utilisant des sous-modèles 
géomorphiques et hydrologiques pour analyser la distribution des flux d’eau et de sédiments 
sur des maillages raster dans le but de calculer les probables changements dans l’étendue 
des zones humides.  Il consiste précisément en un maillage de plus de 2000 cellules, chacune 
d’elle mesurant 1km2 et contenant une simulation hydrodynamique et connectée à une autre 
par les échanges d’eau et de matériaux en suspension (sédiments organiques et 
inorganiques). Ce modèle a été développé pour le complexe marais/estuaire 
Atchafalaya/Terrebonne dans le sud de la Louisiane. Des efforts ultérieurs utilisant la même 
approche de calcul direct ont permis de construire le Barataria-Terrbonne Ecological 
Landscape Spatial Simulation model (BTELSS) (Reyes et al., 2000) qui se concentre cette 
fois sur les tendances historiques de la perte et le changement dans les habitats, pour toute 
la zone côtière de la Louisiane. Le modèle BTELSS est composé d’un module 
hydrodynamique explicite contenant les flux d’eau et de particules et des algorithmes 
écologiques permettant de modéliser les paramètres environnementaux les plus critiques 

D’autres modèles, plus simples à utiliser, présentent des temps de calculs diminués car ils 
travaillent par méthode de calcul indirect. Cela signifie qu’ils calculent d’abord 
l’hydrodynamique et les paramètres de qualité de l’eau qui sont ensuite utilisés dans un 
deuxième temps pour simuler les processus biologiques. Un exemple de ce modèle est bien 
représenté par le Sea Level Affecting Marshes Model (SLAMM) (Clough et Park, 2008 ; 
http://www.warrenpinnacle.com/prof/SLAMM,) largement repris à travers de nombreuses 
études menées aux Etats-Unis visant à investiguer les potentialités de restauration et servant 
de socle pour prédire les habitats favorables pour de nombreuses espèces (partie 6.3., Zhang 
et Gorelick, 2014, Fiche exemple d’application). SLAMM est un modèle spatial qui simule les 
processus dominants dans les changements des zones humides intertidales et les 
modifications du trait de côte sous effets à long terme de l’augmentation du niveau de la mer. 
SLAMM travaille en simulant les cinq processus majeurs qui affectent le devenir des zones 

http://www.warrenpinnacle.com/prof/SLAMM
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intertidales au fur et à mesure que le niveau de la mer augmente, à savoir ; l’inondation, 
l’érosion, la salinité, la saturation du sol et « l’overwash » (définis comme un franchissement / 
submersion de l’eau sur la zone). Les entrées à fournir pour ce modèle sont un MNT de la 
zone considérée, les données relatives à la marée, les taux d’accrétion verticale des zones 
intertidales, la carte de distribution de la végétation et des données de prédiction 
d’augmentation du niveau de la mer. En plus du risque d’être totalement submergées sur le 
long terme et de disparaître, les zones intertidales peuvent subir une conversion via la 
remontée du front de salinité qui peut transformer des zones précédemment saumâtre et d’eau 
douce en zones plus salées. L’intrusion saline peut être prise en compte par le modèle SLAMM 
(une fonction « salt wedge » permet de faire cela) en se basant sur les débits à long terme du 
fleuve. SLAMM a entre-autres été utilisé pour simuler les effets de l’augmentation du niveau 
de la mer sur les fonctions écologiques de stockage de l’azote et du carbone et de 
dénitrification (Estuaire de la rivière Altamaha, Georgie) (Craft et al., 2009). Les simulations, 
sous un niveau de scénario d’augmentation du niveau de la mer IPCC A1B7, prédisent que les 
marais intertidaux situés en zone d’eau douce devraient décliner de 38 % à l’horizon 2100 
(Figure 28), les marais intertidaux salés de 8 % et la proportion de marais intertidaux 
saumâtres de 4 %. Les fonctions écologiques de stockage d’azote et carbone et de 
dénitrification déclinent au fur et à mesure que les marais intertidaux salés deviennent 
submergés et que les marais intertidaux d’eau douce deviennent saumâtres. Les résultats 
issus de l’application de SLAMM montrent une diminution de 12 % des zones intertidales et 
une dénitrification et un stockage de carbone réduite de 10 % et 19 % respectivement (le déclin 
fort de la dénitrification étant attribuable à la proportion de zones intertidales à végétation 
boisée qui ont généralement des plus forts taux de dénitrification). 

                                                
7 Scénario A1B défini par le panel des experts du GIEC (Groupe d’experts Intergouvernemental sur l’Évolution du 
Climat) ou IPCC en anglais (Intergovernmental Panel on Climate Change). Parmi la famille de six scénarios SRES 
(Special Report on Emissions Scenarios) définis par le GIEC, le scénario A1B correspond à un scénario 
d’augmentation de la température de 2,8°C (avec une vraisemblance d’étendue de 1,7 à 4,4 °C) et d’augmentation 
du niveau de la mer de 21 à 48 cm. 
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Figure 28 :  Simulations issues de SLAMM des effets d'une augmentation du niveau de la mer 
accélérée sur les marais intertidaux dans l'estuaire de la rivière Altamaha (Georgie, USA).                                   

La simulation a été effectuée sous le scénario SRES A1B, scénario qui suppose                                               
une augmentation du niveau de la mer jusqu’à 48 cm à l’horizon 2100. (De Craft et al., 2009). 

Dans une autre version de son application, le SLAMM a servi d’outil de gestion permettant de 
prédire, sous différents scénarios de réponse et d’augmentation du niveau de la mer, le côut 
économique de la perte de zones humides et par conséquent le côut éventuel des actions de 
restauration requises pour maintenir le niveau existant des services écosystémiques fournis 
par les zones humides (Kassakian et al., 2017). 

Dans une étude visant également à projeter la pérennité des habitats intertidaux de la baie de 
San Francisco, Stralberg et al.  (2011) ont cherché à identifier la gamme des conditions hydro-
morpho-sédimentaires déterminantes de ce maintien à long terme. Les auteurs ont simulé 
l’accrétion dans la baie sur une période couvrant les 100 prochaines années, et ce pour 
différentes combinaisons, de sédiments en suspension, de matière organiques et 
d’augmentation du niveau de la mer. Une telle approche permet d’identifier les seuils de 
sédiments, d’apports de matière organique et d’intensité d’augmentation du niveau de la mer 
qui vont déterminer le maintien à long terme des marais intertidaux (Figure 29). En identifiant 
précisément certaines combinaisons, il devient alors possible d’anticiper comment la 
composition en habitats intertidaux va varier au sein du paysage. Plus particulièrement les 
scénarios construits par les auteurs reposent sur une combinaison des facteurs suivants : (1) 
différents niveaux de concentrations de sédiments en suspension et de taux d’accumulation 
de matière organique (qui varient à l’intérieur de la baie) et (2) deux taux d’augmentation du 
niveau de la mer vraisemblable pour la baie de San Francisco (0,5 et 1,65m/siècle). Le modèle 
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d’accrétion employé par les auteurs 
s’appuie sur l’hypothèse que 
l’élévation de la surface des 
plateformes augmente à un taux qui 
dépend notamment de la quantité de 
sédiments en suspension. Le modèle 
requiert par conséquent les 
paramètres suivants : l’élévation 
initiale des plateformes intertidales, 
des scénarios d’augmentation du 
niveau de la mer, les concentrations 
des sédiments en suspension dans 
plusieurs endroits de la zone étudiée, 
les données relatives aux matériaux 
organiques (différents carottages 
dans la zone d’étude qui donnent 
accès aux taux d’accrétion de la 
matière organique), données 
hydrodynamiques (marée). 

Les marais maintiennent leur 
élévation par rapport au niveau de la 
mer grâce à l’accumulation de 
matière organique et non organique. 
Ce mécanisme d’accumulation est 
directement susceptible d’être 
modifié par l’augmentation du niveau 
de la mer. Dans un contexte de 
restaurations à mener, il est 
particulièrement important de 
pouvoir anticiper comment la 
distribution des zones intertidales va 
évoluer avec le changement 

climatique pour déployer des stratégies de restauration compatibles avec ce changement. Le 
Marsh Equilibrium Model (MEM), (Morris et al., 2002 ; Morris et al., 2012, actuellement 
disponible en interface web et en version 5.41 http://marsh.baruch.sc.edu/  et 
http://129.252.139.114/model/marsh/mem.asp, Fiche outil) est un modèle mécanistique 
développé pour projeter les changements dans l’élévation des plateformes intertidales (surtout 
celles des marais intertidaux) et dans leur réponse biologique par rapport à l’augmentation du 
niveau de la mer. En s’appuyant sur des données de productivité végétale, le modèle fait le 
lien entre la sédimentation et les réponses biologiques sous des scénarios de changement 
climatique. La théorie derrière ce modèle suppose qu’il existe un équilibre dynamique, et que 
les marais intertidaux évoluent spontanément et continuellement vers cet équilibre. Le MEM 
utilise une formulation de la productivité végétale des marais et prend en compte les apports 
de sédiments en suspension et les apports in situ de matière organique dans l’accrétion totale 
de la plateforme.  

Pour prédire la productivité des marais intertidaux sur une certaine durée, le MEM nécessite 
des données de biomasses en fonction de l’élévation, les ratios racine/tiges, le turnover de la 
biomasse subsurface, la portion de biomasse subsurface réfractaire, l’élévation de la 
plateforme intertidale par rapport au niveau moyen de la mer, l’amplitude tidale, le taux 
d’augmentation du niveau de la mer, les concentrations de sédiments en suspension et les 
coefficients de piégeage sédimentaire. 

Figure 29 : Durabilité (au sens pas de perte d'élévation du 
marais, ni d'ennoiement) des bas-marais (vert clair) et 

moyens-hauts-marais (vert foncé) sous différents scénarios 
d’augmentation du niveau de la mer (SLR, en m/siècle), de 
concentrations de sédiments en suspension (SSC, en mg/L) 

et de contribution de matériel organique (OM, en mm/an). 
Schéma de Stralberg et al., 2011. 

http://marsh.baruch.sc.edu/
http://129.252.139.114/model/marsh/mem.asp
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Dans une étude menée par Schile et al., (2014), l’emploi du MEM a permis de simuler des 
accrétions sous différents scénarios sur une période de 100 ans pour identifier les 
changements potentiels dans la distribution de zones intertidales à l’échelle de la baie de San 
Francisco (comme des changements vers des conditions vasière, des migrations de la 
végétation vers des plus hautes élévations, etc.). Les auteurs ont ciblé quatre marais pour 
lesquels ils ont simulé l’accrétion sur 100 ans sous plusieurs scénarios d’augmentation du 
niveau de la mer (52, 100, 165 et 180 cm) et plusieurs concentrations de sédiments en 
suspension (100 %, 50 %, et 25 % des concentrations actuelles). Ils ont ensuite projeté les 
résultats grâce à des modèles numériques de terrain haute résolution pour quantifier les 
changements potentiels dans la distribution des marais. Les auteurs montrent qu’à de faibles 
niveaux d’augmentation du niveau de la mer et des niveaux de sédimentations moyennent 
forts, tous les marais de la baie maintiennent des élévations similaires à aujourd’hui. En 
revanche sous une augmentation de 100 et 165 cm, les marais devraient perdre de leur 
élévation et sous une augmentation maximale, ils devraient complètement évoluer vers des 
typologies vasières (Figure 30).  

 

Figure 30 : Représentations de la distribution des types d'habitat (pour un marais de la baie de San 
Francisco) à l'horizon 2110 pour des augmentations du niveau de la mer de 52 cm, 100 cm et 180 cm 

au cours du siècle prochain et des concentrations de sédiments en suspension faibles (A, C, E) et 
fortes (B, D, F). Mudflat : vasière, low-mid-high-upland : élévations croissantes des marais intertidaux). 

(Schéma de Schile et al., 2014). 

L’étude menée par Alizad et al. (2016) sur des marais de Floride (Timucuan marsh) présente 
une nouvelle utilisation du MEM en le couplant cette fois à un modèle hydrodynamique plus 
complexe ; le modèle Hydro-MEM (Alizad et al., 2016 ; Alizad et al., 2018). Ce modèle prend 
en compte les coefficients de friction qui peuvent jouer dans l’accrétion ainsi que les 
changements périodiques dans l’hydropériode. Il permet ainsi de coupler les marées 
astronomiques et la dynamique végétale (de Spartina alterniflora) pour permettre de simuler 
plus précisément les effets de l’augmentation du niveau de la mer sur la productivité des 
marais intertidaux. La composante hydrodynamique rajoutée permet de simuler de façon plus 
rigoureuse l’hydropériode à la surface du marais lorsque celle-ci est déterminée par les marées 
astronomiques, mais aussi la topographie de la plateforme (introduction des coefficients de 
friction). Comme vu dans la partie 5.1., les plateformes accumulent de la matière organique et 
inorganique avec un taux qui dépend de la quantité de sédiments arrivants, de la densité de 
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la biomasse (ce qui est déjà bien simulé par le MEM), eux même conditionnés par 
l’hydropériode. Les auteurs ont simulé deux projections d’augmentation du niveau de la mer à 
l’horizon 2050 ; une faible (11 cm) et une forte (48 cm). Ils démontrent que la densité totale de 
biomasse augmente sous scénario de faible élévation (plus 54 %) et décline sous le scénario 
de forte augmentation (moins 21 %). La différence notable entre cette extension du MEM et le 
MEM original réside dans l’amélioration de la prise en compte des patrons spatiaux de la 
distribution de la biomasse qui elle-même dépend de l’hydrodynamique. 

Une récente méta-analyse menée par Kirwan et al. (2016), a permis d’émettre quelques 
réserves sur l’emploi de ces différents modèles pour projeter le devenir des habitats face à 
l’augmentation du niveau de la mer. Les résultats de leur analyse montrent que la vulnérabilité 
des habitats intertidaux aurait tendance à être surestimée en raison des méthodes d’évaluation 
qui ne prennent pas en compte (1) certains processus de rétrocontrôle biophysiques qui 
seraient pourtant connus pour accélérer la construction des sols à mesure que le niveau de la 
mer augmenterait, et (2) le potentiel de migration de végétation des marais vers l’intérieur des 
terres.  Assez schématiquement, les modèles présentés précédemment évaluent la 
vulnérabilité des habitats intertidaux en projetant l’élévation du niveau de la mer dans une 
représentation topographique de la zone étudiée et supposent que le paysage ne s’ajustera 
pas à l’augmentation du niveau de la mer. Ce type de pensée mène inévitablement à la 
conclusion que les habitats intertidaux vont être ennoyés et donc qu’ils vont disparaître de 
façon catastrophique. Par exemple, le principal défaut du SLAMM (Sea Level Affecting 
Marshes Model), (et peut être d’autres modèles similaires travaillant à l’échelle du paysage) 
est qu’il ne simule par le rétrocontrôle entre l’écologie et la morphologie qui permettrait au 
marais d’éventuellement s’adapter à l’augmentation du niveau de la mer en accélérant les 
changements dans son élévation. Les modèles de réponse des habitats intertidaux à 
l’augmentation du niveau de la mer gagneraient donc en réalisme et par conséquent en fiabilité 
s’ils intégraient davantage les rétrocontrôles qui peuvent exister entre l’inondation, l’accrétion 
de sédiments organiques et inorganiques et le développement de la végétation (Stralberg et 
al., 2011 ; Schile et al., 2014). 

Modéliser les réponses hydrodynamiques à grande échelle 

D’un point de vue purement et strictement hydrodynamique, plusieurs modèles sont utilisés 
dans la modélisation en milieu côtier et estuarien (non présentés ici car relevant d’un autre 
type de littérature axée sur la modélisation des processus hydrodynamiques en milieu côtier 
estuarien, voir la revue de O’Callaghan et Stevens, 2012). Parmi ces modèles, le Finite 
Volume Coastal Ocean Model (FVCOM) (Chen et al., 2006), couramment utilisé pour 
modéliser la circulation dans les estuaires, a été mobilisé dans l’optique d’investiguer les 
potentialités de restauration, pour permettre de répondre à des questions sur les effets 
potentiels cumulables de projets de restauration hydrologique menés à très grande échelle 
(Diefenderfer et al., 2011 ; Khangahonkar et Yang, 2011 ; Yang et al., 2010), car le plus 
souvent, les processus hydrodynamiques agissant à grande échelle sont négligés dans la 
définition des objectifs de restauration. FVCOM est un modèle hydrodynamique travaillant en 
trois dimensions (modèle 3D en volume fini, appliqué sur un maillage non structuré). Il permet 
de simuler l’élévation de la surface de l’eau, la vitesse, la température, la salinité, les 
mouvements de sédiments et les composants de la qualité de l’eau dans un maillage 
triangulaire non structuré.  
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Yang et al. (2010) ont appliqué le 
modèle FVCOM pour évaluer les 
réponses hydrodynamiques de sites 
(projets 1 à 4, Figure 31) présentés 
comme habitat favorable aux 

saumons, et de leurs effets 
potentiellement cumulables dans 
l’estuaire de la Snohomish (état de 
Washington, USA) au niveau des 
différents chenaux qui le constituent 
(chenaux 1 à 4, Figure 31). Le 
maillage employé pour projeter le 
modèle hydrodynamique présente 
une résolution allant de mailles de 
300m aux limites de l’estuaire à 20m 
à l’intérieur de l’estuaire et ses 
tributaires. Le modèle a été calibré 
avec des données de hauteur d’eau, 
de vitesse et de salinité pour les 4 
sites de l’estuaire pour marée haute 
et basse (avec un pas de temps de 
5 s). Le modèle ainsi calibré a été 
appliqué pour simuler les conditions 
de restauration de chaque projet (en termes de taille et nombre des brèches) et ainsi évaluer 
la réponse hydrodynamique de chaque projet et leurs effets cummulatifs (lorsque les quatre 
projets sont combinés). Les résultats de la modélisation montrent que les projets individuels 
menés dans l’estuaire influent non seulement sur l’hydrodynamique du chenal circulant dans 
le site, mais aussi sur l’hydrodynamique des autres chenaux de l’estuaire. La réponse 
hydrodynamique d’un projet dépend donc de la taille de la zone restaurée mais aussi de la 
configuration géométrique des chenaux. Dans un estuaire à la géomorphologie complexe, 
comme celui de la Snohomish, l’influence hydrodynamique d’une restauration a des 
répercussions sur l’hydrodynamique d’autres branches du système. L’emploi d’une telle 
approche de modélisation permet de comprendre que pour caractériser les effets des actions 
de restauration, les projets peuvent difficilement être envisagés comme des entités isolées 
dans l’estuaire. 

Pour mieux prendre en compte les processus de circulation d’eau et de transport sédimentaire 
dans la restauration des habitats, Khangaonkar et Yang (2011) ont adapté le modèle FVCOM 
(précédemment appliqué par Yang et al., 2010) au détroit du Puget Sound (Washington, USA) 
en le paramétrant à nouveau avec les conditions de la zone. Le modèle a permis d’analyser 
différentes alternatives de restauration proposées pour recréer de l’environnement saumâtre 
perdu ou altéré pour les juvéniles de saumons. Les alternatives proposaient de jouer sur la 
salinité en créant des apports d’eau douces soit par des diversions de portions d’eau douce, 
soit par la mise en place de structures de contrôle, soit par la création de brèches. Les résulats 
du modèle montrent que la création d’environnement à salinité réduite favorable aux juvéniles 
serait davantage favorisée par les effets cumulés de brèches, que par une ou deux grandes 
diversions. 

 

 

Figure 31 : Maillage employé pour l’application du FVCOM. 
Localisation des projets de restauration et chenaux 

concernés (Yang et al., 2010). 
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5.4. DOMAINE D’APPLICATION ET LIMITES 

En résumé :  

Les modèles présentés permettent tous d’appréhender la dynamique de transport 
sédimentaire à différentes échelles, et prennent parfois en compte l’écologie mais à un 
niveau très simplifié. Le couplage entre la géomorphologie et l’écologie est certes souvent 
quantifié, et décrit par les équations processus-basées, mais les approches présentées sont, 
somme toute récentes et leur application à des problématiques de restauration encore 
partielle. Les auteurs reconnaissent régulièrement le besoin pressant de recherche pour 
évaluer plus précisément l’influence de la biologie (végétale et animale) sur la morphologie 
et le transport sédimentaire, les processus d’érosion et de dépôts liés aux sédiments cohésifs, 
la sédimentologie de la matière organique et les effets de la granulométrie sur l’érosion et le 
dépôt. Cela n’empêche pour autant pas leur utilisation, à condition de mettre surtout l’accent 
sur l’acquisition des données comme les taux de sédimentation et traduire le plus 
précisément possible ce que la restauration implique pour les compartiments végétation 
halophile et phytobenthique (et donc pour la production primaire) d’un point de vue hydro-
morpho-sédimentaire. 

La première génération de modèles de l’évolution des habitats intertidaux simulait les 
processus de sédimentation sur une dimension verticale et étaient finalement assez simples 
voire plutôt conceptuels. Il y a, depuis eu une grande avancée ; les chercheurs ont introduit 
dans la modélisation la distribution spatiale des flux mais aussi le lien avec les caractéristiques 
de la végétation et ce, à des échelles plus larges comme en témoigne la grande quantité de 
modèles hydrodynamiques dans la littérature.  

Leur aptitude à répondre aux questions écologiques semble dépendre de la capacité à les 
paramétrer puisqu’ils fonctionnent tous sur des bases relativement communes ; il s’agit 
d’ajouter ou non des modules qui permettent de mieux cibler certains phénomènes comme la 
répartition de la biomasse, les gradients de salinité (par exemple, le MEM modifié, la fonction 
« salt wedge » de SLAMM, la version « muddy » du LOICZ (comme vu dans la partie 4.3. sur 
les outils du fonctionnement biogéochimique), ou encore le FVCOM capable d’être calibré 
avec des données de biomasse. 

Les modèles recensés permettent de simuler des tendances sur de longues échelles de temps 
(de quelques années à plusieurs siècles). Dans ce cas, il semble important de prêter attention 
aux erreurs d’intégration qui peuvent s’accumuler dans les résultats et donc les prédictions. 
Pour cela, les cadres de travail empiriques, basés sur des données collectées aux échelles de 
temps d’intérêt, sont souvent plus adaptés que l’emploi de modèles mécanistiques qui se 
basent sur une description détaillée de la physique à court terme et qui peuvent créer des 
erreurs à long terme (Fagherazzi et al., 2012). 

Mettre en place des modélisations de grande emprise a bien entendu un coût et peut 
empêcher de regarder dans le détail géographique. Il y a donc intuitivement une obligation 
de compromis. Soit l’utilisateur peut travailler avec un modèle qui accepte des variations de 
maillage qui sont importantes (ce qui est notamment le cas avec les modèles finis) soit il est 
possible de mettre en place d’autres modèles, de type gigogne (= emboîtés). Les modèles 
gigognes permettent l’imbrication d’un modèle de détail haute résolution dans un modèle de 
plus grande emprise qui lui est à basse résolution. Ce type de modèle présente l’intérêt de 
pouvoir adapter le pas de temps aux petites mailles de l’ordre de dizaines de secondes (alors 
qu’un modèle utilisé sur de grosses mailles nécessite d’accepter des gros pas de temps et 
donc de perdre de l’information). Les modèles qui ont une résolution finie permettent d’avoir 
des mailles toutes petites pour les centre d’intérêts et des mailles plus larges à l’extérieur. 
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Les couplages permettent d’améliorer la résolution, c’est le cas notamment pour le Marsh 
Equilibrium Model (MEM, Morris et al., 2012) qui a ensuite été étendu avec un modèle 
hydrodynamique plus poussé (Hydro-MEM, Alizan et al., 2016) qui a permis de prendre en 
compte de façon plus précise la distribution spatiale de la biomasse végétale, ce qui peut 
améliorer la précision dans la prédiction de l’accrétion sous des scénarios d’augmentation du 
niveau de la mer. 

L’estimation des flux et bilans sédimentaires d’un estuaire (et par conséquent leur évolution à 
long terme) représente une forte attente de la part de la communauté scientifique et des 
gestionnaires. Cela nécessite une connaissance de la vitesse des courants et des 
concentrations en matières en suspension (MES) le long de nombreuses sections de 
l’estuaire. Ceci est accessible grâce aux modèles numériques hydro-sédimentaires 
tridimensionnels (ex. Le Hir, 2011). Il existe des mesures in situ des MES réalisées sur les 
estuaires (réseaux de mesures en continu sur les estuaires français : par exemple SYNAPSES 
sur l’estuaire de la Seine, MAGEST sur l’estuaire de la Gironde ou encore SYVEL sur l’estuaire 
de la Loire) qui permettent une meilleure compréhension de la dynamique sédimentaire. Des 
travaux récents (Grasso et al. 2018, Programme Seine Aval 5 ; HYMOSED ; Modélisation du 
fonctionnement HYdro-MOrpho-SEDimentaire de l’estuaire de la Seine) ont permis d'analyser 
par modélisation tridimensionnelle la dynamique des sédiments en suspension dans l'estuaire 
de Seine, afin de quantifier les flux et bilans sédimentaires à différentes échelles 
caractéristiques de temps et d'espace. Ce travail a permis de compléter les rares simulations 
de flux sédimentaires en estuaire de Seine avec un modèle hydro-sédimentaire plus avancé, 
qui permet désormais une meilleure description des processus physiques, et une 
appréhension de la dynamique sédimentaire plus fine. Ce type d’exemple s’appuie sur un jeu 
de données très riche issu des réseaux de mesures en continu sur des grands estuaires 
(mesures en continu de l’élévation de la surface (suivis altimétriques), courant, salinité, 
turbidité), absent sur la plupart des autres estuaires. 

Toutefois, utiliser ces types de modélisations (modélisation 3D) est loin d’être 
inaccessible. Outre s’entourer des compétences scientifiques, la principale difficulté 
consiste à acquérir les données relatives au matières en suspension et des données 
topographiques fines pour implémenter ces modélisations 3D en routine. Dans ce sens, le 
verrou pourrait être levé en mettant l’accent sur l’observation et l’acquisition de données 
bathymétriques. 

Localement, les approches de modélisation développées (voir partie 5.3.1., par exemple, 
Temmerman et al., 2003, 2005a ; 2005b) reposent sur des taux de sédimentation. Les 
données relatives aux taux de sédimentation sont dans la majorité des cas mesurables 
localement pour des sites bien documentés. Si ce n’est pas le cas, souvent par manque 
fréquent d’informations précises sur le passé, alors leur mise en œuvre peut être compliquée 
voire compromise. L’acquisition de ce type de données est tout de même facilité 
aujourd’hui en raison des récents développements techniques de mesures (utilisations 
des données GPS et Lidar) qui apportent un gros grain de précision dans les données 
d’élévation des zones intertidales.  

Etant donné que les processus hydrosédimentaires sont fondamentaux pour le 
développement des zones intertidales et in fine de la végétation à leur surface, il est 
crucial de définir au moins qualitativement le type de zone intertidale ciblée par la restauration. 
Accepter a posteriori le type de végétation ou de caractéristiques morphologiques (chenaux, 
topographie) qui résultent des processus hydro-morpho-sédimentaires qui se sont mis en 
place après une restauration n’est pas une bonne solution. En revanche, définir dès le début 
dans les objectifs de restauration le type de végétation ou de morphologie ciblé par la 
restauration (des roselières ? de la vasière ? des chenaux ? quel type de schorre ?) permet 
de traduire ce que cela implique d’un point de vue hydro-morpho-sédimentaire. Si on 
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raisonne dans ce sens, alors les modèles que nous venons de présenter se prêtent 
particulièrement à traduire cela.  

