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1 Contexte général 
 

1.1. Érosion de la biodiversité  
 

D’après la Liste Rouge diffusé par l’IUCN en 2008, 16 928 espèces sont aujourd’hui 

menacées d’extinction. De nombreux spécialistes de la biodiversité s’accordent à dire que la 

planète traverse aujourd’hui la sixième grande crise d’extinction des espèces (Barnosky et al., 

2011; Sala et al., 2000). A la différence des précédentes crises d’extinctions massives, celle-ci 

se déroule sur une échelle de temps très courte (siècles) incompatible avec l’adaptation des 

espèces longévives. Les causes de cette perte de biodiversité sont à la fois liées au 

changement climatique et aux activités humaines. Les risques associés au changement 

climatique en milieu marin sont la hausse du niveau la de mer (McLeod et al., 2010), de la 

température de l’eau (Warren et al., 2011), des régimes de tempêtes (Walker et al., 2008) et 

l’acidification des océans (Riebesell, 2008). Nombreuses sont également les activités 

anthropiques altérant la biodiversité comme (i) la surexploitation des ressources (Castilla, 

2000; Lauck et al., 1998; Pauly and Watson, 2003), (ii) l’introduction d’espèces exotiques 

(Kennedy et al., 2002; Piazzi and Balata, 2009; Reise et al., 2006), (iii) la pollution (Terlizzi 

et al., 2005; Trevors, 2003) et (iv) la destruction de l’habitat (Nakagiri et al., 2001; Oleksyn 

and Reich, 1994; Stone, 1995). Compte tenu du nombre de services rendus par la biodiversité 

à l’Homme et à son économie (Balmford et al., 2002; Balvanera et al., 2006; Beaumont et al., 

2007; Turner et al., 2007; Worm et al., 2006), des sommets mondiaux sur la Terre et le 

développement durable ont été tenu à plusieurs reprises (Rio 1992, Johannesburg 2002 et Rio 

2012), dans le but de mettre en place des mesures de gestion et de conservation pour ralentir 

autant que possible l’érosion de la biodiversité et lutter contre le changement climatique et la 

pollution. 
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Bien que moins bien documentés (Cole, 2