Très fréquemment les projets sont menés avec la conviction que si des conditions de base 
sont recréées, c’est à dire en restaurant par exemple, seulement l’hydropériode, alors la nature 
fait le reste et la végétation devrait à nouveau coloniser les habitats et présenter des patrons 
similaires à ceux de marais dit naturels. La réduction de la complexité morphologique est 
en réalité quasiment inéluctable dans les zones intertidales restaurées (Mossman et al., 
2012 ; Moreno-Mateos et al., 2012 ; Spencer et al., 2017) et bien que des caractéristiques 
morphologiques telles que les chenaux peuvent se développer rapidement, les sites restaurés 
montrent moins de variation dans leur topographie que les marais dits « naturels » et que de 
nombreux sites demeurent faiblement drainés (Crooks et al., 2002 ; Elsey-Quirk et al., 2009 ; 
Mossman et al., 2012) ce qui peut avoir un impact sur les réactions biogéochimiques à 
l’intérieur des sites restaurés (impacts sur la séquestration du carbone, la dénitrification, le 
cycle des nutriments, voire la régulation du climat) (Tobias et Neubauer, 2009 ; Wolf et al., 
2011) 

Les outils présentés montrent que faire le lien entre hydrologie, sédiments, activité 
biologique et production primaire est possible. En revanche, le lien entre les propriétés 
physicochimiques du sol et la granulométrie semble toujours difficile à appréhender 
(Spencer et Harvey 2012 ; Tempest et al., 2015) en raison du manque de connaissances sur 
la dégradation irréversible des 
sédiments. La restauration des 
habitats sédimentaires a souvent 
lieu à des endroits qui 
historiquement ont été endiguées, 
drainés, parfois pour des usages 
agricoles et souvent sur de très 
longues périodes. Les sédiments 
ont par conséquent été 
significativement (et 
irréversiblement) altérés par 
rapport à leur état naturel (Figure 
32) et présentent désormais une 
granulométrie différente, de 
faibles élévations (dues à la 
compaction des argiles et à 
l’oxydation de la matière 
organique) (Hazelden et 
Boorman, 2001 ; Spencer et 
Harvey, 2012 ; Spencer et al., 
2017). Généralement, les 
sédiments nouvellement déposés 
lors de restaurations ont une 
masse volumique et un contenu 
en eau plus importants, une 
porosité plus faible que les 
sédiments de marais non altérés et 
la plupart des études concluent 
que la récupération de 
caractéristiques sédimentaires 
similaires à celles de marais non 
altérés peut prendre jusqu’à des 
dizaines d’années (Craft et al., 
2001 ; Boorman et al., 2002 ; Craft 

Figure 32 : Représentation 3D d'une carotte de sol de 
marais naturel, non impacté (A) et d'un marais restauré 

par suppression de digue (B). Schéma de Spencer et al., 
2017. 
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et al., 2009). Après restauration, les sédiments peuvent devenir soit saturés soit subir des 
cycles d’assèchement/trempage. Cela dépend du type d’amplitude de restauration du prisme 
tidal, comme par exemple dans le cas des échanges contrôlés par des structures (Beauchard 
et al., 2011). Ces cycles peuvent changer la salinité et les concentrations en oxygène dissous 
dans l’eau capable de circuler dans les sédiments. Plusieurs études ont mis en évidence le 
relargage de nutriments et métaux dans la colonne d’eau, suggérant qu’à court terme la 
restauration pourrait avoir des conséquences négatives sur la qualité globale de l’eau 
(Boorman et al., 2002 ; Blackwell et al., 2010). Les surfaces compactées dans les sites 
restaurés peuvent favoriser des sédiments détrempés et limiter le mouvement vertical de l’eau 
dans les pores (Spencer et al., 2008) et engendrer de l’anoxie et de l’hypersalinité à la surface 
des sédiments. La germination étant très sensible à la salinité et à la rétention d’eau, le 
développement de la végétation caractéristique peut être retardé voire rendu impossible. Par 
ailleurs, les processus subsurface ont des implications importantes pour le développement de 
la végétation et l’immobilisation des polluants. Malgré cela, les caractéristiques clé des zones 
intertidales restaurées telles que l’hydrologie subsurface, la texture et la structure des 
sédiments qui contrôlent le drainage et l’anoxie restent largement sous-considérées (Silverstri 
et al., 2005 ; Spencer et Harvey, 2012). L’anoxie de surface et le manque de mouvement d’eau 
dans les sédiments peuvent avoir des effets sur le recyclage biogéochimique des nutriments, 
du carbone et des contaminants car ceux-ci dépendent du potentiel redox vertical dans les 
sédiments ou encore de la structure des sédiments et de l’hydrologie subsurface (Taillefert et 
al., 2007). 

Le tableau 5 rappelle quelques exemples d’application des différents modèles présentés. 
 
 

À l’échelle de l’habitat intertidal (de l’ordre d’une dizaine – centaine de mètres) 

Étude Zone Caractéristique 
modélisée 

Détail Requis (données / compétences) 

Temmerman et 
al. 2003 

 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Mouvements 
des flux 
(sédiments à la 
surface des 
plateformes) 

Modèle de la croissance 
verticale des marais (élévation) 
en prenant en compte la relation 
entre les concentration de 
sédiments en suspension et la 
profondeur de l’inondation 

-Taux d’accrétion  
-Hydropériode (fréquence et durée 
d’inondation) 
-Hauteurs d’eau 
-Elévations du site/plateforme 
-Variations temporelles de la concentration 
en sédiments 

Cox et al. 2006 

 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Mouvements 
des flux (eau, 
hydropériode) 

Modélisation de l’hydrologie à la 
surface d’un marais pour 
identifier les combinaisons des 
paramètres d’écluses 
permettant une hydrologie 
similaire à une hydrologie 
naturelle et permettant par 
conséquent le développement 
d’habitat intertidal. 

-Hydropériode (fréquence et durée 
d’inondation) 
-Débits, volumes d’eau 
-Hauteurs d’eau 

 

Morris et al., 2002  Couplage 
végétation / 
sédimentation 

Modèle qui permet de 
déterminer les élévations et les 
profondeurs d’inondation 
optimales pour la croissance de 
la végétation halophile, et donc 
pour la productivité 

-Elévations du site/plateforme 
-Niveau moyen de la mer (voire si possible 
taux d’augmentation du niveau de la mer) 
-Mesures de la production de surface par 
unité d’aire 

Mariotti et 
Fagherazzi, 2010 

 Couplage 
végétation / 
sédimentation 

Modèle permettant d’anticiper le 
devenir à long terme des marais 
et vasières (propagation ou 
régression) sous différents 
scénarios d’apports 
sédimentaires et 

-Taux d’accrétion/érosion 
-Hydropériode (fréquence et durée 
d’inondation)  
-Hauteurs d’eau 
-Hydrodynamique (vagues et vent ; 
nombres et fréquences) 
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d’augmentation du niveau de la 
mer 

-Végétation : mesures de la production de 
surface et souterraine / unité d’aire 

Temmerman et 
al. 2005b 

 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Couplage 
végétation / 
sédimentation 

Modèle  de transport 
sédimentaire en 3D qui permet 
de prendre en compte l’impact 
de la végétation de la 
mocrotophographie et des 
variations des niveaux d’eau à la 
surface sur les flux 
sédimentaires et les patrons de 
sédimentation des marais 

 
-Elévations du site/ plateforme à résolution 
fine pour avoir accès à la topographie 
(coefficient de friction nécessaire) 
-Végétation : nombre et diamètre moyen 
des tiges/feuilles par unité d’aire et pour 
différentes élévations 
-Séries temporelles des niveaux d’eau 
-Séries temporelles des concentrations de 
sédiments en suspension (mesures 
temporelles de la turbidité d’échantillons 
répartis sur la zone) 

Williams et al., 
2002 

 

Baie de 
San 
Francisco 
(USA) 

Développement 
et formation 
des chenaux 

Modèle numérique de prédiction 
de l'atteinte de l'équilibre des 
chenaux des marais (géométrie 
hydraulique) en réponse aux 
changements dans les flux 

Relations de géométrie 
hydraulique pour prédire la 
profondeur, la largeur, la section 
transversale des chenaux 

 
-Données sur la morphologie des chenaux 
(témoins naturels, données historiques, 
chenaux anciens à restaurer) : pour chaque 
section transversale de chenal : aire de la 
section, profondeur, largeur, aire de 
drainage associée au chenal 
-Hydropériode (fréquence, durée) 
-Amplitude de la marée (ou prisme tidal) 
-Débit 
-Aire totale du marais  

Vandenbruwaene 
et al., 2011, 2012 

 

Estuaire de 
l’Escaut 
(Belgique) 

Développement 
et formation 
des chenaux 

Modèle numérique de prédiction 
de l'atteinte de l'équilibre des 
chenaux des marais (géométrie 
hydraulique) en réponse aux 
changements dans les flux 

Modèle employé pour mesurer 
la formation et l’évolution 
spontanée d’un réseau de 
chenaux de drainage au sein 
d’un marais nouvellement 
construit 

-Données sur la morphologie des chenaux : 
aire de la section, profondeur, largeur, aire 
de drainage associée au chenal 
-Hydropériode (fréquence, durée) 
-Amplitude de la marée (ou prisme tidal) 
-Débit 
-Aire totale du marais  

D’Alpaos et al., 
2007a 

 

Lagune de 
Venise 
(Italie) 

Développement 
et formation 
des chenaux 

Modèle simulant la formation du 
réseau de chenaux à la surface 
des marais intertidaux 

-Elévations du site/plateforme soit des 
données fines pour accéder à la 
topographie (coefficient de friction 
nécessaire) 
-Données sur la morphologie des chenaux : 
aire de la section, profondeur, largeur, aire 
de drainage associée au chenal 
-Hydropériode (fréquence, durée) 
-Hauteurs d’eau 
-Amplitude de la marée (ou prisme tidal) 
-Débit 
-Aire totale du marais 

Lumborg et al., 
2006 

 

Danemark, 
mer des 
Wadden 

Couplage 
activité 
biologique / 
sédimentation 

 

-Données liées à la biologie des 
organismes bioturbateurs 
-Données hydrodynamiques (marée, etc.) 
-Taux de sédimentation 
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À l’échelle du paysage estuarien (grande échelle) 

Étude Zone Détail Requis (données / compétences) 

Yang et al., 2010 

 

Estuaire de 
la 
Snohomish 
– Puget 
Sound - 
Washington 

 

FVCOM 

Modèle hydrodynamique haute résolution 3D 
permettant de simuler les réponses 
hydrodynamiques à des projets de restauration 
proposés et d'évaluer leurs effets cummulatifs sur 
l'hydrodynamique globale de l'estuaire. 

Requiert de large jeux de données (séries 
temporelles) et compétences en 
modélisation 

Khangaonkar et 
Yang 2011 

 

Estuaire de 
la 
Snohomish 
- Puget 
Sound - 
Washington 

 

FVCOM 

Modèle hydrodynamique haute résolution 3D 
permettant de simuler les réponses 
hydrodynamiques à des projets de restauration 
proposés et d'évaluer leurs effets cummulatifs sur 
l'hydrodynamique globale de l'estuaire. 

Brand et al., 2012 

 

Baie de 
San 
Francisco 
(USA) 

Modèle digital d'élévation (SIG) et de connectivité 
hydrologique ("Breach Conveyance Ability" - BCA) 
permettant d'obtenir une cartographie de l'élévation 
du substrat , les mesures bathymétriques et de 
mettre en lien avec la colonisation par Spartina 
foliosa. 

-Données bathymétriques, élévations 
(création d’un MNT), surfaces, prisme tidal 

-Données biologiques : abondance, 
étagement 

Schile et al., 2014 

 

Baie de 
San 
Francisco 
(USA) 

MEM -Données relatives à la végétation 
(biomasse de surface et souterraine, ratio 
racine/pousses) 

-Données nécessaires à l’analyse des 
processus de sédimentation (élévation des 
zones intertidales, taux de sédimentation, 
concentration en sédiments en suspension, 
coefficient de piégeage des sédiments) 

-Hydropériode, amplitude tidale 

-Données nécessaires au paramétrage 
d’un modèle hydrodynamique si couplage 
avec le MEM 

Alizad et al., 2016 

 

Timucuan, 
St Johns  
(Floride) 

Hydro-MEM (couplage avec un modèle 
hydrodynamique) 

Das et al., 2012 Mississippi 
/ Golfe du 
Mexique 
(USA), 
estuaire de 
Barataria 

Modèle hydrodynamique 2D pour prédire les 
variations de salinité sous différents scénarios de 
diversion de rivière (donc différents apports d’eau 
douce) 

-Données spatiales haute résolution 
(maillage), bathymétrie 

-Données nécessaires au paramétrage du 
modèle hydrologique (précipitations, 
évaporation, vent, salinité 

Stralberg et al., 
2011 

 

Baie de 
San 
Francisco 
(USA) 

 

Modèle numérique de prédiction de l'accrétion 
sédimentaire basé sur uG. 

-Jeux de données long terme de l’élévation 
des marais (élévation initiales, taux 
d’accrétion) 

- Scénarios d’augmentation du niveau de la 
mer 

-Concentrations des sédiments en 
suspension  

-Données relatives aux matériaux 
organiques 

Brennan et al., 
2008 

 

Elkhorn 
Slough 
(USA) 

Exemple d'application du modèle hydrodynamique 
DELFT3D. 

Modèle prédictif d'aide au choix de la meilleure 
alternative de restauration: modèle 
hydrodynamique couplé à un taux d'érosion utilisé 
pour évaluer les alternatives proposées de 
restauration pour atténuer l'érosion dans l'estuaire 
(via la réduction de l'échange tidal - 4 alternatives 
proposées). 

-Données spatiales haute résolution 
(maillage) 

-Tous les paramètres nécessaires au 
calibrage du modèle hydrodynamique 
(marée, salinité, vitesses courant, 
bathymétrie, etc.) 

 
Tableau 5 : Exemples d'applications des différentes approches de modélisation du fonctionnement 
hydro-morpho-sédimentaire des habitats à l'échelle locale et à l'échelle de l'estuaire. 
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6. Fonctionnement support au cycle de vie                              
des espèces estuariennes 

6.1. SYNTHÈSE DES CONNAISSANCES 

Un estuaire peut être perçu comme un ensemble d’écotones, du lit du fleuve à la colonne 
d’eau de l’estuaire, de la colonne d’eau à la surface, de la colonne d’eau aux limites latérales, 
de la colonne d’eau au milieu marin et à l’eau douce. Cette structure reflète également des 
changements en termes de surface (à l’échelle de quelques mètres à quelques kilomètres), 
des changements dans l’énergie (hydraulique et d’ordre trophique) et dans la distribution des 
espèces. Pour les espèces mobiles comme les poissons, la base du fonctionnement estuarien 
repose sur la connectivité entre les habitats qui composent l’estuaire et sur la probabilité de 
pouvoir y accéder (Basset et al., 2013). Les estuaires doivent garantir pour les espèces la 
connectivité longitudinale (amont-aval) et latérale (intra-estuarienne) des habitats. Avant de 
décrire plus précisément les mécanismes sous-jacents à la connectivité en milieu estuarien, il 
convient de définir plus précisément le rôle des habitats pour les espèces et le rôle que 
remplissent les habitats à différents stades de la vie des organismes. En raison des principales 
problématiques de restauration rencontrées et de la quantité de littérature sur le sujet, l’accent 
est volontairement mis sur le cycle de vie des poissons8.  

6.1.1. La niche et les habitats 

La distribution des espèces est organisée dans l’espace et dans le temps et résulte des 
conditions environnementales et/ou de conditions intrinsèques à l’espèce (cycles de vie 
particuliers). L’ensemble des conditions environnementales au sein desquelles les individus 
peuvent survivre et se reproduire constitue la niche écologique de l’espèce. La niche9 
écologique, au sens défini par Hutchinson (1957) est un hypervolume de dimension n (n étant 
le nombre de facteurs pertinents pour l’espèce considérée) au sein duquel une espèce peut 
se maintenir indéfiniment. La projection géographique de cette niche correspond à l’habitat de 
l’espèce considérée. De plus, les différentes phases du cycle de vie d’un organisme possèdent 
souvent des structurations spatiales distinctes et le déplacement entre ces zones est assuré 
par des déplacements (allant de passifs pour des larves marines par exemple à actifs et 
journaliers pour des espèces estuariennes résidentes). 

Ceci résulte en une spatialisation et temporalisation des facteurs nécessaires à la présence, 
la survie, la croissance d’une ou plusieurs espèces. L’ensemble de ces combinaisons 
constitue l’habitat qui remplit des fonctions pour les espèces estuariennes. 

                                                

8 Nb : voir partie 6.3. : des modèles ont été spécifiquement développés pour travailler sur les relations 
caractéristiques de l’habitat et réponse biologique d’autres espèces que les poissons (espèces végétales, oiseaux, 
invertébrés etc.). 
 
9 La niche écologique, au sens défini par Hutchinson (1957) est un hypervolume de dimension n (n étant le nombre 
de facteurs pertinents pour l’espèce considérée) au sein duquel une espèce peut se maintenir indéfiniment 
La niche écologique (au sens défini par Hubbell, 2001) est l’aire fondamentale qui peut être occuppée avec succès 
par un organisme. 
La niche, au sens défini par Grinnell (1917), entend tout ce qui conditionne l’existence d’une espèce à un endroit 
donné, ce qui inclut des facteurs abiotiques comme la température, l’humidité, les précipitations et des facteurs 
biotiques comme la présence de nourriture, de compétiteurs, de prédateurs, d’abris, etc. 
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Spatialement, il est possible de distinguer trois types d’habitats pour une fonction donnée (Le 
Pape et al. 2014, Planque et al., 2007); l’habitat potentiel, l’habitat réalisé et l’habitat efficace 
(Figure 33) :  

- l’habitat potentiel représente les zones favorables à la fonction étudiée ; 

- l’habitat réalisé correspond à la portion d’habitat qui est occupée à un moment donné ;  

- l’habitat efficace correspond à la portion de l’habitat réalisé qui apporte une contribution 
avérée efficace pour le cycle de vie de l’espèce. 

Il est important de distinguer 
conceptuellement ces trois types 
d’habitat dans la restauration. La 
présence d’un habitat en un endroit 
donné du paysage n’est pas une garantie 
quant au gain écologique qu’il peut 
apporter pour les organismes. Par 
exemple un poisson qui atteint un habitat 
ne l’utilise pas forcément efficacement si 
on ne prend pas en compte, en plus de 
sa position au sein du paysage  (Figure 
33) sa qualité trophique pour lui (selon 
ses besoins journaliers ou au cours de sa 
vie) ainsi que sa contribution plus globale 
au réseau trophique de l’écosystème. 
Ceci peut poser problème, car les retours 
montrent souvent que l’aspect 
bioénergétique dans la fréquentation des 
habitats par les organismes est négligé. 

La diminution de la quantité d’habitats, la 
diminution de leur connectivité/ 
accessibilité et la diminution de leur qualité posent de sérieux problèmes pour les espèces 
rencontrées dans les estuaires, mais qui sont différents selon l’espèce et le stade de vie 
considérés car la diversité des cycles de vie et leurs exigences sont très différentes. La 
diversité des cycles de vie des poissons est très importante (Figure 34), mais la fréquentation 
ou/et l’utilisation du milieu estuarien reste un point dominant pour l’accomplissement du cycle 
de vie. 

6.1.2. Le rôle de l’estuaire pour différentes espèces de poissons et différents stades 
du cycle de vie 

Parmi tous les groupes d’organismes, les estuaires jouent un rôle majeur pour les poissons 
en tant que lieux de nourricerie, de ponte, d’alimentation, de refuge et de voies migratoires 
pour les espèces vivant, effectuant leur croissance et se reproduisant entre l’eau douce, 
l’estuaire et la mer (Ray, 2005 ; Elliott et Hemingway, 2008; Blaber 2013) (Figure 34).  

Figure 33 : Représentation conceptuelle fréquente 
de l’habitat spatialisé favorables aux organismes 

(potentiel, efficace, réalisé). 
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Figure 34 : Cycle de vie de plusieurs espèces de poissons utilisant le milieu estuarien. (a) marins de 
passage occasionnel ; (b) marins estuariens-opportunistes ou marins estuariens dépendants ; (c) 
estuariens stricts ; (d) estuariens et marins ; (e) estuariens et fluviaux ; (f) migrants estuariens ; (g) 

anadromes ; (h) semi-anadromes ; (i) catadromes ; (j) semi-catadromes ; (k) amphidromes ; (l) 
fluviaux de passage occasionnel ; (m) fluviaux estuariens opportunistes                                                       

(Adapté de Elliott et Wolanski, 2016 ; Issu de Potter et al., 2015).  

Pour les espèces marines dépendantes du milieu estuarien et dont la reproduction a lieu en 
mer (par exemple, plie, sole), les estuaires jouent un rôle très important dans le recrutement 
larvaire. Les vasières et marais intertidaux sont utilisées comme substrat de nourricerie par 
les juvéniles dont les larves ont atteint l’estuaire (McLusky et Elliott 2004 ; Vasconcelos et al., 
2011). Le problème principal qu’elles rencontrent est celui de la diminution de la quantité des 
habitats et de la diminution de la qualité de ces surfaces restantes. Pour les espèces 
amphihalines (anadromes, catadromes, amphidromes), qui utilisent principalement l’estuaire 
comme un passage, le problème majeur qu’elles rencontrent est celui de la connectivité 
amont/aval en se heurtant surtout à des barrières à la fois physiques et chimiques (zones 
hypoxiques à traverser). Enfin, pour les espèces estuariennes résidentes, qui effectuent des 
migrations journalières en fonction de la marée, la connectivité et l’accessibilité des habitats 
dans la dimension latérale sont fondamentales pour qu’elles puissent se réfugier et s’alimenter 
plusieurs fois par jour. 

6.2. ENJEUX ET QUESTIONNEMENTS DE RESTAURATION 

Face à la perte et à la dégradation des habitats essentiels au cycle de vie des organismes 
estuariens, les préoccupations et les problématiques écologiques sont nombreuses et 
diverses selon les espèces considérées et leur stade de vie. Ces problématiques se traduisent 
en questions de restauration qui se situent sur tout un gradient telles que : « augmenter la 
surface des habitats ? », « améliorer localement la qualité des habitats résiduels ? », « 
améliorer la qualité globale de l’eau ? », « améliorer la connectivité entre les habitats existants 
et leur accessibilité ? », etc. 
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Ces questions, totalement légitimes, se posent surtout pour les organismes estuariens mobiles 
avec par ordre d’importance dans la littérature ; les poissons, les oiseaux, les invertébrés, et 
dans une moindre mesure pour les organismes immobiles (la végétation aquatique submergée 
et la végétation des marais). Parmi les modèles présentés dans la partie 6.3., la plupart ont 
été développés puis appliqués à des problématiques concernant les poissons, c’est pourquoi 
nous développerons davantage sur ce taxon.  

Pour les poissons, les habitats estuariens jouent des rôles différents dans l’accomplissement 
des fonctions écologiques, selon les espèces considérées (marines, transitant par le milieu 
estuarien ou estuariennes) et selon le stade du cycle de vie (migrations journalières par 
exemple). La perte des surfaces intertidales, de leur hétérogénéité, leur connectivité et la 
diminution de la qualité des surfaces restantes ont notamment pour effet de réduire les tailles 
de populations, les dynamiques et les aires de certaines espèces de poissons, marines, 
résidentes et migratrices, dont certaines sont commercialisées (Beck et al., 2001 ; Elliott et 
Hemingway, 2008). Les questions posées ci-dessus ont donc plus ou moins d’importance 
selon l’espèce considérée et son stade (requis pour une espèce en particulier et dans le 
temps). 

Pour les espèces marines dont les larves atteignent l’estuaire et dont les juvéniles utilisent les 
habitats estuariens comme nourricerie, la diminution de la quantité de surfaces et la mauvaise 
qualité des surfaces restantes pose un problème. Les altérations multiples peuvent avoir des 
conséquences possibles à une très grande échelle allant jusqu’à des altérations des stocks 
de populations d’espèces marines (Beck et al., 2001 ; Fodrie et Levin, 2008 ; Vasconcelos et 
al., 2011, van de Wolfshaar et al., 2011).  

Pour les espèces estuariennes, l’altération de la mosaïque des habitats pose un problème 
pour l’accomplissement des fonctions d’alimentation, refuge/repos, transit et ce, à différents 
moments de la journée et en fonction de la marée (migrations journalières). Pour ces espèces, 
l’habitat doit « être au bon endroit au bon moment » pour qu’elles puissent l’utiliser. Cela 
implique donc que la connectivité entre les habitats et entre les habitats et le chenal est 
maintenue pour garantir l’accessibilité. 

Pour les espèces amphihalines de passage (migrations saisonnières), la connectivité entre le 
chenal et les habitats latéraux est moins problématique étant donné que certains stades 
critiques de leur cycle de vie se jouent à l’amont du fleuve ou en milieu marin.  

Néanmoins en toile de fond, la question de la qualité globale de l’eau est fondamentale, le 
premier impact direct sur la survie des poissons étant le déficit en oxygène. La qualité locale 
de l’habitat est aussi importante dans le sens où, outre l’oxygène, elle est directement 
dépendante de la ressource trophique. Lorsqu’on restaure des habitats qui sont censés 
soutenir des fonctions vitales, l’identification des conditions qui définissent les requis des 
espèces est indispensable pour s’assurer à minima d’une qualité qui en fera un habitat 
efficacement utilisé. Cela peut paraitre évident mais le plus souvent la condition 
bioénergétique des organismes qui doivent utiliser ces habitats est négligée, comme en 
témoignent les nombreuses évaluations portant sur les attributs structurels et non pas 
fonctionnels (voir Capderrey et al., 2016). Choisir la meilleure action (« augmenter la surface 
des habitats ? », « améliorer localement la qualité des habitats résiduels ? », « améliorer la 
qualité globale de l’eau ? », « améliorer la connectivité entre les habitats existants et leur 
accessibilité ? ») est par conséquent chose délicate. Etre capable de mobiliser les outils qui 
vont permettre de connaître les réponses des espèces (en termes d’abondance, de présence, 
de condition corporelle etc.) à la modulation des variables environnementales de l’habitat est 
un avantage certain. 
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6.3. OUTILS HABITATS-ESPÈCES 

Les modèles présentés dans cette section ont tous pour but d’établir des relations entre la 
réponse biologique des espèces et les facteurs environnementaux. Ils ont été employés pour 
simuler des améliorations dans les effectifs, cibler des espèces candidates à la restauration et 
proposer des leviers dont on sait qu’ils entraineront une bonne réponse biologique. Ces outils 
vont de relations linéaires « simples » à des modèles plus complexes qui travaillent en trois 
dimensions en utilisant les forçages environnementaux. C’est notamment ce que permet de 
faire le couplage entre des modèles d’analyse spatiale de la connectivité et des modèles 
hydrodynamiques qui permettent de prendre en compte l’aspect dynamique spatial et temporel 
de la marée. L’ensemble des modèles utilisés peuvent être couplés à un système 
d’informations géographique (SIG) pour projeter visuellement les résultats des modèles et 
constituer des interfaces utiles pour la gestion. Nous proposons une vision générale des 
approches les plus couramment employées pour prédire la réponse biologique aux conditions 
environnementales et par conséquent à la modification de ces conditions environnementales. 

6.3.1. Approche « statique » : modèles et indices d’habitat favorable 

Actuellement, il existe de nombreuses approches de modélisation prédictive de la distribution 
spatiale des espèces (soit à l’échelle de l’espèces, soit à l’échelle de la population, soit à 
l’échelle d’une phase du cycle de vie). Les méthodes présentées dans cette section permettent 
de fournir une estimation numérique de la réponse biologique des espèces (soit en terme 
d’abondance, de probabilité de présence, de ratio de qualité écologique, voire de variable 
physiologique). Il existe plusieurs techniques statistiques de modélisation pour prédire la 
distribution des espèces. Le premier critère qui détermine le choix d’un modèle d’habitat plutôt 
qu’un autre est celui de la donnée disponible (selon qu’on dispose de données de 
présence/absence ou de densité/abondances). 

Modèles d’habitat favorable statistiques 

Le champ des modèles développés pour décrire et prédire la distribution des habitats à partir 
des données de densité/abondance et de présence/absence est vaste et grandissant. Elles 
ne seront pas toutes présentées. Nous nous focaliserons sur celles qui ont été appliquées 
(dans le cadre de notre analyse) à des problématiques du milieu estuarien. Parmi ces 
modèles : 

- les régressions multiples ordinaires, les modèles linéaires et les modèles linéaires 
généralisés (Generalized Linear Models, GLM) sont largement utilisés pour modéliser la 
distribution des espèces (Vasconcelos et al., 2013 ; Le Pape et al., 2014) et utilisent des 
données de densité/abondance ; 

- les modèles additifs généralisés (Generalized Additive Models, GAM) qui sont des 
extensions non paramétriques des GLM utilisant des fonctions de lissage non linéaires. Ils 
possèdent la même structure, excepté que certains prédicteurs peuvent être modélisés 
non paramétriquement en plus des termes linéaires et polynomiaux. En d’autres termes 
cela permet d’obtenir des courbes de réponses qui sont entièrement déterminées par les 
données. Ils requièrent des jeux de données un peu plus extensifs mais permettent de 
décrire des réponses non linéaires et un peu plus complexes aux descripteurs de l’habitat 
(Le Pape et al., 2007 ; Vasconcelos et al., 2010 ; Zucchetta et al., 2010). Ils peuvent 
travailler sur la base de données présence / absence, c’est par exemple ce qu’on fait 
Zucchetta et al., 2010. Dans une étude menée sur la lagune de Venise, les auteurs ont 
établi des relations entre la présence/absence des juvéniles de soles et différentes 
variables environnementales grâce à des modèles additifs généralisés (Figure 35). 
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Cela a permis d’identifier les 
descripteurs de l’environ-
nement les plus pertinent 
(turbidité, salinité et contenu 
sableux) qui rentrent en 
compte dans la probabilité de 
présence de juvéniles de 
soles. Les auteurs ont ensuite 
importé le modèle dans un 
Système d’Information 
Géographique (SIG) pour 
obtenir des cartes de 
distribution prédictive de 
l’espèce ; 

- les modèles boostés 
généralisés (Generalized 
Boosted Models, GBM), (Elith 
et al., 2008) sont des 
méthodes basées sur la 
construction de multiples 
modèles simples (par 
exemple, régression, arbres de 
décision, …) combinés en un 
algorithme d’optimisation (i.e. 
« boosting ») permettant 
d’accroître le pouvoir de 
prédiction (Froeschke et 
Froeschke, 2011 ; Radinger et 
al., 2015). Parmi eux, les 
modèles d’arbres de régression boostés ou Boosted Regression Trees (BRT) combinent 
les principes des arbres de régression ou de classification avec une technique de 
« Machine Learning ». Cette technique permet d’optimiser les performances de prédiction 
en combinant les réponses d’une large série de modèles relativement simples plutôt qu’en 
se basant uniquement sur les prédictions d’un seul arbre. L’idée de base est de se dire 
qu’il est plus facile de trouver et moyenner plusieurs règles grossières plutôt que de 
chercher à avoir une seule règle de prédiction de haute précision. Un avantage des 
techniques de « Machine Learning » est lié au fait que le modèle se construit à partir des 
données, sans a priori sur les relations unissant les variables réponses et les variables 
prédictives (par exemple, linéarité, interactions). NB : les arbres de régression et de 
classification (Classification Tree Analysis, CTA) sont des méthodes de classification non 
paramétriques. 

Dans une étude menée sur une dizaine d’estuaires du Golfe du Mexique, Froeschke et 
Froeschke (2011) ont utilisé les BRTs pour établir les relations entre les prédicteurs 
environnementaux et la distribution de juvéniles de truites de mer. Les variables 
environnementales pertinentes sélectionnées pour expliquer leur distribution sont le mois, 
l’année, la distance à l’ouverture sur la mer, l’oxygène dissous, la turbidité, la température, la 
salinité, la profondeur. Les individus ont été échantillonnés mensuellement et les données 
biologiques retenues concernent les abondances et les fréquences de tailles. Après avoir 
évalué les performances du modèle, les auteurs ont pu déterminer les contributions relatives 
des variables prédicteurs de la présence/absence des juvéniles et ont projeté ces résultats sur 
des maillages spatiaux. Les résultats obtenus grâce à l’utilisation des BRT montrent que la 
probabilité de capture augmente mensuellement de mai à octobre avec un déclin en novembre 
(Figure 36). 

Figure 35 : Effets des variables environnementales sur la 
probabilité de présence des juvéniles de soles, mesurés 

comme la contribution sur les termes linéaires du modèle. 
Les bandes grisées indiquent les intervalles de confiance à 

95 %. Les marques sur l'axe des x montrent les observations 
le long de l’étendue de la gamme des variables.                       

(Schéma de Zucchetta et al., 2010). 
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Figure 36 : Cartes de probabilité d'occurrence des juvéniles de truite de mer (Cynoscion nebulous) 
prédite par le modèle BRT (Boosted Regression Trees) pour chaque mois, de mai à décembre. La 

zone représentée correspond aux 10 estuaires étudiés sur le Golfe du Mexique.                                     
(Schéma de Froeschke et Froeschke, 2011). 

Indices d’habitat favorable (HSI, « Habitat Suitability Index ») et cartographie 

Généralement, la modélisation d’habitat passe le plus souvent par la prédiction de la 
distribution des espèces basée sur les relations environnement-espèces. A l’aide des 
systèmes d’information géographique (SIG), la modélisation d’habitat représente un outil de 
support décisionnel très utilisé pour formaliser des mesures de gestion. 

La production de la cartographie des habitats favorables consiste à choisir, parmi de 
nombreuses approches statistiques existantes, une méthode permettant de construire des 
modèles solides d’adéquation des habitats, qui relient la répartition spatiale de la présence ou 
de la densité des espèces à des descripteurs pertinents de l’environnement. Lorsque ces 
descripteurs sont connus de manière exhaustive (c’est-à-dire que des cartes sont disponibles 
pour chacun d’entre eux), les prédictions géo-référencées issues de ces modèles peuvent être 
importées dans un système d’information géographique (SIG) afin d’identifier de manière 
quantitative et de caractériser les sites clés pour les espèces considérées. 

Développer des cartes quantitatives pour la distribution des espèces en se basant sur les 
descripteurs de l’environnement requiert plusieurs étapes (Le Pape et al., 2014). La première 
étape consiste à identifier les espèces d’intérêt. La seconde doit permettre d’ajuster et évaluer 
des modèles d’habitat favorable pour relier les espèces ou leur distribution aux facteurs 
environnementaux. La troisième étape permet d’utiliser les indices d’habitat favorable (HSI) 
fournis par les sorties du modèle pour créer des cartes de distribution dans un SIG pour enfin 
combiner ces cartes dans le but d’orienter les décisions de restauration. 
 

Les approches HSI sont majoritairement utilisée pour les espèces mobiles. Pour de 
nombreuses espèces végétales faisant l’objet de restauration (lits de végétation aquatique 
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submergée comme les zostères ou les espèces des habitats intertidaux comme les spartines), 
des indices PTSI (Preliminary Transplant Suitability Index) sont couramment développés (de 
Jonge et al., 2000 ; van Katwijk et al., 2000 ; Short et al., 2002 ; Barnes et al., 2007 ; Leschen 
et al., 2010 ; Tanner et al., 2010 ; Lillebo et al., 2012, Valle et al., 2015).  

Par exemple, dans l’étude 
menée par Valle et al., 2015 sur 
plusieurs estuaires du Pays 
Basque, les auteurs ont 
cherché à développer une 
cartographie prédictive basée 
sur un modèle additif généralisé 
pour identifier les sites les plus 
favorables à la transplantation 
(et au maintien) de Zostera 
notlii. Le GAM développé 
incluait les variables topo-
graphiques, sédimentologiques 
et hydrographiques dont on sait 
qu’elles influencent la 
distribution de Z. noltii. Les 
auteurs ont retenu ce modèle 
étant donné sa précision à 
expliquer la distribution de Z. 
noltii dans les estuaires (au 

moins 97 % de variance 
expliquée), (Figure 37). Ce type 
d’approche présente un intérêt 
très important dans des 
contextes de restauration de 

végétation aquatique submergée où les mesures visent souvent à aller récupérer des individus 
dans des lits donneurs et à les transplanter dans les sites à restaurer. Employer une telle 
cartographie prédictive permet de minimiser les sources d’échec et évite de retourner prélever 
des individus dans les lits donneurs et permet de mieux les protéger. 

Estimer la probabilité d’occurrence : la méthode MaxEnt (Maximun Entropy) 

Les méthodes basées sur les régressions ont généralement un bon pouvoir prédictif (Elith et 
al., 2006 : Elith et al., 2008), parmi elles, les GLM, GAM, BRT (précédemment vues qui 
reposent sur des données abondance/densité). Lorsque ce type de donnée n’est pas 
disponible ou accessible pour plusieurs raisons (design d’échantillonnage, difficultés de 
capture de l’espèce, etc.), l’approche MaxEnt (Maximum Entropy, Philipps et al., 2006 ; Phillips 
et Dudlik, 2008) est une bonne alternative. MaxEnt donne une estimation relative de la 
distribution spatiale, donc de la probabilité d’occurrence (de présence) en se basant sur des 
données de présence et sur les caractéristiques des milieux (descripteurs). Pour aller 
plus loin dans la description, Maxent estime la probabilité d’occurrence relative, c’est-à-dire 
qu’il permet d’effectuer des comparaisons entre sites. Autrement dit, une probabilité 
d’occurrence de 0,95 ne signifie pas nécessairement que l’espèce sera retrouvée à 95 % de 
chances mais qu’on a des probabilités très fortes de la retrouver par rapport à un site où les 
probabilités sont plus faibles (par ex., 0,25). 

Nota bene : les approches GLM, GAM et GBM (dont BRT) peuvent aussi être développées 
avec des données de présence. Un exemple de l’application de Maxent est présenté comme 
exemple d’approche couplée avec un modèle hydrodynamique (Elaßer et al., 2013). 

Figure 37 : À gauche : carte de l'estuaire de l'Oka (Pays Basque). 
Les triangles noirs indiquent les sites donneurs et de 

transplantation. À droite, carte des habitats favorables établie sur 
la base de GAM. Zoom fait sur les sites de transplantation (OK 1, 

2, 3) et site donneur (OK D). Valle et al., 2015. 
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Identifier les variables pertinentes pour prioriser les actions de restauration  

C’est notamment l’approche proposée par Teichert et al. (2016) qui, dans un cadre de travail 
pressions-impacts, ont cherché à évaluer l’effet de plusieurs types de stresseurs d’origine 
anthropiques sur la réponse écologique des poissons (combinaison de plusieurs métriques en 
un EQR : ratio de qualité écologique). Les auteurs ont réalisé des simulations d’atténuation de 
pressions pour caractériser les réponses biologiques et identifier les meilleures pistes 
d’amélioration de la qualité écologique. Ils ont modélisé les évaluations écologiques (EQR) 
issues des indicateurs poissons de la 
DCE en fonction de 16 différents 
stresseurs opérant à l’échelle des 
estuaires européens ; (1) degré 
d’anthropisation du trait de côte, (2) 
intensité de développement des 
marinas, (3) dragages d’entretien et 
zones de dépôts, (4) dragages 
d’entretien et quantités déposées, (5) 
aquaculture, (6) pêche, (7) 
modifications des régimes hydro- 
graphiques, (8) interférence de ces 
modifications avec les voies de 
migration des poissons, (9) perte des 
zones intertidales, (10) eutro- 
phisation, (11) affaiblissement des 
teneurs temporelles en oxygène, (12) 
affaiblissement des teneurs spatiales 
en oxygène, (13) intensité de 
développement portuaire, (14) qualité 
chimique de l’eau, (15) qualité 
biologique de l’eau, (16) pollutions de 
l’eau. 

Pour modéliser la réponse des EQR selon les effets des stresseurs (qui, pour ajouter à la 
difficulté de l’exercice, peuvent le plus souvent être combinés, voir paragraphe ci-après), les 
auteurs ont employé une analyse basée sur les Random Forest Analysis10 (package R, 
« randomForestSRC », Ishwaran et Kogalur, 2014). Cette méthode permet de générer un 
grand nombre d’arbres de décisions pour construire une valeur médiane de l’EQR en utilisant 
les différents stresseurs comme prédicteurs. Le grand nombre d’arbres ainsi générés permet 
de s’assurer que chaque stresseur a une chance d’être inclus dans les prédictions. 
L’importance relative des stresseurs est ensuite estimée par des méthodes de permutations 
qui fournissent une valeur R2

s. (contribution des stresseurs à la précision du modèle) (Figure 
38). Enfin, les auteurs ont à nouveau utilisé un modèle Random Forest pour tester des 
scénarios de restauration pour les différentes catégories de stresseurs, en prenant en compte 
les effets d’interactions qui peuvent exister entre les différents stresseurs c’est-à-dire : 

                                                

10 NB : Random Forest Analysis, ou forêts d’arbres décisionnels, sont des méthodes basées sur la construction 
d’un très grand nombre d’arbres de classification de façon aléatoire (tirage aléatoire des observations et des 
prédicteurs), avant d’être agrégés par moyenne). Les arbres de décision sont une catégorie d’arbres utilisée dans 
l’exploration de données et en statistique décisionnelle. Ils emploient une représentation hiérarchique de la structure 
des données sous forme des séquences de décisions (tests) en vue de la prédiction d’un résultat ou d’une classe. 
Chaque individu (ou observation), qui doit être attribué(e) à une classe est décrit(e) par un ensemble de variables 
qui sont testées dans les nœuds de l’arbre. Les tests s’effectuent dans les nœuds internes et les décisions sont 
prises dans les nœuds. 
 

Figure 38 : Contribution des différentes catégories de 
stresseurs dans la prédiction de la réponse biologique      

(statut écologique des poissons, EQR)                                                
(Schéma de Teichert et al., 2016). 
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- des effets additifs : c’est-à-dire que la somme des stresseurs est égale à la somme de 
leurs effets individuels ; 

- des effets synergiques : c’est-à-dire que l’effet combiné des stresseurs est plus grand que 
celui de leurs effets individuels additionnés ; 

- des effets antagonistes : c’est-à-dire que l’effet combiné des stresseurs est moindre que 
celui de leurs effets individuels additionnés. 

Les auteurs ont observé des effets additifs pour au moins 14 couples de catégories de 
stresseurs parmi les 28 combinaisons possibles (Figure 39). Les résultats obtenus à l’issue de 
cette dernière modélisation permettent de montrer que l’interaction la plus commune parmi 
tous les stresseurs est l’antagonisme. Le dragage, la diminution en oxygène et les 
modifications des régimes hydrologiques sont fréquemment impliqués dans les interactions 
non additives alors que les autres catégories de stresseurs sont fréquemment impliquées dans 
les effets additifs. De fortes interactions antagonistes sont donc observées entre les 
modifications des régimes hydrologiques et l’urbanisation et entre la pollution de l’eau et le 
déficit en oxygène. Les bénéfices potentiels les plus importants proviendraient donc de 
l’amélioration de la qualité de l’eau et de la teneur en oxygène (ce qui est à la fois prédit par 
les approches individuelles et combinées). 

 

Figure 39 : Boxplots représentant les bénéfices de la restauration prédits (bénéfices attendus sur la 
variable biologique de qualité écologique ou EQR : Ecological Quality Ratio) pour chaque action 

individuelle et combinée de diminution des stresseurs. L’effet individuel de la restauration est présenté 
pour chaque catégorie de stresseurs (« + » effet positif ; « ns » effet non significatif »). Le type d’effet 

combiné des stresseurs est indiqué par « AD » : effet additif, « A » : effet antagoniste, « S » : effet 
synergique) (Schéma issu de Teichert et al., 2016). 
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Les stresseurs sont multiples en milieu estuarien et leurs effets difficiles à évaluer. Ceux-ci 
peuvent avoir des effets combinés (additifs, antagonistes ou synergiques) sur les organismes, 
les populations et les communautés (Crain et al., 2008 ; Noges et al., 2016). Dans ce contexte 
compliqué, pouvoir identifier les meilleurs leviers d’amélioration est particulièrement 
intéressant. Cette approche donne des informations sur le sens de variation des réponses 
biologiques, et représente donc un appui certain pour la restauration. L’approche n’est pas 
une méthode pour modéliser un « retour à l’état initial » des réponses biologiques mais elle 
est importante pour identifier les forçages les plus importants voire identifier l’ordre dans lequel 
agir. Ce type d’approche est particulièrement intéressant en termes de conservation pour 
permettre d’identifier des valeurs seuils de pressions à ne pas dépasser. L’approche peut être 
adaptée à d’autres variables réponses que celles des EQR.  

Sur la même base de réflexion, Archambault et al., 2015 ont développé une approche 
permettant de quantifier l’influence relative des menaces pesant sur les différents stades de 
vie des populations de sole commune en Manche (stades d’éclosion, de larve, de survie) telles 
que la diminution de la qualité et de la surface des habitats, les disruptions hydrographiques 
ou encore la pêche. Ils ont ainsi construit un modèle Bayésien hiérarchique structuré dans 
l’espace qui intègre pleinement les composantes d’âge et de stade de cycle de vie de l’espèce. 

Pour cela, les auteurs ont dû se baser dans un premier temps sur la structure des populations 
existantes en Manche. En effet, il existe trois sous-populations sont distribuées en Manche 
dont les individus ne proviennent pas tous des mêmes nourriceries (Riou et al., 2001). Ainsi, 
5 nourriceries principales ont été identifiées (Baie des Veys, Baie de Seine, Baie de Somme, 
Baie du Rye (Angleterre) et côte est de 
l’Angleterre). En s’appuyant sur des jeux de 
données conséquents, les auteurs ont pu 
construire un modèle complexe de cycle de 
vie (ci-après) en décrivant les processus qui 
structurent chaque étape. Ils ont ensuite 
simulé les effets de plusieurs scénarios (ci-
après) sur ces étapes pour quantifier les 
effets de différents stresseurs (disruptions 
hydrographiques, perte de quantité/qualité 
d’habitat et pêche) et de leurs interactions 
sur le renouveau des populations.  

Un des résultats issus de la simulation 
montre notamment que la restauration de 
surface et de qualité d’habitat nourricerie de 
la Seine a un impact important sur la 
biomasse de reproduction (6/) d’une des 
trois sous-populations de la Manche (Figure 
40).  

Néanmoins les résultats issus d’une telle 
modélisation montrent que la pêche reste la 
principale pression entrainant les diminutions dans les effectifs des populations et permettent 
d’identifier quantitativement des seuils de pêche. Fixer la mortalité à un rendement durable 
(ICES, 2013) permettrait de doubler la biomasse et d’augmenter les prises de 33 % à l’échelle 
de la Manche. 
  

Figure 40 : Effet des différents scénarios de 
restauration d’habitat de l’estuaire de la Seine sur 
les prises (y) et sur la biomasse des reproducteurs 

(x) pour la sous-population ouest de la Manche.                                                           
(Modifié d’après Archambault et al., 2015). 
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Description des étapes du cycle de vie : 

1 - le transport des œufs et larves atteignant un des secteurs de nourricerie ; 

2 - l’installation des larves dans les nourriceries jusqu’à la fin de l’âge 0 (prise en compte de la 
capacité d’accueil de la nourricerie en termes de surface) ; 

3 - le taux de mortalité des juvéniles d’âge 0 et des juvéniles d’âge 1 ; 

4 - le départ des nourriceries des poissons d’âge 2 vers un des trois stocks principaux de la 
Manche ; 

5 - la population adulte répartie en trois stocks (les classes d’âge qui la composent, les prises 
de pêche par âge) 

6 - la biomasse de reproduction (d’âge 2 à 15) dans laquelle les sous-populations contribuent 
annuellement aux pools d’œufs. 

Scénarios : 

1 - simuler à l’horizon 200 ans, les modifications hydrographiques dues au changement 
climatique qui devraient influencer à terme le transport des œufs et des larves ; 

2 - simuler trois cas de restauration d’habitat nourricerie sur l’estuaire de la Seine (car le plus 
dégradé) considérant une augmentation des surfaces (comme au XIXème siècle), une 
augmentation de surface couplée à une amélioration de leur qualité et une restauration 
immédiate et irréaliste de la surface et de la qualité des habitats ; 

3 - simuler la pression de pêche (en appliquant différents taux de mortalité). 

Modèles individu-centré 

Les modèles individu-centré représentent le cycle de vie des individus de façon discrète à 
l’intérieur d’une population et leurs cycles de vie. Outre le domaine de la recherche 
fondamentale, les modèles individus centrés ont été employés dans des contextes de 
restauration et de gestion ; par exemple, programme de restauration des Everglades (De 
Angelis et al., 1998), problématiques de pêche (Rose 2000). En contexte de restauration 
strictement estuarienne, les modèles individu-centrés ont surtout été appliqués pour prédire 
les changements dans les habitats sur la physiologie et le comportement des oiseaux marins, 
échassiers (Durell et al., 2005 ; Durell et al., 2006 ; Stillman et al., 2005 ; Kaiser et al., 2005 ; 
Stillman et al., 2008 ; West et al., 2011 ; Mander et al., 2013 ; Stillman et al., 2016).  

Le modèle individu-centré, MORPH (Stillman et al., 2008) prédit comment les changements 
environnementaux (perte d’habitat, perturbations d’origine anthropique, changement 
climatique et changements dans les tailles de population) affectent le comportement de 
recherche de nourriture (ou « foraging ») des oiseaux d’une population. MORPH se base sur 
les suppositions que les individus se comportent dans le but de maximiser leur fitness, mais 
que celle-ci n’est pas toujours positivement corrélée aux chances de survie et de reproduction 
(décisions sous-optimales de la part des oiseaux). MORPH permet de décrire la physiologie, 
le comportement de recherche de nourriture et la distribution et l’abondance des ressources. 
Le modèle (disponible sous interface graphique) permet de simuler des processus tels que : 

- des changements dans la ressource causés par la consommation ou d’autres facteurs ; 

- des changements dans la densité des composants de la ressource ; 

- l’immigration ; 

- l’émigration ; 
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- la prise alimentaire de l’oiseau (le transfert de la ressource vers l’oiseau lors de la 
consommation) ; 

- la physiologie de l’oiseau (changements dans les réserves de l’oiseau reflétant l’équilibre 
entre la consommation et le métabolisme) ; 

- la mortalité de l’oiseau. 

Le modèle MORPH a par exemple, été utilisé sur l’estuaire de la Seine par Durell et al., (2005) 
pour explorer les effets de l’extension de Port 2000 et les effets des mesures de compensation 
proposées sur la mortalité et la condition corporelles de trois espèces d’oiseaux. L’emploi de 
ce modèle a notamment permis de montrer qu’une diminution de 20 % de l’aire des vasières 
dans la zone concernée a des effets potentiellement délétères sur la condition corporelle et 
sur la mortalité, selon l’espèce considérée.  Kaiser et al., (2005) ont utilisé MORPH pour 
prédire les effets d’un projet d’éoliennes offshore sur le taux de mortalité d’une espèce 
d’oiseau. Le modèle a permis de mettre en évidence une forte diminution de la survie si 
l’intégralité du projet est mise en place, mais aussi d’identifier la combinaison d’éoliennes qui 
aurait le plus faible effet sur l’espèce. 

Bien que les applications de MORPH ont généralement été restreintes aux oiseaux estuariens 
et côtiers, le modèle peut être étendu à d’autres systèmes et espèces qui recherchent de la 
nourriture (c’est-à-dire montrant un comportement de foraging). Pour être applicable, les 
paramètres clés à mesurer sont (1) la distribution de la ressource et les changements 
saisonniers dans sa qualité et sa répartition, (2) le taux auquel les individus en recherche sont 
capable de consommer la nourriture compte tenu de l’abondance de la ressource et des autres 
compétiteurs, (3) la quantité journalière de nourriture dont l’individu en recherche a besoin 
pour ne pas mourir, (4) la distribution et les changements saisonniers dans les autres facteurs 
qui peuvent influencer le comportement de recherche et la survie. A noter par exemple, qu’une 
récente extension en rivière de la base de MORPH ; FishMORPH (Phang et al., 2016) a permis 
de prédire la croissance de poissons (truite de mer) et leur distribution en réponse à différents 
régimes de débits en rivière. 

6.3.2. Approche dynamique : prédire la probabilité d’atteindre les habitats 
favorables 

Les modèles de connectivité couplés à l’hydrodynamique 

L’approche de modélisation « moindre coût » via le modèle/logiciel Anaqualand 

L’agencement spatial des habitats au sein de paysage et leur connectivité (structurelle et 
fonctionnelle) sont les aspects fondamentaux à prendre en compte pour quantifier la structure 
spatiale des habitats et prédire les réponses à la restauration. Le modèle et programme 
d’analyse de la connectivité en cours d’eau Anaqualand (Le Pichon et al., 2006 ; Roy et Le 
Pichon, 2017) a été développé en milieu fluvial pour proposer un outil d’analyse spatiale 
mobilisable face à la restauration. L’outil final est une cartographie spatiale des habitats basée 
sur un SIG représentant les habitats les plus à même d’être atteints compte tenu des requis 
de l’espèce et de ses potentialités de dispersion. 
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Encart n° 6 : le fonctionnement d’Anaqualand 

https://www6.rennes.inra.fr/sad/Outils-Produits/Outils-informatiques/Anaqualand 

Le Pichon et al., 2006 

Intégration de la connectivité :  

La modèle Anaqualand a été développé pour intégrer la connectivité des paysages aquatiques est définissable 
selon ses deux composantes ; structurelle et fonctionnelle. 

(1) La connectivité structurelle dépend de la forme, de la taille et de la position relative des éléments dans le 
paysage. Elle est estimée par la distance hydrographique entre deux points (à la place de la distance euclidienne 
qui n’a pas de réalité pour les espèces qui ne se déplacent qu’en milieu aquatique). 

(2) La connectivité fonctionnelle décrit le paysage en intégrant les coûts de dispersion pour une espèce et un stade 
donnés en lien avec les spécificités de comportement, la capacité de dispersion et les risques de mortalité 
(Adriaensen et al., 2003) 

Ces deux aspects de la connectivité sont intégrés dans des cartes (rasters) du paysage, où des valeurs de résistance 
sont attribuées à chaque maille. Les valeurs de résistance entre 0 et 1 reflètent une facilitation de mouvement 
(par exemple, grâce aux vitesses de courant qui accélèrent la dispersion). Les valeurs >1 correspondent à un 
ralentissement du mouvement (par exemple, dans le cas de dispersion contre courant). Finalement, les hautes 
valeurs de résistances caractérisent des barrières au déplacement (qui peuvent être des barrières physiques ou 
chimiques). 

Les cartes de résistance et d’habitats servent de base à la modélisation de moindre coût réalisées par Anaqualand : 
le logiciel calcule pour chaque maille de la carte la distance fonctionnelle (résistance cumulée minimale ou RCM) 
pour atteindre la tache d’habitat la plus proche, exprimée en mètres fonctionnels. Les sorties de ce modèle 
permettent donc d’identifier les taches d’habitats potentiels connectés à des zones d’intérêt ainsi que (en 
inversant la perspective) d’identifier les zones (non-habitat ou autres types d’habitats) connectées aux taches 
d’habitats potentiels.  

Données nécessaires :  

Le logiciel utilise des cartes au format ascii raster, exportées à partir d’un SIG et représentant soit les habitats 
potentiels, soit la résistance du milieu au déplacement. Ces cartes sont établies sur la base des :  

- préférences d’habitats des espèces considérées (voir les approches décrites dans la partie 6.3.)  

- paramètres environnementaux (hauteurs d’eau, substrats, vitesse du courant ou autres paramètres) sélectionnés 
selon les spécificités des traits biologiques / comportements liés à la dispersion de l’espèce en question. 

Le logiciel est disponible en libre accès (https://www6.rennes.inra.fr/sad/Outils-Produits/Outils-
informatiques/Anaqualand). Anaqualand nécessite le système d’exploitation Windows et le logiciel Java. 

https://www6.rennes.inra.fr/sad/Outils-Produits/Outils-informatiques/Anaqualand
https://www6.rennes.inra.fr/sad/Outils-Produits/Outils-informatiques/Anaqualand
https://www6.rennes.inra.fr/sad/Outils-Produits/Outils-informatiques/Anaqualand
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Figure 41 Illustration de la démarche de modélisation effectuée par Anaqualand dans le projet 
ANACONDHA (Projet Seine-Aval 5). Avec l’autorisation de M. Alp. 

Récemment, ce modèle a été étendu et adapté en milieu estuarien (Projet de recherche Seine-
Aval 5, ANACONDHA ; ANAlyse spatiale de la CONnectivité Des HAbitats fonctionnels pour 
les poissons à l’échelle de l’estuaire, mené par C. Le Pichon et M. Alp, IRSTEA) pour évaluer 
comment les changements dans la connectivité peuvent affecter l’accessibilité aux habitats (i) 
de nourricerie pour les juvéniles de bar (Dicentrarchus labrax) et (ii) aux frayères pour les 
adultes de truite de mer (Salmo trutta trutta). Ce projet avait en effet pour but de tester cette 
approche de modélisation géomatique de la connectivité fonctionnelle dans le cas de l’estuaire 
de la Seine et d’explorer le potentiel de cet outil cartographique pour comparer les conditions 
hydrologiques différentes (plusieurs coefficients de marée et débits) et des scénarios de 
restauration de la continuité écologique (et pas nécessairement des habitats). 

 La première étape du travail concerne la caractérisation des besoins en habitat pour les 
juvéniles au cours d’une marée (préférences en termes de salinité, vitesses, débits, 
substrats, hauteurs d’eau). Les habitats concernés sont (i) les habitats de nourricerie 
surtout localisés dans les zones intertidales et utilisés pendant le flot (à substrats vaseux 
et sableux et à faibles profondeurs) et (ii) les habitats de refuge utilisés pendant le jusant 
(peu profonds et où les vitesses des courants sont faibles).  

 La deuxième étape consiste à préparer les cartes de résistance représentant les 
dynamiques spatio-temporelles de la distribution d’habitats (liés aux niveaux d’eau et donc 
aux profondeurs) et de résistance du milieu estuarien à la dispersion principalement 
influencée par l’émersion et les vitesses de courant. Les données suivantes ont été 
utilisées dans ce cas d’étude pour produire des cartes d’habitat et de résistance du milieu :  

- un modèle hydrodynamique (en l’occurrence dans cette étude, il s’agit de MARS 3D) 
qui donne accès aux vitesses des courants, niveaux d’eau) ;  

- un modèle numérique de terrain basé sur des données acquises par Lidar (qui, en 
combinaison avec les niveaux d’eau permet de cartographier les profondeurs à chaque 
moment de la marée) ; 

- des données supplémentaires sur les vitesses de courant dans les zones intertidales 
non couvertes par le modèle hydrodynamique ; 

- des données spatialisées de la distribution des substrats. 
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 Pour réaliser une modélisation chronologique de l’ensemble du cycle de marée, celui-ci a 
été divisé en 10 pas de temps basés (1) sur la submersion de digues qui représentent une 
barrière pour les poissons et (2) l’accessibilité des filandres (un habitat de nourricerie 
essentiel) depuis le chenal principal. Ainsi, pour chaque pas de temps de la marée, une 
carte de distribution d’habitats et une carte de résistance du milieu aux déplacements peut 
être produite (Figure 42). La modélisation débute à base mer dans l’embouchure et la 
connectivité des habitats au prochain pas de temps est réalisée successivement 
permettant de quantifier la connectivité des habitats à l’échelle de l’estuaire et sur 
l’ensemble du cycle de la marée. Une gamme des mobilités des juvéniles a ainsi été testée. 

 

Figure 42 : Schéma de principe de la modélisation chronologique de la connectivité des habitats au 
cours d’une marée. En plein, les habitats de nourricerie, en hachuré les habitats de repos.                            

(Source : Le Pichon & Alp 2018, Rapport GIP SA ANACONDHA). 

Le résultat de ces simulations permet de visualiser la disponibilité spatio-temporelle des 
habitats et la résistance qui peut être associée à leur accessibilité pour les poissons (Figure 
43). 

L’outil de modélisation géomatique de la connectivité fonctionnelle Anaqualand est un outil 
dont l’opérationnalité en rivière a été testée (voir encart n° 6 Le Pichon et al., 2006 ; Roy et Le 
Pichon, 2017) mais encore au stade expérimental en estuaire. Cependant, les premiers 
résultats obtenus, pour une espèce nécessitant d’inclure un aspect hydrodynamique tidal, 
indiquent des potentialités d’utilisation pour la restauration des habitats et de la connectivité. 

Son utilisation en estuaire dépend de certains éléments notamment (1) de connaissances 
suffisantes sur la biologie de l’espèce considérée (poisson ou autre) et sur l’identification des 
paramètres clés ; (2) de l’accès à des données spatiales de l’hydrodynamisme de l’estuaire 
(modélisations par pas de temps de la marée) ; (3) de compétences solides en géomatique 
pour effectuer un travail préliminaire de préparation des cartes pour produire les rasters 
nécessaires à l’utilisation d’Anaqualand. En fonction de la résolution des cartes, de l’étendue 
de la zone d’étude et de la puissance informatique utilisée, les temps de calculs peuvent 
fortement varier et atteindre des temps assez longs. A titre d’exemple, pour le cas du bar, avec 
une résolution de cartes 5m x 5m et une zone d’étude de 46 km entre l’embouchure (point 
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kilométrique 367) et le point kilométrique 321, une semaine est nécessaire pour modéliser un 
scénario du cycle de la marée. 

 

Figure 43 : Disponibilité et résistance associée à l'accessibilité des habitats pour les juvéniles de bar 
selon le découpage de la marée en différents pas de temps (Source : M. Alp). 

Une approche similaire développée dans le cadre du CEERP (Columbia Estuary Ecosystem 
Restoration Program) par Coleman et al., (2015) permet de prédire et d’évaluer les 
disponibilités des habitats hydrologiquement connectés dans les estuaires. L’approche repose 
sur un couplage entre un SIG et un modèle hydrodynamique. Le modèle ainsi crée : ATIIM 
(« Area Time Inundation Index Model ») a pour vocation d’être un outil d’évaluation rapide de 
l’opportunité et de la possibilité de restauration d’habitat pour les juvéniles de saumons. 
Attention toutefois. En l’état, le modèle ne prend en compte aucune donnée biologique, mais 
sa rapidité et facilité d’utilisation en font un exemple qui mérite probablement d’être cité. 

Lett et al., 2008 ont développé un outil lagrangien pour la modélisation des dynamiques de 
dispersion de l’ichtyoplancton (« ICHTYOP », Java tool). Cet outil, peut aussi dans 
s’apparenter à une approche individu-centrée (partie 6.3.1.5.), dans le sens où il peut faire 
office de tracking pour une particule. ICHTYOP permet d’étudier comment les paramètres 
physiques (courant et température) et les paramètres biologiques (comme par exemple la 
flottabilité des œufs et la croissance des larves) affectent la dispersion des œufs et des larves 
de poisson. Le modèle travaille en utilisant la vitesse du courant, la température et la salinité 
des résultats générés par des modèles 3D comme MARS (Model for Application at Regional 
Scale) ou encore ROMS (Regional Oceanic Modelling System) ou OPA NEMO (Nucleus for 
European Modelling of the Ocean). Jusqu’à présent ce modèle a été appliqué en milieu 
océanique et nous avons peu d’illustration d’application en milieu estuarien (mais voir l’étude 
menée par Tanner et al., 2017 qui met en évidence les zones de recrutement préférentielles 
(dont estuariennes) des larves de soles le long de la côte ouest ibérique). En revanche, cette 
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approche présente de très fortes similitudes avec celle employée par Elsaßer et al., 2013 qui 
ont couplé un modèle hydrodynamique et un modèle de dispersion des particules pour évaluer 
la dispersion des larves de bivalve (MIKE 21) pour étudier les potentialités de restauration (voir 
partie  6.3.1., et Fiche application d’outil). 

La dispersion est un processus clé dans la structuration et la dynamique des 
communautés. La dispersion ne concerne pas seulement les mouvements physiques des 
organismes d’un point A à un point B à un instant t. Elle intègre aussi leur comportement et 
une dimension spatio temporelle. Ceci est particulièrement important en milieu estuarien, où 
les variations de la disponibilité d’habitat sont dépendantes de la marée et de son interaction 
avec le débit.  

En milieu fluvial Radinger et al. (2014) ont développé un modèle de dispersion (FIDIMO) 
particulièrement adapté à la variation spatiale dans la disponibilité de l’habitat rencontrée dans 
la structure dendritique des rivières. Même si la marée ne rentre pas en compte dans cette 
approche, elle permet tout de même de simuler les patrons temporels de la dispersion des 
poissons au sein de ces réseaux en tout en l’intégrant dans une interface SIG. D’un point de 
vue technique, le modèle repose sur un code Python développé pour GRASS, disponible pour 
un SIG en Open Source, comme QGIS.  

Les modèles qui intègrent la connectivité, la capacité de dispersion des organismes et la 
dimension hydrodynamique sont un appui important pour prédire la probabilité d’atteindre les 
habitats et l’extension des surfaces atteignables. Ainsi, en prédisant et en évaluant la 
disponibilité d’habitats hydrologiquement connectés au sein du système des habitats 
estuariens, ils permettent d’identifier les zones les plus à même de faire l’objet de réflexions 
sur leur restauration. 

 

Encart n° 7 : Couplage d’approches 

Un exemple intéressant de couplage de méthode peut être rencontré dans l’étude menée par Elaßer et al., 2013. 
Les auteurs ont notamment utilisé l’approche MaxEnt (présentée dans la partie 6.3.1.)  pour étudier des 
potentialités de restauration des populations de moules (par création de récifs) dans une baie en Irlande du Nord. 
Lorsqu’on s’intéresse à la restauration de populations dont le cycle de vie implique une dispersion larvaire, il est 
capital de mobiliser des outils qui permettent d’appréhender au mieux la dispersion et les requis en habitat de 
l’espèce considérée.  Dans leur étude, les auteurs ont dans un premier temps couplé un modèle hydrodynamique 
(pour représenter la dynamique de la zone étudiée) avec un modèle de dispersion des particules simulant la 
dispersion larvaire (MIKE 21 modelling software, DHI pour les deux modèles). La dispersion des larves a été simulée 
à partir de points de relargages (points de « pontes ») situés dans le milieu marin pélagique et à partir de sites de 
restauration candidats (pour évaluer leur potentielle contribution à la dispersion larvaire dans la zone à plus 
grande échelle). Le but de cette étape était d’identifier les zones a priori favorables pour la survie du bivalve jusqu’à 
l’âge adulte.  

Dans un deuxième temps, les auteurs développé un modèle d’habitat favorable grâce à la mise en lien de la 
distribution géographique de l’espèce de bivalve (échantillonnage de type présence / absence parmi les spots 
naturels restants de l’espèce) et les variables environnementales à chaque point d’observation (substrats, 
profondeur). Les auteurs ont employé l’approche MaxEnt (MAXENT 3.2.1, Phillips et Dudlik, 2008 ; Phillips et al., 
2006) pour vérifier si les larves dispersantes sont capables d’atteindre l’habitat favorable pour les adultes. L’intérêt 
de cette approche réside dans sa capacité à modéliser la distribution des espèces en se basant sur des données 
de présence mises en lien avec les variables de l’habitat. A ce titre, il semble important de considérer l’état de la 
distribution spatiale de l’espèce sur laquelle on se concentre. Dans le cas présent, l’espèce présente des 
distributions plutôt restreintes. Les auteurs ont pour cela formulé des hypothèses sur le fait que les associations 
de l’espèce à l’habitat formeraient comme des bandes étroites de tolérance et que par conséquent ces 
associations ne seraient pas des relations linéaires. C’est la raison pour laquelle ils ont maximisé la flexibilité de 
leur modèle (en lui indiquant par exemple, certaines fonctions seuils pour les paramètres de l’habitat, Phillips et 
Dudlik, 2008). Les auteurs ont ensuite adopté une analyse de ré-échantillonnage basée sur une méthode Jackknife 
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pour estimer les contributions relatives de chaque variable dans la probabilité de présence de l’espèce. Enfin, ils 
ont évalué la performance du modèle d’habitat en utilisant une analyse courante pour ce type de modèle ; le 
calcul de la surface (AUC, Area Under the Curve) située sous la courbe ROC (Receiver Operating Characteristics), 
(Elith et al., 2006 ; Elith et al., 2008)11. Cette approche (non paramétrique), permet de mesurer l’association entre 
une variable continue (celle de l’habitat) et une variable binaire (celle de présence/absence).  

En combinant ces deux approches, les auteurs ont pu prédire la probabilité d’occurrence de l’espèce à une taille 
de pixel de 40 mètres et identifier avec précision la contribution relative des types de substrats et de la profondeur 
dans la présence de l’espèce. L’emploi d’une telle démarche a permis d’analyser la connectivité entre les 
populations naturelles restantes de l’espèce afin de mieux l’utiliser dans le cadre d’une restauration des récifs 
de/pour cette espèce. En effet, la meilleure approche pour accélérer la récupération (et la restauration) des récifs 
serait dans ce cas axée sur une totale conservation des sources larvaires et de créer des patchs additionnels de 
moules dans les zones où les modèles ont permis de prédire des distances de dispersion maximales. 

Théorie des graphes 

La théorie des graphes (Harary, 1969), initialement développée pour maximiser l’efficacité des 
flux d’information dans les réseaux et circuits, est une approche de plus en plus utilisée dans 
de nombreuses disciplines (téléphonie, internet, communication) et notamment en écologie 
(Minor et Urban, 2007). La théorie des graphes intègre à la fois des indices d’habitat 
spatialement explicites et des données sur la dispersion des espèces, permettant l’étude de 
la connectivité potentielle. L’habitat de l’espèce est représenté par un ensemble de nœuds qui 
sont reliés entre eux par des liens. Ces liens sont modélisés de différentes manières selon le 
niveau d’information sur la dispersion qu’ils intègrent. La vision adoptée est celle d’un réseau 
d’habitats pour une région donnée dont on cherche à mesurer la connectivité pour une espèce, 
c’est-à-dire la quantité d’habitat atteignable par l’espèce. De plus en plus fréquemment utilisée 
en dehors du milieu terrestre (Rayfield et al., 2011), la théorie des graphes peut par ailleurs se 
montrer flexible pour incorporer des informations additionnelles sur les aspects de la biologie 
des espèces (Dale et Fortin 2010). 

Un exemple de cette approche en estuaire a permis de contribuer à la prédiction de la survie 
de populations d’oiseaux marins face à l’augmentation du niveau de la mer. Dans une 
approche très intégrée, Zhang et Gorelick (2014) (Fiche application d’outil) ont utilisé la théorie 
des graphes (Urban et Keitt, 2001 ; Minor et Urban 2007) comme un module permettant 
d’évaluer la connectivité du système d’habitat de l’estuaire et d’identifier leur importance 
relative dans la survie. L’utilisation d’une interface informatique (Sensimode 2.2., voir Saura et 
Torna, 2009), permet de fournir des indices pour évaluer la connectivité globale sous différents 
scénarios d’augmentation du niveau de la mer. Il s’agit du F index ; qui résume la somme des 
probabilités de dispersion pour toutes les paires d’habitats, et du ECA (Equivalent Connected 
Area) qui indique la taille d’un patch qui serait maximalement connecté dans le paysage sous 
différents scénarios. 

6.4. DOMAINE D’APPLICATION ET LIMITES DES OUTILS 

La variété des différentes approches, la complexité des modèles et le manque de conseils 
clairs à l’issue de certaines études compliquent souvent le choix d’une méthode pertinente 
pour évaluer les effets d’actions sur la réponse biologique. L’analyse a permis de mettre en 
avant un panel d’outils allant de modèles travaillant de façon statique (indices, représentations 
cartographiques de l’habitat potentiel dans l’instantané) à des approches plus dynamiques 
intégrant la connectivité des habitats dans le temps (poussant vers l’analyse de l’habitat qui 

                                                

11 L’évaluation de la performance de tous les modèles présentés dans cette section s’effectue grâce à la méthode 
Area Under Curve (AUC) of the Receiver Operating Characteristic (ROC) (Elith et al., 2006 ; Elith et al., 2008). 
Cette méthode permet de mesurer la précision des modèles de prédiction. 
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peut être effectivement atteint). En ciblant précisément les variables environnementales qui 
déterminent en grande partie les réponses biologiques, les outils permettent de couvrir un 
vaste champ de questionnement autour des fonctions écologiques (alimentation, 
reproduction, refuge, nourricerie, etc.). 

Les approches « statiques » 

La modélisation de la distribution des espèces et l’approche SIG qui y est couramment 
associée sont des outils clés qui permettent une bonne compréhension des relations espèces-
environnement et fournissent des moyens directs pour l’analyse des potentialités de 
restauration. Ce type d’outil fréquemment rencontré sous l’appellation « SIG des habitats 
favorables / habitats fonctionnels / Indice d’habitat favorable « HSI » » est souvent la 
première carte de base dont disposent les gestionnaires et sur laquelle il est essentiel de 
s’appuyer avant de débuter tout projet de restauration. Le recours au « SIG habitat 
fonctionnels » semble être une approche banalisée. Il est désormais disponible au sein de 
plusieurs structures (par exemple, GIP Seine Aval, GIP Loire Estuaire et probablement 
d’autres). Ce type d’approche est tout à fait accessible. Modéliser un habitat favorable 
passe le plus souvent par la réalisation de modèles linéaires généralisés. Ceci reste simple et 
gérable par des logiciels d’analyse statistique classique. Le principal élément déterminant 
demeure la qualité de la donnée densité/abondance sur les espèces et les données 
environnementales qui doivent être suffisantes pour implémenter le modèle dans un SIG. Les 
principaux avantages d’une telle approche est qu’elle évite de devoir modéliser la dynamique 
des populations et des communautés souvent soumise à débat dans ses formulations et 
gourmande en données. Les modèles de ce type ont des sorties géomatiques visuelles qui 
sont simples à comprendre et à expliquer à condition de consacrer du temps à 
l’interprétation des sorties des modèles qui, elles, peuvent être un peu plus complexes 
à interpréter. Le désavantage majeur de ces approches est qu’elles quantifient l’habitat qui 
peut être ou non directement corrélé aux abondances des espèces et fournissent peu 
d’information dans la capacité d’accueil de l’habitat pour certains stades de vie. 

Il est fréquent que les données de densité/abondances ne sont pas toujours disponibles 
pour des raisons multiples comme la rareté des données, la rareté de l’espèce, les difficultés 
d’observation ou la nature de l’observation (par exemple, en science participative). Dans ce 
cas, d’autres méthodes de modélisation peuvent prendre le relais, en travaillant sur des 
données de présence uniquement. Elles permettent de fournir de bonnes estimations de sur 
la probabilité de présence de l’espèce parmi des zones géographiques combinant des 
conditions environnementales favorables (ex : approche MaxEnt). Cette méthode présente 
l’avantage de pouvoir fonctionner uniquement avec des données de présence d’une espèce 
et permet aussi bien l’utilisation de variables explicatives quantitatives que qualitatives. 
Contrairement aux modèles linéaires généralisés, elle demande moins de ressources. En 
revanche, MaxEnt induit parfois une trop forte autocorrélation spatiale dans les données 
d’observation, ce qui peut entrainer un certain biais dans ses prédictions. Un autre 
inconvénient lié à cette approche est que, bien que reposant sur des méthodes de ré-
échantillonnage solides, l’aspect qualitatif peut ne pas être suffisant pour estimer des effets. 
D’un point de vue opérationnel, les estuaires français sont couverts dans la mesure du 
possible par les données DCE où des données de densités / abondances sont disponibles. 
On peut donc penser qu’il est possible et voire préférable dans certains cas de travailler avec 
ces données plutôt qu’avec des données de présence, qui restent toutefois une bonne 
alternative lorsque peu de données sont disponibles ou difficiles à acquérir. Attention toutefois 
à la méthode d’échantillonnage DCE. Il est vrai que les données DCE sont disponibles et 
abondantes mais elles peuvent dans certains cas ne pas permettre d’étudier les dynamiques 
de populations pour différentes raisons :  
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1 - les engins utilisés pour les échantillonnages DCE sont souvent des chaluts à perche, ils 
sont initialement été utilisés pour l’étude des zones de nourricerie des poissons plats et 
s’avèrent être un moyen d’échantillonnage peu représentatif pour des poissons avec une 
bonne capacité de nage ; 

2 - d’autres engins d’échantillonnages existent mais sont très peu représentés, il est donc 
difficile de faire un travail d’homogénéisation des méthodes ;  

3 - les échelles temporelles d’échantillonnage ne permettent pas de tracer les dynamiques de 
population de plusieurs espèces emblématiques, surtout pour les migratrices ;  

4 - des tentatives ont déjà été faites pour modéliser les habitats favorables (par exemple, les 
nourriceries de sol avec des GLM comme dans le projet Seine Aval 5 MODHANOUR 
« Modélisation des habitats de nourricerie en estuaire de Seine ») avec les données DCE 
mais n’ont pas permis d’obtenir de résultats clairs. 

La modélisation est aussi très utile pour simuler la réponse biologique après avoir diminué 
ou supprimé l’effet d’une ou plusieurs stresseurs, tout en prenant en compte la nature 
complexe de cette relation (effets antagonistes, cumulatifs ou encore synergiques, Maire et 
al., 2015 ; Teichert et al., 2016). Sur des actions réelles de restauration, il est toujours 
compliqué de prédire avec précision si le milieu, suite à la diminution du facteur de stress, peut 
se rapprocher d’un état « initial ». Le temps de « retour » est fortement modulé par la réaction 
du système (hystérésis). Ce type d’approche permet d’identifier les effets non linéaires des 
pressions. Elle est donc précieuse pour identifier les forçages les plus importants sur la 
réponse biologique et ainsi identifier des valeurs seuils à ne pas dépasser. L’approche par 
hindcasting développée en rivière par Maire et al., (2015) pour les rivières, permet de prédire 
les assemblages des communautés de poissons présents en l’absence de perturbations. Ce 
type de modélisation permet de régler l’intensité des stresseurs à zéro dans les modèles et 
peut, bien que non testée sur des problématiques estuariennes, venir s’ajouter au panel 
d’outils permettant de définir les variables sur lesquelles agir ou fixer des seuils. D’un point de 
vue opérationnel, là encore, les bases de données DCE conséquentes, peuvent être utilisées 
pour identifier et prédire les effets des stresseurs multiples pour aider mieux définir les 
mesures de gestion et de restauration (Reyjol et al., 2014 ; Teichert et al., 2016). 

Les approches dynamiques 

Dans certaines situations (limitations des capacités de dispersion des espèces, forte 
fragmentation des habitats ou interruption de la connectivité), les approches basées sur les 
cartographies d’habitats et les indices d’habitat favorable (HSI) ne sont pas suffisantes. Aller 
au-delà de l’habitat favorable pour prédire avec précision les réponses fonctionnelles au sein 
d’un ou plusieurs habitat(s) efficacement atteints et utilisé(s) permet de justifier plus solidement 
les actions de restauration.  

C’est notamment ce qu’autorisent les modèles basés sur la dynamique des populations. Ils 
permettent d’anticiper et évaluer les réponses dans les populations en prenant en compte la 
totalité et la complexité des cycles de vies, de certains stades du cycle de vie (Rose et al., 
2015 ; Archanmbault et al., 2016). 

C’est aussi le cas des modèles intégrant l’hydrodynamique, l’arrangement spatial des habitats 
et les potentialités de dispersion des espèces (Le Pichon et al., 2006 ; Le Pichon et Alp, 2018). 
La qualité de tels modèles est donc toujours dépendante de la quantité et de la qualité de 
données détenues, et dans ce contexte, l’acquisition de données spatialement résolues 
semble encore être un problème sur de nombreux estuaires. Cette approche, encore à un 
stade expérimental en estuaire, présente un très bon potentiel pour modéliser 
l’accessibilité dans le temps aux habitats, mais reste un peu complexe dans l’utilisation du 
modèle hydrodynamique (découpage en pas de temps de la marée par exemple). De plus, en 
l’état de la version actuelle d’Anaqualant, la modélisation de chaque étape de la marée doit 
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être lancée individuellement en raison des passages manuels obligatoires entre Anaqualand 
et un logiciel de géomatique (ArcGIS, QGIS ou autre). Une automatisation des calculs 
successifs doit pouvoir être envisageable lors des prochains développements techniques du 
modèle, ce qui permettrait dans un futur proche d’optimiser et faciliter l’utilisation du modèle. 

Précautions et connaissances à acquérir/continuer d’acquérir 

De façon générale, il semble que les principaux freins à l’utilisation de l’ensemble des modèles 
présentés résident davantage dans les manques de connaissances écologiques sur les 
liens habitat-espèce, et la qualité/quantité des données, que dans les compétences 
techniques pour faire tourner les modèles.  

D’un point de vue pratique, les modèles d’habitat statistique comme les modèles linéaires 
(GAM, GLM) restent la forme de modèle la plus employée au monde et dans de tous les 
milieux (terrestre, d’eau douce, estuarien et marin). Ils ont et font l’objet de critiques car ils 
peuvent être trop simplifiés par rapport à la complexité de l’utilisation de l’habitat par les 
espèces. Les variables environnementales injectées et modélisées ne reflètent, comme dans 
tout modèle, qu’une partie de la réalité. L’application de tout modèle habitat-espèce sous-
entend nécessairement de rassembler et mobiliser le maximum de connaissances sur les 
cycles de vie et sur les interactions entre les espèces (parfois partiellement prises en compte) 
qui peuvent aider à l’interprétation des sorties des modèles. S’entourer avec le maximum 
d’expertise dans ce domaine permet de prédire plus finement la gamme des réponses 
biologiques possibles.  

L’ensemble des modèles identifiés s’appuient sur les notions d’écologie fondamentale qui 
relèvent des théories de la niche écologique12, complexes dans leur formulation et dans leur 
traduction mathématique. Reproduire toute la complexité de la niche écologique pour une 
espèce est très difficile et requiert dans ce cas de combiner tous les outils (les aspects 
trophiques y jouant une part importante). Par conséquent, on ne peut pas englober toute cette 
complexité en utilisant un seul modèle, mais on peut s’en approcher en cernant au mieux les 
facteurs sur lesquels agir et qui permettent le meilleur déroulement des processus en 
couplant les outils. La largeur de la niche indique généralement la gamme des conditions 
environnementales tolérées par une espèce et donc favorables à l’occupation. Certaines 
espèces sont par exemple, tolérantes à plusieurs substrats et ont donc une large niche, alors 
que certaines ont une niche étroite puisqu’elles occupent un substrat en particulier. En 
estuaire, les niches écologiques peuvent être très petites, du fait de la variation rapide des 
conditions physico-chimiques et des substrats allant de sableux à rocheux sur quelques 
mètres. De la même façon, d’un point de vue trophique, certaines espèces sont spécialistes 
et occupent une niche étroite alors que les espèces généralistes d’une grande variété de 
proies occupent une niche plus large (Naeem, 2002 ; Elliott et al., 2016). Les vitesses des 
courants et les substrats sont donc capitaux pour des organismes comme les poissons. Or, 
comme vu dans la partie 5.4., l’anticipation des caractéristiques fines (granulométrie) des 
substrats demeure difficile. En revanche, garantir leur présence est possible via les outils 
hydro-morpho-sédimentaires qui permettent d’acquérir des informations sur les hauteurs d’eau 
et de sédiments, la topographie, le développement et la forme des chenaux. Il y a donc un 
intérêt considérable à coupler les outils pour maximiser l’efficacité d’utilisation des 
habitats par les organismes. D’un point de vue trophique, pouvoir anticiper au mieux la 

                                                
12 La niche écologique, au sens défini par Hutchinson (1957) est un hypervolume de dimension n (n étant le nombre 
de facteurs pertinents pour l’espèce considérée) au sein duquel une espèce peut se maintenir indéfiniment. 
La niche écologique (au sens défini par Hubbell, 2001) est l’aire fondamentale qui peut être occuppée avec succès 
par un organisme. 
La niche, au sens défini par Grinnell (1917), entend tout ce qui conditionne l’existence d’une espèce à un endroit 
donné, ce qui inclut des facteurs abiotiques comme la température, l’humidité, les précipitations et des facteurs 
biotiques comme la présence de nourriture, de compétiteurs, de prédateurs, d’abris, etc. 
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ressource au sein des habitats est un aspect capital pour éviter la compétition entre espèces 
ou entre individus d’une même espèce et donc le chevauchement de niches. La connaissance 
pointue des exigences écologiques des espèces et la mobilisation des outils relevant des 
réseaux trophiques (partie 7) peut aider à éviter ce phénomène pour maximiser la probabilité 
d’utilisation des habitats par la ou les espèces ciblées par la restauration. Ceci passe aussi 
par la caractérisation de la capacité d’accueil des habitats qui est rarement anticipée par 
manques de connaissances. C’est le cas des habitats nourricerie pour lesquels on connait mal 
les facteurs régissant le recrutement des espèces qui vont les utiliser (par exemple, les 
juvéniles de soles) et pour lesquels on ne dispose pas encore de méthode pour détecter la 
capacité d’accueil. Sur les estuaires français, des programmes de recherche en cours 
devraient prochainement améliorer les connaissances sur les mécanismes de recrutement et 
permettre de disposer de relations plus solides pour cibler les habitats qui maximiseront 
l’efficacité des processus et fonctions écologiques (Brind’Amour et al., 2016 ; programme de 
recherche Seine-Aval 5 MODHANOUR : Modélisation des Habitats NOUrriceries en estuaire 
de Seine, programme de recherche Seine-Aval6 CAPES : Capacité trophique des nourriceries 
de Poissons de Estuaire de la Seine). 

Les manques de connaissances écologiques concernent également les relations entre le 
benthos et la modification des habitats, ce qui pose de sérieux problèmes pour mettre en place 
la restauration et mesurer ses effets (le benthos, combiné en divers indicateurs étant un pilier 
des évaluations environnementales). Comprendre les relations entre le benthos, les 
caractéristiques des sédiments et la colonne d’eau est capital pour déployer des solutions de 
restauration hydrologiques qui créent des substrats appropriés pour la colonisation par la 
faune benthique en tant que ressource pour les autres organismes et/ou pour la 
stabilisation/aération des substrats mous et la construction de substrats durs. De récents 
programmes d’acquisition de connaissances sur la question ont permis de mobiliser des 
modèles hydrodynamiques pour mieux comprendre le rôle ingénieur des communautés dans 
le développement et le maintien des vasières afin de pouvoir sérieusement l’envisager dans 
les projets de restauration (Orvain et al., 2017, voir partie 5.3.1.). 

Tout modèle possède une part d’incertitude qui doit être gérée. Dans les modèles d’habitat, la 
mesure des incertitudes est importante car les données de distribution spatiale des 
espèces doivent être connues avec un niveau de confiance suffisant pour être utiles à des fins 
de gestion/restauration (Planque et al., 2011). Il y a plusieurs raisons au fait que la variabilité 
résiduelle puisse être importante dans les modèles d’habitat favorable (Le Pape et al., 2003). 
Ces incertitudes sont souvent liées à la pauvreté des données, à la difficulté d’observation 
des espèces, à une forte variabilité spatiale et temporelle, au manque d’informations sur les 
données environnementales voire à la formulation des modèles. Il est donc important, si l’on 
souhaite employer ces modèles, de faire attention aux sources d’incertitudes. Travailler en 
parallèle de leur application routinière sur les sources d’incertitude pourra certainement faire 
gagner en retour d’expérience sur ces modèles Un des moyens, (mais rarement utilisé) est 
d’employer des méthodes Bayésiennes dans la modélisation de l’habitat. Ces méthodes 
peuvent aider car elles incorporent l’information dans un cadre probabiliste et permettent de 
considérer le dire d’expert dans l’incertitude et construisent des intervalles de confiance 
(Stewart-Koster et al., 2013, cités dans le Pape et al., 2014). 
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Le tableau 6 rappelle quelques exemples d’application des différents modèles présentés. 

 

Type d’approche Référence Taxon, zone 
d’étude, fonction 
écologique 

Description Données, connaissances 
nécessaires 

Approche statique : modèles/indices d’habitat favorable 

Modèles d’habitat favorable statistiques  

Modéliser statistiquement la distribution des espèces et prédire les habitats favorables (modèles logistiques et arbres de régression 
boostés) 

GLM Florin et al., 2009 Poisson (sole) 
Mer Baltique 
Nourricerie 

Relations entre la distribution 
spatiale des juvéniles et 
variables de l’habitat 
nourricerie 

- Densité/Abondances 
-Données environnementales 
(types substrats, salinité, 
profondeur, turbidité, végétation, 
exposition aux vagues) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

GAM Zucchetta et al., 
2010 

Poisson (sole) 
Lagune de 
Venise 
Nourricerie 

Relations entre la 
présence/absence des 
juvéniles et variables de 
l’habitat nourricerie 

-Présence / absence 
-Données environnementales 
(types substrats, salinité, 
profondeur, turbidité, végétation) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

GAM Rochard et al., 
2009 

Poisson 

Bassin versant 
de la Seine 

Identification des espèces 
diadromes candidates pour la 
restauration (identification de 
la meilleure réponse 
biologique à différentes 
combinaisons de variables 
environnementales) 

-Densité / Abondance (base 
européenne EuroDiad) 
-Données environnementales (jeu 
de données en accord avec les 
requis écologiques de chaque 
espèce diadrome analysée) 
-Capacités de nage / saut / 
surmonter des obstacles pour 
chaque espèce 

GLM Le Pape et al., 
2007 

Poisson (sole) 
Golfe de 
Gascogne 
Nourricerie 

Relations entre la distribution 
spatiale des juvéniles et 
variables de l’habitat 
nourricerie 

-Densité / Abondances 
-Données environnementales 
(types substrats, salinité, 
profondeur, turbidité, faune 
benthique) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

GLM Vasconcelos et 
al., 2010 ; 2013 

 

Poisson (sole, 
flet, bar) 
Estuaires de la 
côte du Portugal 
Nourricerie 

Relations entre la distribution 
spatiale des juvéniles et 
variables de l’habitat 
nourricerie 

-Densité/Abondances 
-Données environnementales 
(température, salinité, profondeur, 
teneur en vase des sédiments, 
présence de végétation, taille de la 
zone intertidale, faune benthique, 
latitude) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

BRT (Boosted 
Regression Trees) 

Froschke et 
Froeschke, 2011 

Poisson (truite 
de mer) 
Estuaires du 
Golfe du 
Mexique 
Nourricerie 

Relation entre la distribution 
spatiale des juvéniles et 
variables de l’habitat 
nourricerie 

-Densité/Abondances 
-Données environnementales 
(mois, année, distance à 
l’ouverture sur la mer, oxygène 
dissous, turbidité, température, 
salinité, profondeur) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 
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Indices d’habitat favorables (Habitat Suitability Index, HSI) et cartographie prédictive 

Coupler les approches statistiques précédentes avec un système d’information géographique (SIG) 

HSI - Cartographie Le Pape et al., 
2014 

Poisson Méthodologie d’élaboration 
de la cartographie des 
habitats favorables pour les 
poissons (relations entre 
données biologiques et 
facteurs environnementaux, 
cartographie des facteurs 
environnementaux et création 
des cartes d’habitat favorable 
à intégrer dans une SIG) 

-Densité/Abondances 
-Données environnementales (les 
prédicteurs environnementaux) 

HSI - Cartographie Vinagre et al., 
2006 

Poisson (soles 
adultes) 
Estuaire du 
Tage (Portugal) 

Cartographie de la qualité 
d’habitat pour les poissons 
(SIG) 

-Densité / Abondances  
-Données environnementales 
(profondeur, température, salinité, 
substrat, faune benthique) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

HSI – Cartographie Rochette et al., 
2010 

Poisson 
(juvéniles soles) 
Manche Est 

Cartographie des habitats 
nourricerie à partir d’un 
modèle d’habitat favorable 
basé sur la bathymétrie et la 
structure du sédiment 

-Densité / Abondances 
-Données environnementales 
(bathymétrie, substrat) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

HSI - Cartographie Trimoreau et al., 
2013 

Poisson 
(juvéniles 
poissons plats) 
Golfe de 
Gascogne 

Cartographie des habitats 
nourricerie à partir d’un 
modèle d’habitat favorable et 
d’un SIG 

-Densité / Abondances 
-Données environnementales 
(bathymétrie, sédiment, influence 
estuarienne, exposition aux 
vagues) 
-Requis écologiques de l’espèce, 
stade de vie 

HSI - Cartographie Valle et al., 2015 Macrophyte 
(Zostera noltii) 

Cartographie des zones 
favorables à la transplantation 
de végétation aquatique 
submergée (modèle GAM) 

-Densité / Abondances 
-Données environnementales 
(topographie, sédiments, 
hydrographie) 
-Requis écologiques de l’espèce 

HSI - Cartographie Leschen et al., 
2010 

Macrophyte 
(Zostera marina) 
Golfe du Maine 
(USA) 

Identification des habitats 
favorables pour la 
transplantation de pieds de Z. 
marina 
Preliminary Transplant 
Suitability Index (PTSI) + SIG 
(modèle numérique de terrain 
de la zone) 

-Densité / Abondances  
-Données environnementales 
(profondeur, exposition au vent, 
distribution historique de l’espèce, 
distribution actuelle, qualité de 
l’eau, sédiments) 
-Requis écologiques de l’espèce 

HSI - Cartographie Short et al., 2002 Macrophyte 
(Zostera marina) 

Identification des habitats 
favorables pour la 
transplantation de pieds de Z. 
marina  

Preliminary Transplant 
Suitability Index (PTSI) 

-Densité / Abondances  
-Données environnementales 
(profondeur, exposition au vent, 
distribution historique de l’espèce, 
distribution actuelle, qualité de 
l’eau, sédiments) 
-Requis écologiques de l’espèce 

HSI - Cartographie Barnes et al., 
2007 

Bivalve (huître) 
Everglades 
(USA) 

Identification des habitats 
favorables pour restauration 
et test avec des scénarios 
hydrologiques 

Modèle d’habitat favorable 
pour les stades larvaires et 
adultes couplé à un SIG 
(modèle numérique de terrain 
de la zone) 

-Densité / Abondances  
-Données environnementales 
(variations annuelles de la salinité, 
substrat, salinité historique et 
actuelle, température, courant, 
profondeur)  
-Requis écologiques de l’espèce 
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Approche Maxent (Maximum Entropy) 

Modélisation spatiale de l’occurrence d’une espèce en fonction de ses données de présence et de variables environnementales 
caractérisant son habitat 

MaxEnt Costa et al., 2015 Poisson  
Lagon Patos 
(Brésil) 

Amélioration de l’identification 
des habitats essentiels des 
poissons 

Evaluation de l’influence de la 
saisonnalité sur l’occurrence 
et les préférences d’habitat 
selon le stade de vie 

-Présence/absence 
-Données environnementales 
(température, salinité, sédiments, 
bathymétrie, couverture végétale 
de différentes espèces 

MaxEnt Zhang et 
Gorelick, 2014 

Oiseau Prédire la qualité, la 
connectivité, la pérennité des 
habitats pour les espèces 

-Données liées aux populations de 
l’espèce considérée (effectifs, 
dynamique métapopulationnelle) 
-Jeux de données importants pour 
la paramétrisation des modèles 
utilisant les scénarios SLR. 

MaxEnt ElsaBer et al., 
2013 

Bivalve Evaluer la dispersion des 
larves de bivalve pour étudier 
les potentialités de 
restauration 

Réponse biologique et stresseurs : identifier les variables concernées par la restauration 

Random Forest 

 

Teichert et al., 
2016 

Poisson Modéliser les effets de la réduction de stresseurs / bénéfices de la 
restauration sur la réponse biologique 

Modèles Bayésien Archanmbault et 
al., 2015, 2016 

Poisson Modèle basé sur le cycle de vie âge et stade -structuré 

 

 

Modèles individu-centré 

Modèle individu-
centré / Conditions 

bioénergétiques 

Durell et al., 2005 Oiseau Identifier les effets des 
modifications de 
l’environnement sur les 
réponses individuelles 
physiologiques 

-Données liées à la ressource 
utilisables par les individus 

-Données liées à la condition 
physique des individus 
(physiologie, comportement) 

Stillman et al., 
2008 

Oiseau  
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Prédire la probabilité d’atteindre l’habitat favorable = Modèles de connectivité 

Modèles d’habitat couplés à l’hydrodynamique 

Caractérisation de la connectivité structurelle et fonctionnelle en intégrant la distance hydrographique entre les taches d’habitat 
favorable ainsi qu’un coût de déplacement pour les organismes (résistance cumulée minimale). 

Prédire les habitats favorables pouvant être atteints 

Anaqualand (Le Pichon et al. 2006 ; Projet 
Seine Aval 5 ANACONDHA) 

Modélisation de moindre coût 

 

Poisson 
(juvéniles de bar 
/ adultes de 
truite de mer) 

Estimer la probabilité 
d’atteindre des habitats 

Cartographier les taches 
d’habitat 

- Bonnes connaissances de la 
biologie de l’espèce modélisée 
- Cartes raster obtenues à partir 
d’un SIG représentant les habitats 
favorables 
- Cartes raster de résistance du 
milieu en partie basées sur les 
sortie des modèles 
hydrodynamiques 3D (ici 
MARS3D) 

Icthyop (Lett et al., 2008) (outil Lagrangien) 

Elsäßer et al., 2013 (MaxEnt) 

Poisson, bivalve Dispersion des œufs et des 
larves de poissons ou de 
bivalve (tracking de 
particules) 

-Sorties de modèles 3D 
océanographiques (vitesse 
courant, température, salinité) 

Flitcroft et al., 2013 Poisson 
(saumon 
pacifique), 
estuaires de 
l’Oregon 

Quantifier les effets potentiels 
de l'augmentation du niveau 
de la mer sur l'habitat  

Couplage avec un modèle 
d’élévation du niveau de la 
mer 

 

-Données Lidar (aires périmètres, 
topographie) des zones 
concernées 
-SIG : modèle numérique de terrain 

Théorie des graphes 

Caractérisation mathématique de la connectivité d’habitat qui peut être couplée à la biologie des espèces (intégration possible du 
comportement) 

Minor et Urban 2007 

Zhang et Gorelick 2014 

 

  -Données comportementales de 
dispersion 
-Distance entre les habitats 
favorables  
-Capacité des patchs d’habitat 

Oiseau Prédire la qualité, la 
connectivité, la pérennité des 
habitats pour les espèces 

 

Tableau 6 : Tableau récapitulatif des principaux types de modèles employés face aux problématiques 
de restauration d'habitat en tant que support au cycle de vie des espèces. 
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7. Fonctionnement des réseaux trophiques 

7.1. SYNTHÈSE DES CONNAISSANCES 

Les écosystèmes subissent des changements qui affectent profondément leur structure et leur 
fonctionnement trophique. Les réseaux trophiques décrivent les interactions entre les espèces 
appartenant à différents niveaux d’alimentation et représentent les flux d’énergie et de matière 
dans l’écosystème. Les aspects trophiques sont importants à prendre en compte dans les 
projets de restauration pour deux raisons principales : 

1- les espèces souvent ciblées par la restauration appartiennent à un réseau trophique 
auquel elles participent plus ou moins activement. Les effets de la restauration sur la 
dimension entière du réseau peuvent influencer les espèces cibles directement ou 
indirectement via les changements dans les flux d’énergie circulant dans les réseaux 
trophiques des écosystèmes ; 

2- outre la présence d’un habitat en termes de surface, la qualité trophique de celui-ci rentre 
en compte dans l’accomplissement de l’habitat efficace (prise en compte de l’aspect 
bioénergétique souvent négligé). 

7.1.1. La conception d’un réseau trophique 

Les interactions trophiques sont structurées en réseaux trophiques représentant les moyens 
principaux par lesquels les espèces sont organisées dans un écosystème (Elton, 1927). Les 
réseaux trophiques intègrent dans leur description de nombreux aspects de la biodiversité 
comme la dynamique des populations, la structure des communautés, les interactions entre 
les espèces, la productivité de l’écosystème et la stabilité des communautés. En permettant 
une représentation simplifiée des interactions entre les espèces, on peut ainsi les percevoir 
comme des diagrammes qui flèchent les liens entre les espèces (compartiments) et qui 
permettent de répondre à deux questions fondamentales « qui mange qui ? » et « à quel 
taux ? ». 

Pour répondre à la première question « qui mange qui ? », il est d’abord nécessaire 
d’identifier les taxons (compartiments) de l’écosystème puis de les relier entre eux par des 
transactions (i.e. des flèches allant des taxons proie vers les taxons prédateurs). Outre les 
échanges entre ces différents taxons les échanges avec le milieu peuvent être de 3 types : 

- des apports exogènes à l’écosystème (comme la production primaire ou l’immigration) et 
qui peuvent être représentés par des flèches dont l’origine n’est pas visible et qui se 
terminent dans une boîte (Figure 44) ; 

- des sorties exogènes à l’écosystème, qui sont l’export de matériel ou d’énergie vers un 
autre écosystème (comme l’émigration ou l’activité humaine de moissonnage par ex.) et 
qui peuvent être représentés par des flèches débutant d’une boîte mais se terminant dans 
un espace vide ;  

- une dissipation exogène de l’énergie, qui est la part de l’énergie convertie en chaleur et 
dissipée (i.e. la respiration) et qui peut être représentée par des flèches à terminaison 
striée. 
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Figure 44 : Représentation schématique d'un réseau trophique (Schéma issu de Ulanowicz, 2004).           
En bas à gauche : un graphe présentant les flux directs entre compartiments.                                                            

En bas à droite : représentation des échanges trophiques d’énergie (kcal.m-2.an-1).                                            
Les flèches qui ne sont pas issues d’une boîte représentent les apports exogènes.                                             

Les flèches qui ne se terminent pas dans une boîte représentent les exports exogènes.                                    
Les symboles « flèche sol » représentent les dissipations d’énergie. 

Répondre à la seconde question « à quel taux ? », requiert de quantifier chaque échange. 
Cette quantification se fait via un moyen conservatif (comme une sorte de devise), soit de 
l’énergie, soit par les éléments chimiques C, N, P, S. L’estimation des échanges repose aussi 
sur la biomasse ou la densité de chaque taxon (et ce, selon la devise choisie). Le recours à la 
littérature est par ailleurs fréquent pour définir les taux métaboliques de chaque compartiment 
(consommation totale, respiration etc.). 

7.1.2. Indicateurs du fonctionnement trophique 

Une fois que ce type de schéma de raisonnement est construit, le fonctionnement du système 
peut être évalué par des propriétés du système qui traduisent sa stabilité, sa maturité, ou 
encore la force des interactions à l’intérieur du système. Plus précisément, l’analyse des 
réseaux trophiques (ou Ecological Network Analysis en anglais (ENA), est fréquemment 
réalisée via le calcul des indices qui lient les concepts de l’Ecologie avec la géométrie et les 
informations du réseau trophique. L’ENA est devenu une sorte de boîte à outils largement 
employée dans les études sur la gestion des écosystèmes côtiers/estuarien et qui a été 
proposée comme base pour déterminer le « bon statut écologique » selon la DCE (Niquil et 
al., 2012, 2014). Plusieurs propriétés fondamentales sont analysées et donnent lieu à des 
indices (Tableau 7 : Récapitulatif des indices couramment employés pour caractériser la 
structure des réseaux trophiques (indices de l'Ecological Network Analysis). 
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Activité totale de l’écosystème 

La croissance de l’écosystème est considérée comme étant une augmentation des quantités 
mesurables, comme la biomasse ou les flux de matière. La croissance peut notamment être 
caractérisée par le nombre de compartiments, la biomasse de chaque compartiment et le TST 
(ou Total System Throughput). Le TST est défini comme la somme de tous les flux parcourant 
l’écosystème et constitue une mesure de l’activité totale de l’écosystème, tout en étant un 
proxy de sa taille. Le développement d’un écosystème traduit une augmentation dans 
l’information circulante et dans l’organisation de la structure (Ulanowicz, 1986 ; Jorgensen et 
al., 2000 ; Marques et Jorgensen, 2002). Une notion supplémentaire associée au transfert 
d’énergie est celle de l’efficacité de transfert qui, comme son nom l’indique, mesure l’efficacité 
avec laquelle l’énergie est transférée d’un compartiment à un autre. En d’autres termes il s’agit 
de la fraction des flux totaux de chaque niveau trophique qui parviennent jusqu’au niveau 
suivant. Une efficacité optimale correspond à un minimum de dissipation pendant le transfert. 

Le rôle des espèces dans la structure et le fonctionnement  

Chaque espèce a un comportement trophique particulier, un métabolisme particulier, qui 
influence directement et indirectement son environnement et les espèces de l’environnement. 
La perte d’une espèce et donc de sa fonction au sein du réseau peut mener à la perte ou 
l’altération des processus biologiques et chimiques des écosystèmes (notion de 
« keystoneness species » ou espèce clé de voûte). Une espèce est dite clé de voûte lorsque 
sa disparition risque de déstabiliser l’édifice écologique auquel elle appartient (communauté, 
écosystème). Dans la structure des réseaux, ces espèces sont situées au carrefour de 
nombreuses voies et de nombreux flux essentiels pour les transferts trophiques et une 
variation dans leur abondance peut engendrer de grandes variations dans le reste du réseau. 

Nombre de liens dans les réseaux et force des interactions  

La topologie d’un réseau peut être décrite par l’indice de connectance (C). La connectance 
mesure la quantité de connexions trophiques à l’intérieur d’un réseau trophique. Une 
augmentation du nombre de connexions dissipe les effets de la variation dans la distribution 
des espèces et améliore la stabilité. En effet, si une espèce déploie plusieurs connexions avec 
différentes espèces, et qu’une espèce disparait, alors le prédateur, pour combler ses besoins, 
change de proie plus facilement, ce qui diminue la probabilité d’extinction. La connectance 
apparait comme un bon indicateur de la robustesse de l’écosystème et donc de sa stabilité 
(Gilbert, 2009). La force des interactions est importante pour la stabilité des écosystèmes ; 
des espèces développent en effet des interactions fortes ou faibles entre elles. Une structure 
avec des interactions faibles et fortes donne à l’écosystème une plus forte résistance aux 
perturbations environnementales. L’hétérogénéité des interactions modifie quant à elle la 
dynamique d’un écosystème et confère de la stabilité aux réseaux trophiques (Rooney et al., 
2006). 

Encart n° 8 : les notions de stabilité des écosystèmes 

Un écosystème est dit à l’équilibre si son état ou sa trajectoire n’évolue que de façon lente en l’absence de perturbation 
extérieure. Cela signifie que l’écosystème possède des mécanismes internes suffisamment robustes pour assurer son 
équilibre. La stabilité mesure la capacité du système à maintenir cet équilibre lorsque l’écosystème subit une perturbation 
extérieure. Plusieurs notions sont associées à la stabilité des écosystèmes. 

Résilience : elle désigne la capacité de l’écosystème à s’adapter à des perturbations. Elle traduit la vitesse à laquelle 
l’écosystème retrouve un fonctionnement équilibré après avoir subi une perturbation. Un temps de retour long 
correspond généralement à une faible résilience. 

Résistance : il s’agit de la capacité d’un écosystème à maintenir son état face à une perturbation. Une forte résistance 
correspond à de faibles changements à l’intérieur de l’écosystème. 

Robustesse : elle se réfère à la durabilité de l’intégrité de l’écosystème. Elle correspond à une mesure de la quantité de 
perturbation qu’un écosystème peut encaisser avant de changer vers un autre état. 
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Le (re)cyclage  

Un cycle représente une série de transferts entre les composants d’un écosystème 
(commençant et se terminant dans le même compartiment, sans passer deux fois par le même 
compartiment). Le recyclage permet une utilisation optimale de l’énergie et matières introduits 
dans le système en transformant l’énergie liée à la matière non vivante (les détritus) vers une 
forme qui peut circuler à nouveau entre les compartiments. Le FCI (Finn Cycling Index, Finn, 
1980) traduit la proportion de flux total recyclé dans un système. Il correspond au ratio entre 
la somme des flux impliqués dans le recyclage et le TST (somme totale des flux de 
l’écosystème). Cet indice permet notamment d’appréhender la position des détritus comme 
source d’énergie. Les détritus sont un compartiment important dans l’étude du recyclage. Les 
flux entrant et sortant de ce compartiment contribuent fortement au recyclage total des 
écosystèmes. Les détritus sont une source de nutriments pour les organismes dans la quasi-
totalité des réseaux trophiques et les recycler permet l’utilisation des éléments qui seraient 
perdus par le système. Cette capacité du système à recycler les détritus peut modifier les 
caractéristiques physiques et chimiques de l’écosystème et donc avoir des effets indirects sur 
les espèces. Généralement, plus il y a de recyclage dans un écosystème, plus ces effets 
indirects sont importants. Actuellement, le lien entre recyclage et résilience des écosystèmes 
semble poser un débat, mais plusieurs études avancent qu’un plus fort recyclage augmente 
la résilience des écosystèmes (Hosack et Eldridge, 2009 ; Baird et al., 2011 ; voir Saint Béat 
et al., 2015). 

L’omnivorie  

Une espèce omnivore peut se nourrir sur plus d’un niveau trophique (par exemple un prédateur 
omnivore peut consommer des autotrophes et des hétérotrophes). L’omnivorie est un concept 
important au sein des réseaux trophiques, car il est souvent associé à la notion de connexions 
redondantes dans le système. Les connexions ainsi établies par le consommateur avec 
plusieurs niveaux trophiques peuvent être perçues comme des voies parallèles entre deux 
compartiments (i.e. connexions redondantes). L’omnivorie confère une certaine flexibilité au 
système. Si une espèce ressource disparait, les espèces omnivores ont la capacité de se 
nourrir sur d’autres ressources (capacité que n’ont pas les prédateurs très spécialisés par 
exemple). Cette capacité diminue par conséquent le risque d’extinction de ces espèces. 
L’omnivorie peut donc jouer un rôle : 

- dans la stabilité de l’écosystème (capacité tampon face aux perturbations de 
l’environnement ; 

- dans la résistance de l’écosystème (en empêche les extinctions secondaires) ; 

- dans la résilience de l’écosystème (favorise le déploiement d’autres interactions avec 
d’autres compartiments). 

Sur ce concept, un indice de l’ENA couramment employé ; le SOI (System Omnivory Index), 
est calculé comme étant la moyenne des omnivories du (ou des) groupe(s), pondéré par le 
logarithme de chaque prise de consommateur (absorption). Il s’agit d’un indicateur de la 
structure et de la complexité du réseau trophique qui mesure la distribution des interactions 
entre les niveaux trophiques (Christensen et Walters, 2004). Ainsi, de fortes valeurs de SOI 
correspondent à une structure en réseau, alors que de faibles valeurs de SOI reflètent plutôt 
une structure linéaire, comme une chaîne (Libralato, 2008). Le SOI a d’ailleurs été présenté 
comme un indicateur pertinent du stress anthropique qui peut se superposer au stress naturel 
des environnements estuariens (Lobry et al., 2008 ; Selleslagh et al., 2012) et plus ouverts sur 
le milieu marin (Pezy et al., 2017). 
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L’Ascendance 

Un concept un peu plus compliqué lié à l’analyse des réseaux trophiques est celui de 
l’Ascendance. Elle a été définie comme une métrique qui appréhende la croissance et le 
développement de l’écosystème (Ulanowicz, 1980). Elle est le produit du TST (somme totale 
des flux du système) et d’une autre métrique ; l’AMI (Average Mutual Information). L’AMI 
correspond au degré de spécialisation dans un réseau de flux (Ulanowicz, 2004). 
L’Ascendance est considérée comme une mesure de l’activité et l’organisation dans le 
système. Elle est par ailleurs sensible aux changements environnementaux et aux 
successions écologiques (Heymans et al., 2007). Par exemple, les systèmes oligotrophes 
(comme certains lacs) présentent un une plus forte Ascendance (due à une plus forte valeur 
d’AMI) que les systèmes eutrophes.  

Une notion complémentaire (un peu plus abstraite, mais néanmoins utilisée) à l’Ascendance 
est celle de l’Ascendance Relative, qui correspond au ratio entre l’Ascendance et la capacité 
de développement (Development Capacity, DC). DC décrit la valeur possible maximale 
d’Ascendance que le système peut atteindre. L’Ascendance Relative ne prend pas en compte 
les effets du TST (somme totale de tous les flux du système) et permet de mesurer le degré 
d’ordre du système (Ulanowicz et al., 2009). Une valeur de 0 d’Ascendance Relative traduit 
un système en équilibre thermodynamique (partie 2.7.3.), ce qui n’est en pratique pas le cas. 
Les écosystèmes présentent donc toujours des valeurs d’Ascendance Relative entre 0 et 1. 
Généralement, l’Ascendance augmente avec la maturité du système et joue un rôle dans la 
stabilité. Un système qui possède une forte stabilité interne est un système qui possède des 
mécanismes internes suffisamment forts pour lui autoriser une structure organisée ; il est donc 
caractérisé par une forte Ascendance due à un fort AMI. 

Enfin, une dernière notion associée à l’Ascendance est l’Overhead : qui peut être perçue 
comme la force en réserve de l’écosystème. Alors que l’Ascendance évalue la part 
d’organisation de l’écosystème, l’Overhead représente la fraction de l’écosystème qui n’est 
pas une structure organisée et quantifie combien il est inefficace (d’un point de vue 
thermodynamique, on pourrait dire que cela correspond à l’entropie). 

Une fois que ces différentes notions sont définies, la forme d’un réseau trophique et de ces 
flux peut avoir différentes représentations. Soit un diagramme des flux montrant les transferts 
entre tous les compartiments des réseaux trophiques (Figure 45 A), soit un diagramme des 
flux organisé selon les différents niveaux trophiques (TL) sous forme de spine de Lindeman 
(Lindeman, 1942) (Figure 45 B). 
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Figure 45 : Représentation du réseau trophique de l’estuaire de la Canche sous deux formes 
différentes. A) diagramme des flux de l’estuaire où seulement les transferts les plus importants                      

sont représentés (≥ 0,001 gC. m-2. an-1 et > 2 % de la valeur totale des flux). B) Flux trophiques                
pour l’estuaire organisé selon les niveaux trophiques (TL) sous forme de spine de Lindeman.                            

Le niveau trophique I est partagé entre producteurs primaires (P) et détritus (D). TE : efficacité de 
transfert (%), TST : « total system throughput » (somme totale des flux). Valeurs en gC. m-2. an-1.                              

(Schémas issus de Selleslagh et al., 2012). 

 
Indice ENA Dénomination Description et interprétation biologique 

Activité totale du système et organisation 

TST Total System 
Throughput 
Ulanowicz, 1986  

Somme de tous les flux se produisant dans le système. 
Interprété comme un indicateur de l’activité du système 
Mesure la taille de l’écosystème et son activité totale 

TE Transfer Efficiency 
(Lindeman, 1942) 

Fraction des flux totaux de chaque niveau trophique 
parvenant jusqu’au niveau supérieur. 
Obtenue par calcul des valeurs moyennes de chaque flux 
pour chaque compartiment. 
Plusieurs définition dans la littérature. 

EE Efficacité Ecotrophique L’efficacité écotrophique d’un groupe est la fraction de la 
production totale qui est utilisée (consommée) dans le 
système (par pêche ou prédation. Elle correspond au % 
moyen de la production d’un niveau trophique convertit en 
production par le niveau trophique suivant. 

MTE  Mean trophic efficiency 
(ou mean transfer 
efficiency) 

Moyenne géométrique des efficacités de transfert pour les 
niveaux trophiques de II à IV 

MTL Niveau trophique 
moyen 

« Mean Trophic Level ». Estimation des niveaux trophiques 
des espèces dominant la biomasse. 
Moyenne pondérée du niveau trophique pour les groupes 
fonctionnels possédant un niveau trophique >2.  

Hr Diversité des flux Calculé comme un index de Shannon-Wiener des flux. 
Interprété comme un indicateur de redondance des 
processus de l’écosystème et de stabilité globale du réseau 
trophique. 

Rôle direct des espèces dans la structure et le fonctionnement 

KS Keystoneness index 
(Libralato et al., 2006) 

Index de la capacité d’un groupe trophique composé d’une 
faible biomasse à influencer les autres groupes trophiques. 
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Nombre de liens et force des interactions 

C Connectance Une connectance augmentée diminue le risque de 
changements (stabilité améliorée. Bon indicateur de la 
robustesse d'un réseau trophique et indirectement de la 
stabilité de l'écosystème 

Le Recyclage 

FCI Finn’s Cycling Index 
(Finn, 1976) 

Ratio entre les flux générés par le cyclage et la somme de 
tous les flux se produisant dans le système (TST). Le FCI 
fournit le pourcentage de tous les flux générés par le 
cyclage (i.e. le pourcentage de carbone s’écoulant dans les 
voies circulaires). 
Communément employé comme mesure du 
développement de l’écosystème 
Quantifier l’ampleur du recyclage est une indication de 
stress ; plus le recyclage est important plus la résilience est 
importante 

D/H Ratio 
Detritivorie/Herbivorie 
(Ulanowicz, 1992) 

Ratio entre la somme de tous les flux de prédation sur le 
compartiment des détritus et la somme de tous les flux de 
prédation sur les producteurs primaires. 
Une augmentation du ratio indique un changement vers un 
réseau trophique davantage basé sur les détritus, alors 
qu’une diminution indique une importance plus marquée 
des producteurs primaires dans les interactions. 
De faibles valeurs de D/H sont compatibles avec de forts 
niveaux de stress 

L’Omnivorie 

SOI System Omniviory 
Index 
(Libralato et al., 2008 

Moyenne pondérée des indices d’omnivorie de chaque 
compartiment consommateur. Indicateur de l’adaptation 
globale des régimes alimentaires des consommateurs.  
Caractéristique d’un groupe à se nourrir sur plusieurs 
niveaux 
Une augmentation indique un stress dû à une pression 
environnementale/antrhropique (une diminution indique 
une réduction du stress) 

Maturation de l’écosystème, croissance et développement 

APL Average Path Length = 
Longueur de chaine 

Nombre moyen de groupes à travers lesquels passer un 
flux sortant ou entrant 
Une augmentation traduit une complexification de la 
structure du système (ce qui se produit lors de la 
maturation) 
Une chaine courte est associée à un haut niveau de stress 

A Ascendance 
(Ulanowicz, 1986) 
(Ulanowicz et Abarca-
Arenas, 1997) 
(Ortiz et Wolff, 2002) 

L’ascendance est une mesure de l’activité du système 
(TST) liée à son degré d’organisation (Average Mutual 
Information, AMI), soit A = TST x AMI.  
A est reliée au statut de développement ou à la maturité de 
l’écosystème. 
Un système à haute ascendance correspond à une forte 
stabilité interne (suffisamment de contraintes internes pour 
permettre une structure hautement organisée). Une faible 
ascendance est liée à un système immature 
Des valeurs élevées signifient que le système est plus actif 
pour contraindre les flux le long de voies spécifiques 

AMI Average Mutual 
Information  
(Hirata et Ulanowicz, 
1984) 

Exprime le degré d’organisation des échanges entre les 
groupes fonctionnels.  
Une augmentation indique une spécialisation augmentée et 
un flux contraint. 

A / DC Ascendance Relative 
(Ulanowicz, 2001, 2009) 

Indice de l’organisation du réseau  
Plus ce ratio est haut, plus le système est organisé 
DC peut être perçu comme la capacité max de 
développement de l’écosystème 

Overhead  Fraction de l’écosystème qui n’est pas une structure 
organisée et quantifie combien il est inefficace (d’un point 
de vue thermodynamique, on pourrait dire que cela 
correspond à l’entropie) 
Force en réserve de l’écosystème 

Tableau 7 : Récapitulatif des indices couramment employés pour caractériser la structure des réseaux 
trophiques (indices de l'Ecological Network Analysis). 
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7.2. ENJEUX ET QUESTIONNEMENTS DE RESTAURATION 

La perte massive de biodiversité est aujourd’hui reconnue comme un élément majeur dans 
l’accélération du déclin du fonctionnement des écosystèmes (Naeem et al., 1994 ; Hooper et 
al., 2012, Chevillot et al., 2018). L’extinction de multiples espèces impliquées dans le 
fonctionnement a notamment pour effet de diminuer la productivité des écosystèmes en 
modifiant les transferts d’énergie et leur efficacité. Les perturbations d’origine anthropique 
exercent des pressions de plus en plus fortes sur les écosystèmes et des activités telles que 
la pêche et les dragages, les aménagements, les modifications de la salinité, l’eutrophisation, 
les contaminants etc., et modifient profondément la structure et le fonctionnement des 
écosystèmes Dans ce contexte, la gestion des écosystèmes côtiers et estuariens a besoin de 
s’appuyer sur des outils quantitatifs pour : 

- comprendre et prédire les influences des pressions anthropiques sur des espèces 
d’intérêt et sur le fonctionnement auquel elles contribuent ; 

- définir des aires à protéger et des outils d’aide de gestion pour les activités humaines, et 
déployer des mesures de restauration. 

Les activités de restauration visent le plus souvent à rétablir des conditions favorables pour 
des espèces cibles, mais oublient parfois que ces espèces appartiennent à un réseau 
trophique auquel elles participent plus ou moins activement. Les effets de la restauration sur 
la dimension entière du réseau peuvent influencer les espèces cibles directement ou 
indirectement via les changements dans les flux d’énergie circulant dans les réseaux 
trophiques des écosystèmes. Anticiper le potentiel trophique des habitats fonctionnels et leur 
capacité d’accueil pour les organismes est très important lorsqu’on envisage de restaurer des 
habitats qui sont censés soutenir des fonctions vitales pour les organismes (par 
exemple, habitats nourricerie). 

7.3. OUTILS DES RÉSEAUX TROPHIQUES 

Dans le but de comprendre comment les écosystèmes fonctionnent et réagissent à leur 
exploitation et modification, il n’y a souvent pas d’autre choix que celui de les modéliser. Etant 
donné la grande variété de définitions autour des écosystèmes (considérant leurs tailles, leurs 
emprises, leurs frontières, etc.), il n’est pas surprenant de trouver dans la littérature une grande 
diversité dans les approches de modélisations des interactions trophiques. Ces modélisations 
incluent donc de façon différentes les relations entre les compartiments biologiques. Par 
exemple, les modèles biogéochimiques (partie 4.3.) incorporent traditionnellement des 
informations physiques et chimiques déterminant la dynamique du phytoplancton et du 
zooplancton. Ils peuvent se baser sur des équations décrivant les relations proie-prédateur 
(équations de Lotka-Volterra) et sur les liens nutriments-phytoplancton-zooplancton-détritus 
(NPZD) (ex : modèle de l’estuaire de la Guadiana, développé par Wolanski et al., 2006). Bien 
que certains stresseurs d’origine anthropique (changements dans la température, la salinité 
ou les apports de nutriments) peuvent être pris en compte dans ces modèles, la faible 
résolution (et parfois l’absence) de niveaux trophiques plus élevés (comme les top prédateurs) 
limite leur utilité pour comprendre des impacts à plus grande échelle. Un autre volet de 
modèles trophiques travaille en revanche en incluant de façon la plus holistique possible les 
groupes biologiques allant des producteurs primaires aux top prédateurs. Ils sont définis 
comme des « whole ecosystem models ». 

Initialement développés pour évaluer les effets de la pêche sur les écosystèmes, ces modèles 
trophiques ont aujourd’hui été étendus et modifiés pour inclure d’autres effets d’origine 
anthropique comme l’eutrophisation ou les modifications physiques de l’habitat, ce qui en fait 
donc des outils prometteurs pour aider à la restauration.  
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Dans cette section, nous avons choisi de développer cette catégorie d’outils (« whole 
ecosystem models ») et voir dans quelles conditions ils peuvent être mobilisés pour 
comprendre et prédire les réponses de fonctionnement des réseaux trophiques aux 
modifications (allant de la perturbation jusqu’à la restauration). Ils reposent sur une analyse à 
la fois statique et dynamique du fonctionnement des réseaux trophiques (aussi appelé 
« Ecological Network Analysis » ou « ENA »). 

 Approche statique de l’écosystème : 

les réseaux trophiques peuvent être décrits qualitativement (diversité, nombre de flux et 
topologie générale) ou quantitativement (magnitude des flux) (Legendre et Niquil, 2013). 
Les indices dérivés de l’Ecological Network Analysis (ou ENA), combinent les aspects 
qualitatifs et quantitatifs de la dynamique des écosystèmes (Ulanowicz, 1986). Cette 
description permet de fournir un instantané des pools de biomasse et des flux de 
l’écosystème.  

 Approche dynamique de l’écosystème : 

les réseaux trophiques peuvent aussi être décrits dynamiquement et leur fonctionnement 
simulé face à divers scénarios. 

7.3.1. Le principe de fonctionnement du modèle / logiciel ECOPATH 

Ecopath13 (Christensen et Walters, 2004) 
est à la fois le logiciel et le modèle 
trophique dynamique le plus employé. Il 
permet de comprendre l’organisation et 
le fonctionnement trophique d’un 
écosystème. Il peut être couplé à un 
module appelé « Ecosim » qui permet 
d’intégrer l’aspect dynamique (Ecopath 
with Ecosim ou EwE) de la modélisation 
et à un autre module « Ecospace » qui 

permet de créer une représentation spatialement explicite du modèle construit (visualisations 
des variables de l’habitat par exemple). Le module dynamique Ecosim permet de détecter les 
changements dans les réseaux trophiques en réponse à des modifications environnementales 
(diverses perturbations de l’environnement d’origine anthropiques comme les aménagements, 
les modifications de la salinité, l’eutrophisation, la surpêche). 

Le modèle Ecopath a largement été employé à travers le monde avec plus de 500 modèles 
établis sur des écosystèmes côtiers (littoraux et estuaires) et marins (Heymans et al., 2011 ; 
Heymans et al., 2014 ; Colléter et al., 2015). 

Le modèle initial repose sur deux équations fondamentales : une équation décrivant la 
production pour chaque groupe trophique du réseau et une autre décrivant la consommation 
pour chaque groupe trophique du réseau. Elles sont ensuite résolues pour assurer l’équilibre 
de l’énergie et de la masse.  
  

                                                

13 NB : D’autres modèles existent comme Osmose ou Altantis, mais leur complexité et leur coût (à tous 
les niveaux) d’utilisation fait que nous ne les présenterons pas ici (peu de personnes en France 
travaillent avec ces modèles/logiciels).  
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Équation de production  

L’équation de production (ou équation des flux sortants) indique comment se répartit la 
production de chaque groupe trophique. 

Production = Prédation + Mortalité annuelle + Captures + Migration + Accumulation de biomasse 

Pour chaque groupe trophique i, cette relation se traduit donc de la façon suivante : 

𝑃𝑖 = 𝑀2𝑖𝐵𝑖 + 𝑀0𝑖𝐵𝑖 + 𝑌𝑖 + 𝐸𝑥𝑖 + 𝐵𝑎𝑖 
Où :  
Pi : Production du groupe i (t. km-2. an-1) 
Bi : Biomasse totale du groupe i (t.km-2) 
M2i : Mortalité naturelle par prédation du groupe i (.an-1) 
M0i : Mortalité naturelle par autres causes du groupe i (.an-1) 
Yi : Captures imputables à la pêche dans le groupe i 
Exi : Exportations du groupe i (courants, migrations, prédation par l’extérieur du système) (t.km-

2.an-1) 
Bai : La biomasse accumulée par le groupe i pendant l’année (t.km-2.an-1) 

La prédation M2 correspond à la quantité de biomasse du groupe i consommée par l’ensemble 
des groupes prédateurs j du groupe i. Elle peut donc s’écrire :  

𝑀2𝑖𝐵𝑖 = ∑ 𝑗 = 𝑄𝑗𝐷𝐶𝑖𝑗 

Où : 
Q : la consommation du groupe prédateur j 
 DC : la fraction du groupe proie i dans le régime alimentaire du prédateur j.  

Les autres causes de mortalité naturelles M0 sont égales à la quantité de biomasse produite 
par le groupe i non utilisée par le réseau trophique. Elles peuvent s’écrire :  

𝑀𝑂𝑖𝐵𝑖 = 𝑃𝑖(1 − 𝐸𝐸𝑖) 

Où :  

EEi : l’efficacité écotrophique du groupe i, définie comme la proportion de la production du 
groupe i qui n’alimente pas le compartiment détritique, mais qui est utilisée (consommée dans 
le réseau, exportée, accumulée ou pêchée).  

L’équation initiale de la production peut donc aussi être exprimée de la façon suivante :  

𝑃𝑖 = ∑ 𝑗 𝑄𝑗𝐷𝐶𝑖𝑗 + 𝑃𝑖(1 − 𝐸𝐸𝑖) + 𝑌𝑖 + 𝐸𝑥𝑖 + 𝐵𝑎𝑖 

Et peut aussi s’écrire :  

(
𝑃𝑖

𝐵𝑖
) 𝐵𝑖𝐸𝐸𝑖 − ∑ 𝑗 (

𝑄𝑗

𝐵𝑗
) 𝐵𝑖𝐷𝐶𝑖𝑗 − 𝑌𝑖 − 𝐸𝑥𝑖 − 𝐵𝑎𝑖 = 0 
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Équation de consommation 

L’équation de consommation (ou équation des flux entrants) indique comment se répartit la 
consommation de chaque groupe trophique. 

Consommation = Production Hétérotrophe + Respiration + Nourriture non assimilée 

Pour chaque groupe trophique i, cette relation se traduit par l’équation suivante : 

𝑄𝑖 = 𝑃𝐻𝑖 + 𝑅𝑖 + (
𝑈𝑖

𝑄𝑖
) 𝑄𝑖 

Où : 
Q : Consommation du groupe i 
PH : Production Hétérotrophe  
R : Respiration du groupe i 
Ui/Qi : le ratio de l’alimentation non assimilée sur la consommation 

La Production Hétérotrophe (PH) est la quantité de biomasse produite par le groupe i non 
issue de la Production Primaire PP du groupe i. Elle peut donc être exprimée de cette façon : 

𝑃𝐻𝑖 = 𝑃𝑖(1 − 𝑃𝑃𝑖) 

La consommation peut donc être décrite par cette équation : 

𝑄𝑖 = 𝑃𝑖(1 − 𝑃𝑃𝑖) + 𝑅𝑖 + (
𝑈𝑖

𝑄𝑖
)𝑄𝑖 

On obtient ainsi:  

𝑅𝑖 = − (
𝑃𝑖

𝐵𝑖
) 𝐵𝑖(1 − 𝑃𝑃𝑖) + (

𝑄𝑖

𝐵𝑖
) 𝐵𝑖(1 − (

𝑈𝑖

𝑄𝑖
)) 

 
Pour que le modèle puisse résoudre les équations présentées ci-dessus, il faut le paramétrer à l’aide des 
données suivantes pour chaque groupe d’intérêt : 
- La composition des régimes trophiques pour chaque groupe DCij 

- L’accumulation de biomasse (Bai) 

- La migration nette (exportations) (Ei) 

- Les prises (pour les espèces pêchées) : Yi 

- Le taux de non assimilation (Ui/Qi) 

Le modèle fonctionne en utilisant ces données en les combinant en algorithmes. Il utilise une routine 
d’inversion de matrice pour estimer les paramètres basiques manquants afin que l’équilibre de masse soit 
conservé. 

Les paramètres de sortie du modèle sont :  
- La respiration (Ri) 

- La biomasse totale (Bi) 

- Le ratio production : biomasse (Pi/Bi) 

- Le ratio consommation : biomasse (Qi/Bi) 

- Efficacité écotrophique (EEi) 



Outils pour la restauration écologique en milieu estuarien 

 142 BRGM/RP-67498-FR - Rapport final 
 

Le plus souvent, le paramètre estimé est EEi, les paramètres Bi, (Pi/Bi) et (Qi/Bi) étant 
généralement connus. A l’inverse, lorsque la biomasse Bi est inconnue, l’efficacité trophique 
EEi doit être fixée. Quand l’un des deux ratios (Pi/Bi) ou (Qi/Bi) est inconnu, c’est le ratio 
production : biomasse (Pi/Qi) qui est fixé. 

Une fois que le modèle est équilibré, il est chargé dans le package Ecosim (Ecopath with 
Ecosim ou EwE), où la dynamique temporelle de l’écosystème modèle peut être simulée. 
Des données référence de séries temporelles peuvent alors être chargées pour un scénario 
donné et chaque série peut être pondérée sur une estimation a priori de la qualité des 
données. Lorsque l’utilisateur fait tourner le modèle sur la période de temps sur laquelle les 
données sont rentrées, le modèle donne d’abord une mesure statistique permettant 
d’appréhender la qualité de l’ajustement du modèle aux données (« goodness for fit 
measure »).  

Le modèle peut aussi être ajusté pour minimiser la somme des carrés des écarts en ajustant 
les paramètres reliés au phénomène de densité dépendance (proie/prédateur) ou bien en 
utilisant des fonctions de forçage ou de médiation. Les fonctions de forçage permettent à 
l’utilisateur d’ajuster le modèle selon différents cas de figure qui peuvent se produire 
dans les écosystèmes. La fonction de forçage est un multiplicateur des interactions 
trophiques. Cette fonction, en étant appliquée à un groupe peut donc permettre de moduler le 
taux de recherche par les prédateurs. Elle utilise des facteurs externes au modèle pour diriger 
la consommation et la production. La fonction de médiation en revanche, utilise des facteurs 
non trophiques internes au modèle, c’est-à-dire que les biomasses de certains groupes 
altèrent les taux de consommation des autres groupes trophiques. La fonction de médiation 
peut être appliquée pour influencer le taux d’efficacité de recherche des prédateurs, pour par 
exemple, pouvoir changer le taux auquel un groupe de proies devient vulnérable à la prédation 
ou pour changer la taille de refuge disponible dans le modèle. 

Le module Ecospace du programme EwE peut être appliqué si le système étudié bénéficie 
de données adéquates sur les distributions des espèces et de l’habitat. Ecospace travaille 
en utilisant les algorithmes temporels dynamiques d’Ecosim et les applique ensuite sur un 
maillage spatialisé qui représente les différents types d’habitat du système (par exemple selon 
la bathymétrie ou le type de sédiment). Il permet donc aux groupes incorporés dans le modèle 
Ecosim d’avoir des préférences pour certains types d’habitat. EwE est un outil flexible qui 
permet l’incorporation de stresseurs trophiques et non-trophiques dans les modèles. Très 
utilisé pour décrire et établir les réseaux trophiques de nombreux milieux littoraux et dans une 
moindre mesure, estuariens, son application à des problématiques de gestion est plutôt 
récente (Vasslides et al., 2017). 

Nous avons choisi de présenter ici des exemples d’application d’EwE face à différentes 
problématiques de gestion (eutrophisation, modifications de la salinité, impacts 
d’aménagements et analyse de scénarios de restauration) et de discuter des bénéfices et 
inconvénients de ces approches.  
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7.3.2. Application à des problématiques d’eutrophisation 

L’eutrophisation est le résultat d’un déséquilibre dans 
les apports en nutriments et la production primaire. 
Les phénomènes découlant de l’eutrophisation ont 
des impacts souvent très négatifs sur l’ensemble des 
écosystèmes (hypoxie, blooms d’algues, toxicité, 
changements dans la composition des espèces), 
(pour la description des mécanismes sous-jacents et 
conséquences de l’eutrophisation, (partie 4.1.). 
Généralement, deux méthodes sont utilisées pour 
prendre en compte les effets de l’enrichissement en 
nutriments ; soit travailler seulement avec EwE, soit 
coupler EwE avec des modèles biogéochimiques. 

Travailler seulement avec EwE 

Dans deux études portant sur l’estuaire du Mondego 
(Portugal), Patricio et Marques (2006) et Baeta et al., 
(2011) ont divisé l’estuaire du Mondego en plusieurs 
zones selon leur condition d’eutrophisation (fort, 
moyen, faible). Ils ont construit des modèles 
individuels pour chaque zone, ce qui leur a permis de 
comparer les conditions sur le long du gradient 
estuarien. Pour cela, les auteurs ont effectué une 
comparaison basée sur les indices ENA (Ecological 
Network Analysis) fournis par le logiciel EwE 
(Christensen et al., 2008 ; 2009). 

 

Baeta et al., 2011 ont développé 6 réseaux trophiques à l’aide de EwE pour évaluer l’ampleur 
des changements dans les réseaux trophiques benthiques de l’estuaire suite à diverses 
actions mises en place sur une dizaines d’années pour diminuer le phénomène 
d’eutrophisation. Plus précisément, les auteurs ont évalué pour deux sites à typologie d’habitat 
différente (herbier de zostères et sédiments nus) les effets de 3 périodes : (1) période 
d’enrichissements en nutriments (1993/1994), (2) période de la mise en place des mesures 
d’atténuation (1999-2000) et (3) post-crue centennale (2001-2002) sur les réseaux trophiques 
des deux habitats (soit 6 réseaux). L’analyse des réseaux montre par exemple que le site à 
zostères, grâce à sa communauté complexe, possède un plus grand nombre de 
compartiments trophiques et un plus fort niveau d’activité du système (Figure 46) (indiqués 
par les indices ENA comme la somme totale des flux, les flux de détritus, l’omnivorie). 

  

Figure 46 : Représentation des 6 réseaux trophiques                 
de l'estuaire. (A-C) site de zostères pour les 3 périodes 

étudiées. (D-F) site à sédiments nus. La colonne de droite 
indique le nombre de groupes trophiques du réseau ainsi 
que leur niveau trophique (couleurs : rouge : producteurs 

primaires ; orange : consommateurs primaires et                         
jaune : consommateurs secondaires)                                                

(Schéma de Baeta et al., 2011). 
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Coupler EwE à des modèles biogéochimiques 

Incorporer les effets de l’eutrophisation dans le modèle trophique implique dans cette 
approche de lier des modèles EwE à des modèles biogéochimiques. Ceci peut être réalisé en 
faisant passer l’information contenue dans le modèle biogéochimique vers le modèle 
trophique. Dans une étude menée sur la Chesapeake Bay qui avait pour but de comprendre 
les impacts de la qualité de l’eau sur la végétation aquatique submergée et sur une espèce de 
crabe d’intérêt économique, Ma et al. (2010) ont lié un modèle de qualité de l’eau (modèle CE-
QUAL-IM, voir partie 4.3.2.) à un modèle construit dans EwE. Les auteurs ont fait tourner le 
premier modèle biogéochimique de la qualité de l’eau sous plusieurs scénarios de diminution 
des apports de nutriments. Ce modèle a permis d’obtenir les biomasses simulées de la 
végétation aquatique submergée ensuite incorporées dans le modèle EwE. Dans cette étude, 
les auteurs ont employé la fonction de médiation pour mieux paramétrer les relations entre 
la végétation et les crabes pour que le taux de recherche efficace des prédateurs de crabes 
et la vulnérabilité des crabes diminuent à mesure que la biomasse augmente. Sous scénarios 
de réduction des nutriments, la biomasse de végétation aquatique submergée augmenterait, 
ce qui pourrait relâcher la pression de prédation sur les crabes (ils se cachent dans la 
végétation) et mènerait à une augmentation de leur biomasse, et ce, selon le force des 
interactions entre la végétation et la prédation sur les crabes.  

Dans la même idée, Cerco et al., 2010, ont aussi utilisé les données de sorties du même 
modèle biogéochimique (CE-QUAL-IM) que celui employé par Ma et al. (2010) comme entrées 
dans le modèle Ecopath. Cette fois, les auteurs ont utilisé le modèle Ecopath pour évaluer le 
potentiel des actions de gestions face à l’eutrophisation sur la Chesapeake Bay (USA). Ils ont 
cherché à analyser les effets de l’eutrophisation sur la prédation et les voies possibles 
d’alimentation des poissons planctonivores qui se nourrissent du phytoplancton dont les 
concentrations explosent en conditions d’eutrophisation. Les résultats du couplage des deux 
modèles montrent qu’une augmentation de 20% dans la prédation du phytoplancton par une 
espèce de poisson commerciale en particulier (le menhaden de l’Atlantique ; Brevoortia 
tyrannus) permet une réduction de biomasse phytoplanctonique et une amélioration du 
recyclage des nutriments. 

7.3.3. Application à des problématiques de salinité 

La salinité des estuaires peut être influencée par des altérations dans les apports d’eau 
douce imputables aux barrages, à des diversions d’eau douce, à divers aménagements et au 
changement climatique. La réponse des espèces aux changements de salinité dépend de leur 
propre tolérance mais aussi des interactions trophiques qu’elles partagent avec d’autres 
espèces. Les approches incorporant les effets de la salinité sur les réseaux trophiques 
semblent plutôt rares, néanmoins en voici un exemple. Les idées actuelles pour restaurer 
certains estuaires américains, notamment en Louisiane, consistent à réintroduire l’eau du 
Mississippi via des diversions d’eau douce du fleuve vers les zones humides qui sont 
hydrologiquement déconnectées (Day et al., 2014). Dans une étude menée par de Mutsert et 
al. (2012), le modèle EwE a été employé pour simuler les effets des changements de salinité 
causés par un projet de restauration (diversion d’un bras du Mississippi en 1986-1990) sur les 
distributions de biomasses des espèces estuariennes de nekton (invertébrés nageurs et 
poissons). Les auteurs ont d’abord construit un modèle Ecopath à partir des données de 
monitoring pré-restauration (5 ans) avant la création de la diversion. Ils ont ensuite appliqué 
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EwE avec une nouveauté qui 
consistait à inclure la salinité 
comme une fonction de forçage 
et de l’associer aux gammes de 
tolérance des espèces de chaque 
pool de biomasse. EwE a ensuite 
été utilisé pour simuler 3 
scénarios de diversion 
engendrant une faible (scenario 
1), moyenne (scenario 2) ou forte 
(scenario 3) salinité dans 
l’estuaire. L’emploi de la fonction 
salinité dans EwE a permis au 
modèle de mettre en évidence les 
effets directs de la salinité sur les 
espèces (diminution de la 
biomasse en dehors des gammes 
de tolérance) mais aussi ses effets 
indirects résultants des 
interactions trophiques. L’analyse 
des différents scénarios de 
diversion n’a pas montré de 
différences significatives dans les 
distributions modélisées des pools 
de biomasse avant et après la 
diversion d’eau douce (Figure 47). 
En revanche, cela a permis 
d’identifier une redistribution des 
espèces dans l’estuaire plutôt 
qu’un remplacement, comme 
redouté par les gestionnaires. 

7.3.4. Application à des scénarios de modification de surface d’habitats 

Pouvoir quantifier et prédire des changements de biomasse en réponse à des modifications 
d’habitat représente un enjeu très important dans le contexte de la restauration. Nous avons 
identifié deux exemples qui ont justement fait appel à EwE pour quantifier les changements 
de biomasse imputables à la restauration en comparant plusieurs scénarios. Les deux 
exemples diffèrent par leur approche ; la première vise à projeter les potentiels effets d’une 
future restauration (Plummer et al., 2013), alors que l’autre vise à évaluer les changements 
associés aux efforts de restauration (Frisk et al., 2011).  

La restauration de végétation aquatique submergée est une préoccupation importante sur 
certains estuaires (par exemple en Australie ou sur les façades est et ouest des USA) et peut 
s’envisager par des actions de plantations, ou de suppression des espèces indésirables (voir 
Capderrey et al., 2016). Dans une étude portant sur l’analyse des potentialités de restauration 
à l’échelle du Puget Sound (Washington, USA), Plummer et al. (2013) (fiche application) ont 
cherché à projeter les effets de plusieurs scénarios de restauration de couverture de surface 
de la végétation sur les communautés marines (plusieurs guildes trophiques d’oiseaux, 
plusieurs classes d’âges de poissons et plusieurs classes d’âges de macroinvertébrés 
nageurs). Les auteurs ont employé la fonction de médiation dans EwE pour moduler (comme 
réalisé par Ma et al., 2010 dans le contexte d’eutrophisation) la relation entre la biomasse et 
les organismes s’y réfugiant. Dans cet exemple, les auteurs ont modulé la relation de telle 
façon qu’une augmentation de la densité de lits de végétation aquatique submergée créent 
des refuges pour les petites proies et diminuent l’efficacité de recherche des prédateurs. Les 

Figure 47 : Distribution de la biomasse des espèces issues du 
modèle de base Ecopath (Start) et sous 3 scenarios obtenus 
avec Ecosim. Les lettres au dessus des barres indiquent que 
les scénarios sont significativement différents entre-eux. La 
lettre A associée aux désignations « Before » et « After » 

indique qu’il n’y a pas de différence entre avant (le modèle 
Ecopath) et après (les 3 scenarios finaux obtenus avec 

Ecosim) la création de la diversion d’eau douce. Les espèces 
contribuant sont listées à la droite de la figure.                            

(Schéma  de Mutsert et al., 2012.) 
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effets de médiation ont été appliqués sur les juvéniles de l’année de saumon, de harengs et 
de crabes (YOY : « young of the year » en anglais). Trois fonctions de médiation ont été 
définies pour les augmentations de biomasse de zostères. La première augmente le taux 
auquel les proies sont vulnérables aux juvéniles de saumon, la seconde augmente la quantité 
de refuge pour les juvéniles de saumon pour se protéger des prédateurs et la troisième 
augmente l’efficacité de recherche par les juvéniles de harengs. En termes de paramétrisation, 
les auteurs ont effectué leurs simulations à partir d’un état initial correspondant au réseau 
trophique construit dans les années 2000. Les auteurs ont employé le modèle EwE pour 
plusieurs scenarios combinés à des pourcentages théoriques de couverture végétale 
restaurée (-50 % de diminution de couverture par rapport au niveau actuel, +20 % et + 100 % 
de couverture par rapport au niveau actuel) et ont examiné les réponses des différentes 
communautés marines étudiées (66 groupes trophiques inclus dans l’analyse) (Figure 48). 
L’amplitude des changements dans la biomasse de zostères exerce une influence marquée 
sur la réponse du réseau trophique. En effet, une diminution de 50 % de la couverture de 
zostères entraine une diminution dans les biomasses des groupes « médiés » (ceux 
concernés par l’application de la fonction de médiation). La diminution de la couverture 
provoque aussi une chute de biomasse dans les autres groupes fonctionnels par voies 
trophiques directes (par exemple les oiseaux herbivores qui consomment les zostères) ou 
indirectes (poissons qui se nourrissent de crabes qui sont dans les zostères). En revanche, 
certains groupes voient leur biomasse augmenter dû au relâchement de la pression de 
prédation ou de compétition (Figure 48 A). Une augmentation de 20% de la couverture de 
zostères entraine des changements assez marqués par rapport à une situation de diminution 
de -50 %, ramenant l’ensemble des groupes trophiques autour de valeurs de biomasse 
similaires (Figure 48 B). Enfin, une augmentation de 100% de la biomasse de zostères 
entraine des changements dans bien plus de groupes : des augmentations dans les groupes 
« médiés » et dans les autres consommateurs et des déclins dans de nombreux de leurs 
groupes proies ou compétiteurs (Figure 48 C). L’augmentation de la quantité d’habitat (traduit 
par l’augmentation de la biomasse de zostères) entraine des biomasses plus importantes pour 
l’ensemble des groupes marins. Dans ce cas de figure, les simulations effectuées permettent 
de montrer qu’une amélioration de 20 % de la couverture n’est pas suffisante si le but de la 
restauration est de récupérer des biomasses satisfaisantes dans l’ensemble des 
compartiments du réseau trophique. L’emploi du modèle trophique a permis d’appuyer 
numériquement l’effort de restauration à mener. Les modèles trophiques sont un soutien 
important pour calibrer les efforts à mener et ce d’autant plus qu’ils peuvent intégrer des 
interactions complexes entre les espèces et l’habitat modulables grâce aux fonctions de 
médiations paramétrables dans le modèle.  
  

Figure 48 : Visualisation des 
biomasses relatives des groupes 
trophiques composant le réseau 
trophique du Puget Sound, en 

réponse aux à différentes 
biomasses restaurées de 

zostères (-50 %, +20 % ou 
+100 %). Les lignes représentent 

l'évolution de la biomasse 
(relative à l'an 0) des 66 groupes 

fonctionnels du réseau 
trophique. Les groupes ayant 
changé d’au moins 10 % dans 
leur biomasse à t+50 ans sont 
indiqués par les lignes noires.                               

Schéma de Plummer et al., 
2013. 
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Dans une approche différente, Frisk et al., (2011) (fiche d’application) ont déterminé le gain de 
production engendré par les projets de restauration de marais intertidaux dans la Baie du 
Delaware (USA). Les auteurs ont effectué des simulations à l’aide d’EwE en se basant sur un 
scenario dit de « no restoration » pour estimer la productivité qui aurait été perdue s’il n’y avait 
pas eu de restauration (comme une sorte d’approche rétrospective). Le modèle construit 
comprenait 47 groupes fonctionnels et les données de biomasse, d’abondance de prises et 
démographiques nécessaires pour paramétrer le modèle ont été obtenues à partir de la 
littérature. Les résultats obtenus en comparant les scénarios sans restauration et celui ayant 
été appliqué ont permis de conclure qu’une augmentation de 3% de la surface des marais 
intertidaux a entrainé une augmentation totale de biomasse dans l’écosystème de 47,7 t.km-
2.an-1.  

À la différence des approches présentées précédemment (Plummer et al., 2013 ; de Mutsert 
et al., 2012 ; Ma et al., 2010), les auteurs n’ont pas utilisé de fonction de médiation pour simuler 
les effets indirects de la zone restaurée (les marais intertidaux) sur les interactions trophiques. 
Ils ont en revanche créé une fonction de forçage et l’ont appliquée à deux groupes de leur 
modèle qui dépendent des marais (méiofaune et macrofaune). Les fonctions de forçage sont 
utilisées pour relier directement les interactions entre deux groupes ; c’est-à-dire dans ce cas, 
on suppose que les réductions dans la biomasse des marais intertidaux entrainent des 
réductions directes dans la biomasse de la méiofaune et de la macrofaune. 

7.3.5. Améliorations statistiques 

Des améliorations à l’utilisation Ecopath ont été récemment apportées pour renforcer les 
conclusions écologiques. Il s’agit notamment de : 

LIM-MCMC : Linear Inverse Modelling Technique (modélisation inverse) : il s’agit d’une 
méthode qui permet d’estimer tous les flux des réseaux trophiques. Pour obtenir l’estimation 
des flux, LIM-MCMC (Package R, LIMSOLVE, Soetaert, 2009) permet d'obtenir les valeurs de 
tous les flux inconnus en partant d'un nombre réduit de paramètres connus et des contraintes 
locales et globales sur les processus éco-physiologiques (Niquil et al., 2011 ; Tecchio et al., 
2016). Pour cela LIM permet d’échantillonner toutes les solutions possibles parmi les valeurs 
de flux. 
 

L’outil d’amélioration de précision « ENATool » (Matlab), (Guesnet et al., 2015) : il s’agit d’une 
routine qui permet de d’apporter des intervalles de confiance aux indices ENA. Elle permet 
d'importer un modèle Ecopath existant et les incertitudes associées à ses paramètres dans 
Matlab. L'outil permet aussi de générer un ensemble de modèles Ecopath avec la même 
structure que l'original et avec des valeurs de paramètres qui varient en se basant sur les 
limites d'incertitude prescrites. Enfin ENAtool permet de calculer un set de 13 indices de l’ENA 
pour chaque ensemble et des statistiques résumé (summary statistics). L’approche permet de 
travailler dans des intervalles de confiance plutôt qu'à partir d'une valeur issue d'une matrice 
qui ne spécifie pas ses incertitudes. Approche qui préconise plutôt d’analyser les résultats 
sous forme de distribution des paramètres et donc in fine d’appréhender l’incertitude. 

Le tableau 8 rappelle quelques exemples d’applications du modèle ECOPATH. 
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Contexte 
d’application 

Référence Zone Méthode appliquée Détail 

Eutrophisation Baeta et al., 2011 Estuaire du 
Mondego 
(Portugal) 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

Cu 

Modélisation des effets de 
l’eutrophisation et des mesures 
d’atténuations possibles en se 
basant sur les groupes trophiques 
benthiques. 

Eutrophisation Patricio et 
Marques 2006 

Estuaire du 
Mondego 
(Portugal) 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

Modélisation de l’estuaire pour 
représenter le gradient 
d’eutrophisation. Approche basée 
sur les groupes trophiques de 
l’estuaire (phytoplanctoniques et 
zooplanctoniques). 

Eutrophisation Ma et al., 2010 Chesapeake 
Bay (USA) 

Ecopath with Ecosim 

Couplage à un modèle 
biogéochimique (CE-
QUAL-IM) 

 

 

Analyse des effets des facteurs 
environnementaux (qualité de l’eau) 

sur les interactions trophiques. Eutrophisation Cerco et al., 2010 Chesapeake 
Bay (USA) 

Ecopath  

Couplage à un modèle 
biogéochimique (CE-
QUAL-IM) 

Modification de la 
salinité 

De Mutsert et al., 
2012 

Bras du 
Mississippi, 
estuaires de 
Louisiane (USA) 

Ecopath with Ecosim,  

Ajout de la fonction 
salinité dans Ecosim 

Projeter les effets d’une 
réintroduction d’eau douce (en tant 
que mesure de restauration) sur le 
nekton estuarien. 

Restauration 
d’habitat 
(surfacique) 

Frisk et al., 2011 Delaware Bay 
(USA) 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

Analyse de plusieurs 
scénarios 

Projeter les gains de biomasses en 
réponse à une augmentation de 
surface. 

Restauration 
d’habitat 
(surfacique) 

Plummer et al., 
2013 

Puget Sound, 
Washington 
(USA) 

Ecopath with Ecosim 

Analyse de plusieurs 
scénarios 

Simulations dynamiques du réseau 
trophique pour prédire la réponse des 
communautés marines à la variation 
de la couverture de zostères. 

Restauration 
d’habitat 
(surfacique) 

Zheng et You, 
2014 

Bohai Bay 
(Chine) 

Ecopath Modélisation d’un nouveau réseau 
trophique (à partir de données 
actuelles) en prenant comme 
référence celui de 1982. La 
comparaison permet l’identification 
des compartiments déficients. 

Analyse des 
perturbations 

Selleslagh et al., 
2012  

Estuaires 
français 
(Canche, 
Somme, Seine, 
Mont Saint 
Michel, Gironde, 
Loire, Pertuis 
Charentais) 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

Analyse du fonctionnement de 
plusieurs estuaires le long d’un 
gradient de pressions anthropiques. 
Identification des réponses des ENA.  

Analyse des 
perturbations 

Tecchio et al., 
2015 

Estuaire de la 
Seine 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

 

Analyse des effets des perturbations 
engendrées par la construction de 
Port 2000 sur le réseau trophique de 
la portion aval de l’estuaire. Analyse 
de la contribution de différents 
habitats au fonctionnement.  
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Analyse de la réponse des ENA aux 
stress d’origine anthropique et de 
leur potentiel indicateur. 

Analyse des 
perturbations 

Tecchio et al., 
2016 

Estuaire de la 
Seine 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

LIM-MCMC (Linear 
Inverser Modelling 
technique) 

Analyse des effets des perturbations 
engendrées par la construction de 
Port 2000 sur le réseau trophique de 
la portion aval de l’estuaire.  

Utilisation d’une nouvelle méthode 
LIM-MCMC pour estimer tous les flux 
du réseau avant et après impacts de 
Port 2000. 

Analyse des 
perturbations 

Guesnet et al., 
2015 

Baie de Biscaye Outil d’amélioration 
ENAtool  

(intervalles de 
confiance) 

Application de ENAtool à un modèle 
Ecopath déjà établi pour la baie. 

Analyse des 
perturbations 

Niquil et al., 2014 Estuaire du 
Mondego 
(Portugal) 

Ecopath with Ecosim, 
ENA 

Analyse de l’impact potentiel des 
diverses perturbations de l’estuaire 
sur son statut trophique et recherche 
de métriques candidates issues des 
indices ENA. 

Tableau 8 : Exemples d’applications du modèle trophique Ecopath face à différentes problématiques 
et différent différents contextes. 

À titre d’exemple, et pour illustrer la diversité des approches, dans une étude portant sur les 
réseaux trophiques de rivière, Bellmore et al., (2017) ont analysé plusieurs scénarios de 
restauration d’habitat (restauration de végétation, augmentation de la ressource via l’ajout de 
carcasses, ou bien reconnexions hydrauliques) sur les populations de saumons. Pour cela les 
auteurs ont employé un modèle développé en cours d’eau ; Aquatic Trophic Productivity (ATP) 
qui a été construit pour explorer comment la restauration peut affecter le réseau trophique en 
milieu aquatique d’eau douce et les populations. L’originalité de cette approche est que les 
auteurs ont utilisé une analyse de type Random Forest Analysis pour évaluer l’importance 
relative des paramètres du modèle trophique dans la biomasse des différents groupes 
trophiques (c’est-à-dire analyser l’importance relative des différents processus comme 
l’assimilation de la matière organique, la production du périphyton, consommation des 
invertébrés, taux de mortalité, etc., dans la production de biomasse pour différents groupes 
trophiques). 

7.3.6. Les approches isotopiques : évaluation et suivi de la qualité trophique des 
habitats 

Anticiper le potentiel trophique des habitats fonctionnels pour les organismes est très important 
lorsqu’on envisage de restaurer des habitats qui sont censés soutenir des fonctions vitales 
pour les organismes (par exemple à fonction de nourricerie). L’appui fourni par les isotopes 
stables peut représenter une aide considérable pour cela. Ces outils ne sont pas 
nécessairement des outils utilisables en mode prédictif au sens modélisation du terme, mais 
dont l’utilisation est capitale pour permettre d’anticiper au mieux, suivre et évaluer l’assimilation 
de la ressource trophique après l’action de restauration (Wozniak et al., 2006). L’analyse des 
réseaux trophiques par les isotopes stables δ13C et δ15N permet de décrire la ressource 
présente dans les habitats, d’identifier son origine (Howe et Simenstad, 2011 ; Howe et 
Simenstad, 2014), décrire les mouvements des organismes à grande échelle (Vasconcelos et 
al., 2010) et finalement d’évaluer la connectivité entre certains habitats (Vinagre et al., 2011 ; 
Howe et Simenstad, 2014). 
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La diversité et la variabilité des habitats estuariens telle qu’elle peut être observée sur 
quelques centaines de mètres fait qu’il est souvent difficile d’identifier la source de la matière 
organique qui est à la base des réseaux trophiques. Utiliser une telle approche est important 
pour pouvoir anticiper les potentielles variations spatio temporelles dans les ressources 
assimilées par la ou les espèce(s) ciblée(s) par la restauration. Dans ce cas, les isotopes 
permettent de retracer les origines des apports de matière organique qui vont intégrer les 
réseaux trophiques au niveau des différents habitats estuariens (Selleslagh et al., 2015), voire 
plus précisément au niveau des nourriceries (Kostecki et al., 2010). L’utilisation des outils 
isotopiques permet de détecter chez les organismes l’utilisation de certains habitats en 
particulier. Souvent utilisés dans le cadre de suivi de restauration pour détecter l’atteinte de 
l’équivalence fonctionnelle avec des réseaux trophiques naturels (Wozniak et al., 2006), les 
outils isotopiques peuvent être un appui supplémentaire pour aider au design de restauration. 
En comparaison des modèles présentés jusqu’alors, l’approche peut paraître assez empirique 
mais elle constitue une base qui permet d’identifier et de fixer des objectifs de qualité d’habitat 
qui pourront ensuite être mesurés via les contenus isotopiques des organismes (Howe et 
Simenstad, 2011 ; Howe et Simenstad, 2015 ; Nordstrom et al., 2015). 

7.4. DOMAINE D’APPLICATION ET LIMITES DES OUTILS 

Les modèles basés sur les réseaux trophiques offrent un cadre de travail holistique 
(l’intégralité des écosystèmes), fonctionnel (capable de quantifier des flux), modulable 
(fonctions de médiations pour prendre en compte l’intensité des interactions), précis 
(améliorations statistiques), et couplable avec diverses problématiques écologiques 
(eutrophisation, salinité, surface physique d’habitat).  

Ils sont de bons outils pour détecter des changements dans la structure et le fonctionnement 
des réseaux trophiques. En effet, leur paramétrisation en mode prédictif dans le temps 
(Ecosim) et dans l’espace (Ecospace) est désormais largement possible pour analyser des 
scénarios de prospection de restauration d’habitat. Ils bénéficient actuellement d’une 
réceptivité croissante, à mesure que la compréhension de la complexité des réseaux 
progresse et les que appels à les considérer dans la restauration écologique sont de plus en 
plus forts (Steenbeek et al., 2013 ; Perring et al., 2015 ; Fraser et al., 2015 ; Vander Zanden 
et al., 2016 ; Svenning et al., 2016 ; Tam et al., 2017). 

Les indicateurs issus de l’analyse des réseaux trophiques (indicateurs ENA) servent de 
proxys pour plusieurs processus écologiques complexes (par exemple, la dynamique de 
croissance, les flux d’énergie) et donnent une représentation de l’état de l’écosystème (par 
exemple, en termes de biodiversité ou de résilience). Ils prennent une part de plus en plus 
importante dans la gestion des ressources marines car ils reflètent indirectement l’état des 
services écosystémiques (Convention pour la diversité biologique, 2013 ; Levin et al., 2014 ; 
Large et al., 2015). Les indicateurs ENA sont nombreux et tous ne sont pas opérationnels 
en l’état. C’est pourquoi un choix judicieux parmi eux doit être fait pour informer efficacement 
sur les mesures de gestion / restauration à prendre (Tam et al., 2017). Certains ENA 
demeurent difficiles dans leur compréhension et emploi (par exemple l’Ascendance) et 
certains sont toujours soumis à débat dans leur interprétation au sein de la communauté 
scientifique (exemple, interprétations de l’omnivorie (SOI)). D’un point de vue opérationnel, les 
indicateurs doivent couvrir les composantes structurelles et fonctionnelles des réseaux, ils 
doivent être sensibles à la direction et à la magnitude des changements et doivent être faciles 
à mesurer et à comprendre. En ce sens, de bons indicateurs candidats, capables de couvrir 
la totalité du réseau (holistique) et des flux (fonctionnel) peuvent être le recyclage, l’efficacité 
de transfert, le ratio détritivorie / herbivorie (D/H ratio), ou encore le niveau trophique moyen 
(MTL) qui abordent à la fois la structure, la fonction et la résilience des réseaux trophiques. 

Dans sa mise en œuvre, la DCE fait appel à des indicateurs pour surveiller l’état des 
écosystèmes et leur écart au bon état écologique. Les indicateurs hydro-morpho-
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sédimentaires et ceux basés sur la composition des communautés (benthiques, piscicoles, 
macrophytes etc.) sont d’ores et déjà appliqués, mais il reste difficile d’utiliser des indicateurs 
issus de l’analyse des réseaux trophiques. Appliqués en milieu marin (Rombouts et al., 2013), 
ils fournissent un état du fonctionnement de l’écosystème et renseignent sur le niveau de 
stress s’appliquant sur l’écosystème. En revanche, cette interprétation en estuaire est rendue 
compliquée par la très forte variabilité spatio-temporelle qui mime les effets du stress sur les 
réseaux. Les ENA ne peuvent donc pas être interprétés en estuaire en tant qu’indicateurs 
de stress mais sont pertinents comme indicateurs de suivi et de fonctionnement 
(Shepard et al., 2015).  

Le fonctionnement des réseaux est le point fondamental du fonctionnement d’un écosystème 
mais il est encore est largement sous-estimé dans les projets de restaurations. Ceci est 
probablement explicable par les efforts scientifique et technique demandés pour identifier les 
réseaux et les suivre dans le temps et dans l’espace. Si la mobilisation de ces outils est 
impossible dans le design de restauration (par manque de compétences ou de données), alors 
les moyens à déployer doivent avoir pour but l’augmentation de l’hétérogénéité des habitats 
et leur complexité car le fonctionnement repose sur la diversité et la gamme des possibles 
interactions au sein d’un réseau.  

La construction des modèles trophiques requiert le plus souvent des jeux de données extensifs 
reposant sur la description précise des relations au sein de l’écosystème concerné. En ce 
sens, des efforts sont probablement nécessaires pour achever la description de certains 
réseaux trophiques. Il semble néanmoins qu’à l’échelle de la façade Manche-Atlantique on 
dispose actuellement de banques de données suffisamment alimentées (pêche, 
bibliographie, recherche scientifique actuelle) pour appliquer ces modèles. Leur 
paramétrisation nécessite les compétences de spécialistes pour définir les interactions 
entre les compartiments du modèle et éventuellement moduler les fonctions de médiation et 
d’amélioration statistique que possède Ecopath. Aujourd’hui, le consortium très développé 
autour du logiciel alimente fortement et régulièrement le retour d’expérience et facilite son 
utilisation. 
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8. Conclusion 

Dans un contexte de pressions physiques croissantes et de changement climatique, l’urgence 
de restaurer, est un défi qui laisse de moins en moins de place aux démarches empiriques ; 
bien que ce soit encore souvent le seul moyen dont on dispose. Déconvoluer les effets des 
pressions, prioriser leur diminution et agir en conséquence sur les structures qui entraineront 
une bonne réponse biologique dépasse souvent la démarche empirique et nécessite de se 
tourner vers une démarche scientifique. Une telle démarche impose de formaliser les attendus 
de la restauration et oblige donc à se questionner sur l’efficacité des actions en lien avec le 
déroulement des processus et des fonctions écologiques. En ce sens, les modèles 
numériques sont des outils puissants pour comprendre et prédire l’efficacité des actions de 
restauration. Ils permettent de formaliser de façon quantitative le savoir acquis ou requis pour 
explorer différents scénarios écologiques voire économiques afin d’appuyer les politiques 
environnementales. Ils sont aujourd’hui de plus en plus mobilisés dans les projets de 
restauration et pour la plupart d’entre eux, la banalisation de leur utilisation pourrait en faire 
des outils dont il deviendrait difficile de se passer dans un futur proche. 

L’objectif de ce travail était de faire l’inventaire le plus représentatif possible des types d’outils 
qui permettant actuellement de répondre à différentes problématiques de restauration 
(Tableau 2 : Outils à déployer face à des grands types de problématiques écologiques.). En 
s’appuyant sur plus de 250 références, ce travail met en avant une littérature riche et en 
constante augmentation autour du développement et de la mobilisation de modèles pour des 
problématiques de restauration universelle. Il est donc tout à fait possible aujourd’hui de 
transposer la problématique écologique que l’on rencontre à celles reportées dans la littérature 
et d’y trouver un panel de réflexions, solutions et retours d’expériences. Nous ré-insistons sur 
le fait qu’en détaillant les outils de la sorte au cours du document, nous n’avons pas cherché 
à les cantonner à un type de fonctionnement. Cela aurait bien sûr pour conséquence 
d’approcher seulement une partie de la problématique écologique. Il est donc important de 
garder à l’esprit que les problématiques écologiques résultent très fréquemment de 
plusieurs dysfonctionnements et qu’y remédier nécessite donc, dans la mesure du 
possible, de coupler les approches. Dans ce travail, les modèles ont été présentés sous 
l’angle de la modélisation prédictive. À nouveau, nous attirons l’attention sur le fait qu’ils 
peuvent être mobilisés dans des contextes prospectifs mais aussi d’évaluation de l’atteinte 
des résultats. Dire en effet ce qu’il se passerait ou ce qu’il s’est passé change peu les 
conditions de modélisation. Après inventaire et structuration en quatre catégories, il apparait 
que la grande majorité des outils présentés dans ce travail sont susceptibles d’être mobilisés 
à certaines conditions.  
 

 Des outils encore compliqués à mobiliser 

Certains modèles sont encore très compliqués à appréhender pour des non-spécialistes. C’est 
le cas des modèles biogéochimiques (partie 4.3.2.) et hydro-morpho-sédimentaires travaillant 
sur une très grande emprise spatiale (partie 5.3.2.) et disponibles sur les grands estuaires 
documentés. Ils sont en effet souvent très complexes dans leur paramétrisation et gourmands 
en données. Leur utilisation est donc limitée par le niveau de compétences et la quantité de 
données nécessaires pour leur calibration et validation, mais aussi par les temps de calculs 
importants pour appréhender les processus physiques et biogéochimiques à des échelles 
spatiales et temporelles pertinentes. Les modèles biogéochimiques sont toutefois des outils 
puissants qui permettent d’acquérir des connaissances sur les différents taux de déroulement 
des processus en lien avec des problématiques encore complexes à prendre en compte et à 
solutionner comme les impacts des contaminants. 
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Les modèles biogéochimiques et hydro-morpho-sédimentaires de grande emprise 
fonctionnent sur des bases communes et les utiliser requiert par conséquent un appui 
constant des spécialistes (parties 4.4 et 5.4). Toutefois, ces difficultés ne doivent pas faire 
oublier qu’une des conditions à moyen terme pour les appliquer de façon plus « routinière » 
est de continuer d’acquérir des données de qualité, ce qui est aujourd’hui possible avec 
les avancées technologiques en matière de mesures fines (par exemple, mesures des taux de 
sédimentation sur les vasières, données LiDAR). La diversité des modèles biogéochimiques 
et hydro-morpho-sédimentaires de grande emprise existants dans la littérature ne facilite pas 
toujours le retour d’expérience. Ces nombreux modèles sont développés dans des contextes 
spécifiques et leur utilisation reste souvent cantonnée au réseau des scientifiques qui les ont 
développés et ce, avec des variations géographiques (par exemple, emploi de FVCOM sur la 
partie Nord-Ouest américaine, de MARS3D en France, de DELFT3D en Belgique et aux Pays 
Bas). Lorsque l’expertise est détenue par les différents bureaux d’études (comme par 
exemple, DELTARES, DHI, ou ARTELIA), le nombre de modèles peut devenir aussi important 
que le nombre de structures souvent privées et de brevets, entrave leur diffusion et utilisation. 
Par ailleurs, la multiplication dans la littérature des approches peut créer l’inaction face à une 
telle diversité et complexité. Pour une meilleure connaissance et utilisation, cette entrave 
pourrait être levée en imaginant un système de regroupement des exemples d’utilisations 
permettant de développer un modèle de base, paramétrable selon les contextes et les besoins 
et qui serait par conséquent testé et validé pour des problématiques spécifiques. Appréhender 
toute la complexité du fonctionnement hydro-morpho-sédimentaire à l’échelle de l’estuaire 
peut rapidement amener à travailler avec de la modélisation à grande emprise, précise, mais 
coûteuse. À ce stade, il est actuellement possible de travailler en faisant des compromis 
d’échelle en privilégiant l’utilisation de petits modèles à haute résolution imbriqués dans une 
emprise à plus basse résolution. 
 

 Des outils mobilisables 

D’autres modèles permettent de travailler plus localement (partie 5.3.1., à l’échelle du marais 
et de la vasière) sans s’appliquer sur de grandes emprises et ne génèrent pas des coûts très 
importants. Ils permettent de prédire le développement des structures (chenaux, élévations 
sédimentaires, végétation) grâce à la modélisation des réponses des processus de 
sédimentation, d’érosion, de colonisation (partie 5.3.1.), voire grâce à des relations d’échelles 
(dimensions fractales des structures, partie 5.3.1.). La réduction de la complexité 
morphologique des sols est très souvent inéluctable dans les sites restaurés. Il reste dans ce 
domaine une grande part de méconnaissance liée aux propriétés biogéochimiques des sols 
et à leur importance dans le développement et le maintien de la biologie (végétation, 
phytobenthos et benthos). Le domaine de la modélisation des processus biogéochimiques à 
l'échelle locale en lien avec les organismes benthiques est encore très peu développé (partie 
5.3.1.) mais devrait, dans les années à venir, apporter un lot de connaissances 
considérables sur les interactions entre sédimentation, hydrologie et activité biologique 
(partie 5.4.). Tout en continuant de mettre l’accent sur cette recherche, les outils peuvent 
tout à fait être mobilisés à condition de traduire le mieux possible pour la végétation et 
les animaux ce que cela implique d’un point de vue hydro-morpho-sédimentaire.  

Il est intéressant de noter que les retours de la littérature sont historiquement plus anciens et 
nombreux pour les outils hydro-morpho-sédimentaires appliqués à la restauration que pour les 
autres outils issus des récentes avancées en écologie et statistique. Les débuts de la 
connaissance écologique liée aux outils hydro-morpho-sédimentaires remontent aux 
premières approches dites de « jardinage » du début du XXe siècle menées sur des grands 
estuaires Nord-Américains. Elles ont permis d’améliorer la connaissance sur les liens entre 
les mécanismes hydrologiques, sédimentaires et les réponses des communautés végétales. 
Ces retours, en grande partie capitalisés et discutés dans le rapport précédent (Capderrey et 
al., 2016), représentent une base importante de connaissances à consulter pour retrouver 
des problématiques écologiques très similaires à celles rencontrées sur les estuaires 



Outils pour la restauration écologique en milieu estuarien 
 

BRGM/RP-67498-FR - Rapport final  155 
 

français et retrouver les outils qui sont mobilisés face à elles. Ceci apporte une explication sur 
le déséquilibre apparent de quantité d’information entre la partie dédiée dans ce rapport aux 
outils hydro-morpho-sédimentaires et les autres parties relatives aux autres outils. 

Les outils du type modèles habitat-espèces (partie 6.3.) présentent l’avantage de couvrir un 
vaste champ de questionnements autour des fonctions écologiques liées au cycle de vie des 
organismes qui représentent bien souvent la cible des projets de restauration (partie 6.2.). 
Parmi les modèles habitat-espèces, les approches basées sur les relations linéaires (partie 
6.3.1.) sont rapidement mobilisables avec les connaissances dont on dispose (littérature, 
jeux de données DCE, programmes de surveillance et de recherche) et en pratique peu 
coûteuses (en temps et d’un point de vue financier). Elles permettent d’appréhender en grande 
partie la gamme des réponses des individus à des variations dans les variables 
environnementales (donc à des modifications de la structure des habitats) et fournissent en ce 
sens des indications précieuses sur les variables à modifier qui entraineraient une bonne 
réponse biologique. Toutefois, il est important de garder à l’esprit que, même si ce type 
d’approche en apparence simple fournit de bonnes indications sur les variables à modifier, elle 
n’englobe qu’une partie des réponses possibles. Modéliser l’entièreté de la niche écologique 
d’une espèce est compliqué et requiert des connaissances écologiques pointues (sur les 
stades de vie, la dynamique des populations, les interactions biologiques, les réponses 
physiologiques, la capacité d’accueil des habitats), dont on manque encore cruellement. 
L’utilisation de modèles plus holistiques (partie 6.3.2.), qui prennent en compte la capacité de 
dispersion des espèces et la connectivité du paysage, est encore limitée par manque 
d’acquisition de données spatialement résolues et de compétences techniques comme la 
calibration des modèles hydrodynamiques pour simuler le changement dans la disponibilité 
des habitats (partie 6.3.2.). Enfin, leur utilisation en mode prospectif sur les effets des 
diminutions des pressions sur les réponses biologiques permet d’acquérir de précieuses 
informations, notamment pour fixer des seuils à ne pas dépasser ou sur l’ordre dans lequel 
acquérir de la donnée si celle-ci fait défaut (parties 6.3.1 et 6.4.).  

Trop longtemps négligées, il est aujourd’hui reconnu que la connaissance et la compréhension 
du fonctionnement des réseaux trophiques sont des éléments clés du succès de la 
restauration. Aucune espèce faisant traditionnellement la cible d’un projet de restauration ne 
doit désormais être considérée comme « dans le vide », mais à l’inverse, comme au cœur d’un 
réseau d’interactions complexes (parties 7.1 et 0.). La restauration des réseaux d’interactions 
peut difficilement s’envisager comme celle qui a longtemps prévalu sur les structures des 
habitats (i.e. « the field of dreams hypothesis » qui consiste à affirmer que construire un habitat 
entraine le reste ou « build it and they will come », Palmer et al., 1997). Les récents outils 
constitués par les modèles trophiques offrent désormais un cadre de travail holistique pour 
travailler plus précisément sur la complexité des interactions entre espèces dans les 
écosystèmes estuariens (partie 7.3.). Leur paramétrisation nécessite l’appui de spécialistes 
mais les jeux de données requis paraissent disponibles ou possibles à acquérir pour les utiliser 
(données de pêche, données DCE, littérature, etc.). Les sorties de ces modèles fournissent 
des indicateurs (indicateurs ENA) qui sont des proxys de processus écologiques complexes 
au sein des réseaux (partie 7.1.2.). Même si ces indicateurs ne sont pas tous interprétables ni 
opérationnels en l’état, ils bénéficient d’une réceptivité croissante auprès des gestionnaires. 
La complexité des réseaux est telle qu’elle est difficilement résumable en quelques indicateurs, 
c’est pourquoi un travail de simplification doit être vraisemblablement mené sur les indicateurs 
ENA pour en faire des prédicteurs solides du fonctionnement et du suivi des écosystèmes 
estuariens (partie 7.4.). 
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 En pratique 

La plupart des mesures de restauration sont prises au cœur de contextes pressants comme 
par exemple, dans le cadre de mesures compensatoires, avec des contraintes de temps et de 
réussite imposées. Le temps pris pour modéliser correctement les réponses à la restauration 
est souvent économisé, par peur, manque de connaissances, de compétences, de 
quantité/qualité des jeux de données voire de coût financier. Dans un contexte où il est urgent 
d’agir, il est important de lever rapidement ces verrous tout en continuant de mettre en place 
des actions. Une démarche empirique peut temporairement prendre le dessus, mais, déployée 
avec « bon sens » et dans une perspective d’acquisition de connaissances écologiques sur le 
système, elle peut être un atout important pour mettre en place des projets. Par ailleurs, il n’y 
a pas toujours lieu de déployer systématiquement un modèle pour améliorer ou récupérer 
certaines fonctions écologiques. L’intuition doublée de « bon sens » permettent, par exemple 
d’anticiper des améliorations sur l’oxygénation de l’eau pour les organismes en enlevant des 
structures qui empêchent des circulations normales de l’eau. La restauration a, et aura toujours 
certainement, un caractère expérimental. L’assumer en adoptant une démarche la plus 
scientifique possible et documentée permet de minimiser les échecs en attendant la 
banalisation de l’utilisation des outils. La formulation pertinente d’objectifs de restauration 
et la mesure de leur atteinte doit théoriquement s’appuyer sur des connaissances robustes et 
quantifiées des relations habitats-processus et habitats-espèces. Continuer les programmes 
d’acquisition de connaissances écologiques et mobiliser en même temps des outils qui 
permettent de s’affranchir au mieux de « l’à peu près », est certes un défi pour la recherche et 
l’opérationnalité, mais aussi la meilleure piste de récupération et d’amélioration des fonctions 
écologiques estuariennes. 
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9. Fiches descriptives des principaux outils et 
exemples d’applications 

L’ensemble des fiches contenues dans cette section constitue un premier pas vers leur 
diffusion en format type « guide » (troisième étape du travail des retours d’expérience initié 
depuis 2015). L’ensemble de ces fiches sera étoffé puis complété par d’autres modèles et cas 
d’applications dans le cadre de la parution d’un guide technique à destination des acteurs de 
la restauration (prévu courant 2020). 

 Fiches outils :  

Les fiches outils proposées en annexe synthétisent le fonctionnement d’un modèle particulier 
(paramètres, données, compétences, types d’applications et références associées). 

Les fiches proposées sont les suivantes :  
- MARS3D (ECOMARS3D / SEDIMARS3D) 

- Protocole de modélisation LOICZ (Land Ocean Interactions in the Coastal Zone) 

- CE-QUAL-ICM 

- SLAMM (Sea Leavel Affecting Marshes Model) 

- MEM (Marsh Equilibrium Model) 

- MIKE 21 / MIKE ECO Lab 

- FVCOM 

- Modèles de transport Réactionnel (RTMs) 

- ANAQUALAND 

- ICHTYOP 

- ECOPATH  

Fiches d’exemples d’application des outils 

Les fiches exemples proposent d’illustrer une application d’un ou plusieurs outils à une 
problématique écologique. Elles fournissent un aperçu synthétique des résultats d’un article 
scientifique qui aborde une ou plusieurs problématiques de restauration. 
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11. Glossaire 

Abondance : nombre total d’individus appartenant à une espèce ou un nombre d’individus 
par unité d’espace de cette espèce. 

Controlled Reduced Tide : système de contrôle des inondations via des écluses spécifiques 
permettant à la fois le tamponnage de l’onde de marée lors des évènements climatiques et le 
développement adéquat de la végétation typique des marais intertidaux. 

Adsoprtion : fixation physique et/ou chimique d’un atome ou d’une molécule par la surface 
d’un solide (vs. Désorption). 

Approche hybride : approche pour modéliser qui combine les approche mécanistique et 
empirique pour un modèle mélangé basé sur le savoir et sur les donnés 

Anadrome : espèces de poissons qui croissent en mer et remontent en eau douce pour se 
reproduire (ex : saumon, esturgeon, alose). 

Advection – diffusion : l’advection est le transport d’une quantité additive (la chaleur, 
l’énergie interne, un élément chimique, des charges électriques) par le mouvement du milieu, 
quelle que soit l’origine de ce mouvement (instabilité gravitaire ou entrainement forcé). La 
diffusion (ou conduction) est le transport relatif par rapport au milieu environnant en 
mouvement. 

Bathymétrie : topographie des fonds marins. 

Benthos : ensemble des organismes vivant en relation étroite avec les fonds sub-aquatiques. 
On distingue le benthos végétal ou phytobenthos (algues et phanérogames), du benthos 
animal ou zoobenthos (vers, mollusques, crustacés, poissons, etc.). Par ailleurs, la faune 
située en surface (ou épifaune) qui peut être fixée ou libre, se différencie de celle qui vit à 
l’intérieur du sédiment (endofaune). 

Biomasse : il s’agit de la masse d’un ensemble d’organismes vivants (appartenant par 
exemple à des espèces différentes). 

Boostrap : méthode d’inférence statistique basés sur des simulations, comme les méthodes 
de Monte-Carlo, les méthodes numériques bayésiennes. Le bootstrap ne nécessute pas 
d’autre information que celle disponible dans l’échantillon. Il ne créé de nouveaux échantillons 
que par tirage dans l’ancien, avec remise à partir de l’échantillon initial (ré-échantillonnage). 

Bouchon vaseux : zone de turbidité maximale particulière aux estuaires comprise entre des 
eaux douces peu chargées en matières en suspension à l’amont et les eaux salées marines. 
Sa situation n’est pas stable car il évolue au gré des conditions hydrologiques (débits, cycles 
de marée). 

Catadrome : espèces qui croissent et vivent en eau douce et se reproduisent en mer 
(exemple, anguille). 

Chenaux de marée : axe hydrographique s’évasant rapidement de l’amont vers l’aval drainant 
l’eau des marées et des bassins versants au jusant ou au contraire la répartissant lors du flot. 
Les chenaux s’organisent en réseaux de divers types. Les chenaux de marée se rencontrent 
sur les marais et les vasières (où ils ont parfois une appellation locale telle que criche, 
filandres.).  La terminologie anglaise correspond généralement à « channels », « creeks ». 

Coefficient de marée : nombre sans dimension calculé d’après le marnage qui caractérise la 
grandeur de la marée sur une échelle de 20 à 120. 

Communauté : ensemble de populations animales et végétales qui vivent dans une aire 
donnée, à un moment donné et qui interagissent selon un gradient d’interaction. 
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Courant tidal : courant généré par la marée. 

Désorption : retour en solution d’un atome ou d’une molécule qui était fixé à la surface d’un 
solide (vs. Adsorption). 

Diagénèse : la diagenèse, ou diagénèse, désigne l'ensemble des processus physico-
chimiques et biochimiques par lesquels les sédiments sont transformés en roches 
sédimentaires. 

Diversité spécifique : on entend par diversité spécifique un indice qui prend en compte la 
contribution de chaque espèce à la biomasse, au flux d'énergie, au recouvrement ou à tout 
autre aspect quantifiable de son importance dans le peuplement considéré 

Efficacité écotrophique : l’efficacité écotrophique d’un groupe i, est définie comme la 
proportion de la production du groupe i qui n’alimente pas la boîte détritique, mais qui est 
utilisée (consommée dans la chaîne trophique, exportée, accumulée ou pêchée). Fraction 
utilisée dans la chaîne trophique ou exportée. 

Entropie : fonction exprimant le principe de dégradation de l’énergie. Augmentation du 
désordre du système. 

EQR : Ratio de qualité écologique. 

Espèce clé de voûte : une espèce qui exerce un effet disproportionné sur son environnement 
compte tenu de son abondance (ou biomasse, ou productivité). 

Etat de référence : la valeur ou l'étendue de valeurs d'un état auquel les impacts de pressions 
anthropiques sont absents. Les valeurs utilisées pour définir l'état de référence sont 
directement liées au critère de 'bon état écologique" utilisé pour l'évaluation. 

Exergie : grandeur permettant de mesurer la qualité d’une énergie.  

Fetch : le fetch est la distance en mer ou sur un plan d'eau au-dessus de laquelle souffle un 
vent donné sans rencontrer d'obstacle (une côte) depuis l'endroit où il est créé ou depuis une 
côte s'il vient de la terr = distance que laquelle un vent a généré des vagues). 

Fitness : la fitness des organismes (ou valeur sélective) est une notion d’écologie évolutive 
complexe. Elle peut se traduire principalement par la capacité des individus à contribuer à la 
génération suivante. Elle dépend principalement de leur survie entre le stade embryonnaire et 
le stade adulte, mais aussi de leur fécondité (production de descendants viables et capables 
de se reproduire à leur tour). 

Flot : moment de la marée montante, avec des courants dirigés vers l’amont (vs. Jusant). 

Flood control levee : Digue de submersion 

Fonction : la fonction et le fonctionnement se réfèrent au taux des processus impliquant un 
changement dans les composantes structurelles au cours du temps. (Dynamique 
populationnelle, productivité, turnover des espèces, assimilation des nutriments, diversité 
fonctionnelle, fécondité, survie, mortalité, bioturbation, interactions proie-prédateur, flux 
d'énergie etc.) 

Foraging : terme employé pour désigner le comportement relatif à la recherche de nourriture. 

Forçage : ensemble des conditions environnementales qui contraignent le fonctionnement 
des estuaires. 

Fractal : une figure fractale est un objet mathématique, telle une courbe ou une surface, dont 
la structure est invariante par changement d'échelle 

Hystérésis : phénomène se produisant au sein d’un écosystème qui tend alors à demeurer 
dans un certain état quand la cause extérieure qui a produit le changement a cessé. 

Maillage : discrétisation d’un domaine physique en sous-unités plus petites (mailles), 
(synonyme : grille). 
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Habitat : milieu terrestre ou aquatique qui se distingue par ses caractéristiques 
géographiques, abiotiques et biotiques, qu’il soit entièrement naturel ou semi-naturel. L’habitat 
est un ensemble indissociable associant les caractéristiques stationnelles (climatiques, 
physico-chimiques, édaphiques), correspondant au biotope, aux organismes vivant au sein de 
cet habitat, correspondant à la biocénose, et qui, par leur caractère intégrateur définissent 
l’habitat (Directive Habitat Faune Flore DHFF 92/43/EEC). 

Hindcasting : simulation rétrospective. 

Hypsométrie : hauteur, altitude d’un lieu par rapport au niveau de la mer. Les courbes 
hypsométriques permettent de visualiser les différentes zones d’altitude d’un espace donné. 

Impact : les conséquences d’une pression sur un habitat exprimées sous forme d’une 
modification de ses caractéristiques biotiques et/ou abiotiques (= effet). 

Intertidal : qualifie la zone comprise entre la plus haute mer et la plus basse mer de vive-eau 
(zone de balancement des marées). 

Jusant : moment de la marée descendante, avec des courants dirigés vers l’aval (vs. Flot). 

Lagrangien : le lagrangien d'un système dynamique est une fonction des variables 
dynamiques qui décrit les équations du mouvement de ce système. 

Jackknife : méthode de ré-échantillonnage qui permet plusieurs possibilités (réduire le biais 
d’un petit échantillon, construction d’intervalles de confiances, test statistique). Remplacée peu 
à peu par la méthode de bootstrap. 

Machine learning : algorithme capable d'acquisition autonome et d'intégration du savoir. 
Capacité à apprendre de l'expérience, de l'observation analytique et d'autres moyens résulte 
en un algorithme qui peut améliorer sa propre performance (efficacité). 

Marais : terme employé dans ce rapport pour désigner l’ensemble des zones humides 
intertidales situées en zones salée, saumâtre ou d’eau douce. La distinction 
« slikke »/ « schorre » est généralement absente dans la littérature scientifique publiée et 
l’ensemble de ces zones sont désignées en anglais sous le terme générique de « salt 
marshes », « brackish marshes », « freshwater marshes ». Lorsque les précisions sur la zone 
de salinité sont absentes, le terme « marais intertidal » est employé 

Marnage : différence entre le niveau de pleine mer et de basse mer en un point donné. En 
estuaire, il est fonction du coefficient de marée, du débit du cours d’eau et de facteurs 
climatiques. 

MAGEST : le réseau d’observation automatisé de la Gironde, MAGEST (Marel Gironde 
Estuaire) permet de suivre en continu la qualité physico-chimique des eaux de l’estuaire de la 
Gironde. http://www.magest.u-bordeaux1.fr/ 

Mésohalin : de salinité comprise entre 5 et 18. 

Métrique : un paramètre individuel quantifiable associé à un indice scientifique. Par exemple, 
la biomasse et l'abondance des espèces sont deux métriques dans le contexte d'un indice qui 
les utilise pour indiquer une caractéristique de l'environnement (autre exemple avec la 
température de l'eau). 

Modèle : ensemble d’équations permettant de reproduire analytiquement le fonctionnement 
d’un système. 

Modèle empirique : modèle basé sur une relation statistique ajustée aux données comme un 
moyen d'identifier statistiquement les relations entre les stresseurs et les variables réponses. 

Morte eau : se dit d’une marée de faible amplitude, avec un coefficient inférieur à 50 (premier 
et dernier quartier de lune) (vs. Vive eau). 

Nekton : désigne les animaux aquatiques pouvant se déplacer librement malgré les courants 
(vs. Plancton) 
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Nutriment : ensemble des éléments nécessaires à la croissance des végétaux 
(principalement l’azote, le phosphore, le potassium et la silice). 

Oligohalin : de salinité comprise entre 0,5 et 5. 

Persistance : temps pendant lequel une variable reste dans le même état avant de changer 
pour un autre. La persistence correspond à la mesure de la capacité du système à se maintenir 
lui-même au cours du temps (Loreau et al. 2002). 

Plancton : désigne les organismes vivant en eaux douces, saumâtres ou salées et flottant 
passivement dans la colonne d’eau. Il peut être végétal (phytoplancton) ou animal 
(zooplancton) (vs. Nekton). 

Polyhalin : de salinité comprise entre 18 et 30. 

Population : ensemble d’individus de la même espèce organisés dans l’espace et dans le 
temps.  

Pression anthropique : une pression anthropique est définie comme le mécanisme à travers 
lequel une activité humaine peut avoir un effet sur un habitat. Les pressions peuvent être 
d’ordre physique, chimique ou biologique. Une activité peut engendrer différentes pressions 
et une même pression peut être causée par plusieurs activités. 

Prisme tidal : ou prisme de marée (correspond au produit de l’amplitude de la marée par la 
surface moyenne de l’estuaire). 

Processus : les processus peuvent être vus comme l’ensemble des mécanismes biologiques, 
physiques et chimiques qui se déroulent au sein des habitats (ou à l’échelle de l’écosystème) 
et qui lient les organismes à leur environnement, comme la photosynthèse, la consommation, 
l’assimilation, l’excrétion, la bioturbation, la minéralisation (qui permettent de supporter les 
fonctions de transferts de matière et d’énergie au sein du réseau trophique et de transformation 
de la matière organique etc.), ou leurs mouvements (dispersion larvaire, migration etc.). 

Production primaire : quantité de matière organique produite à partir de la matière 
inorganique grâce à une source d’énergie extérieure (lumière pour la production végétale). 

Production secondaire : accroissement de la biomasse des consommateurs secondaires 
(zooplancton filtreur et chasseur). 

Propagule : organe de dissémination (propagation) et de reproduction (asexuée) d’un 
organisme animal, végétal, bactérien ou encore fongique. Il peut prendre la forme de spores, 
kystes, thalles, rhizomes, etc. 

Réseau trophique : ensemble de liens entre les différents compartiments biologiques 
(organisés en niveaux) d’un écosystème par lesquels circulent l’énergie et la biomasse. 

Restauration : la Society for Ecological Restoration (SER) définit la restauration comme la 
transformation intentionnelle d’un milieu pour y rétablir l’écosystème considéré comme 
indigène et historique. Le but de cette intervention est de rétablir une ou plusieurs structure(s) 
et donc un fonctionnement écologique. Le degré d’ambition de la restauration diffère selon les 
objectifs associés au fonctionnement écologique (visant une ou l’intégralité des fonctions 
écologiques). On distinguera par conséquent au sein de la restauration au sens large, la 
réhabilitation, la réaffectation et la recréation. 

Recrutement : processus par lequel la fraction la plus jeune de la population s’intègre pour la 
première fois à l’ensemble des poissons accessibles à l’exploitation. Toutefois, le terme est 
généralement utilisé chez les halieutes pour désigner la fraction elle-même et non le processus 
: effectif de juvéniles qui vient chaque année reconstituer le stock constamment réduit par les 
morts naturelles et les captures.  

Résilience : vitesse avec laquelle un système retourne à un état d’équilibre après une 
perturbation. Un long retour correspond à une faible résilience. La résilience d’une 
communauté dépend des espèces les moins résilientes (les plus lentes à revenir à l’équilibre). 
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Résistance : la capacité d’un système à tolérer une pression sans modification notable de ses 
caractéristiques biotiques et abiotiques. Capacité d’un écosystème à maintenir son état 
originel dans le contexte d’une perturbation externe (Harrison 1979). Une forte résistance 
correspond à seulement de petits changements (en nombre et intensité) au sein d’un 
écosystème. 

Richesse spécifique : le nombre d'espèces d'un ou de plusieurs taxons présentes dans une 
aire donnée. La comparaison des richesses se fait par comparaison (rapport) des nombres 
d'espèces. 

Robustesse : se réfère à la durabilité de l’intégrité de l’écosystème qui est responsable de sa 
stabilité. La robustesse correspond à la mesure de la quantité de perturbation qu’un 
écosystème peut encaisser avant de changer d’état (Loreau et al. 2002). Plus la robustesse 
est forte, plus stable est le réseau trophique.  

Séquence ERC (Eviter-Réduire-Compenser) : la séquence Eviter-Réduire-Compenser 
s’applique, de manière proportionnée aux enjeux, à tous types de plans, programmes et 
projets dans le cadre des procédures administratives d’autorisation. Elle a pour but de déployer 
les moyens permettant d’éviter dans un premier lieu les impacts sur l’environnements, de 
réduction ensuite et en dernier lieu de compenser les impacts résiduels du projet, du plan ou 
programme sur les deux étapes précédentes n’ont pas permis de les supprimer. 

Services écosystémiques : bénéfices que retirent les êtres humains du fonctionnement des 
écosystèmes. 

Structure :  la structure du milieu, d’un habitat, se réfère aux caractéristiques du système à 
un temps t en termes de nombre d'espèces, et en termes de caractéristiques physiques et 
chimiques. 

SYNAPSES : le réseau SYNAPSES (système de surveillance automatisé de la physico-chimie 
de l’estuaire de la Seine) est un réseau de mesures en continu sur l’ensemble de l’estuaire de 
la Seine, coordonné par le GIP Seine-Aval en collaboration avec le Grand Port Maritime de 
Rouen. Il permet un suivi haute fréquence des principaux paramètres physico-chimiques de 
l’eau. http://www.seine-aval.fr/reseau-synapses/ 

SYVEL : le réseau SYVEL (système de veille dans l’estuaire de la Loire) permet de suivre les 
principaux paramètres physico-chimiques de l’eau (température, salinité, concentration en 
oxygène dissous, matières en suspension). http://www.loire-estuaire.org/accueil/nos-
outils/reseau-de-mesures-en-continu-syvel-2 

Vasières : espaces côtiers ou sous-marins couverts de vase. 

Zone humide : milieu situé entre le milieu terrestre et le milieu aquatique, englobant des 
termes tels que marais, marécage, tourbière, vasière. Dans ces milieux, la nappe se trouve, 
au moins une partie de l’année, proche de la surface. 
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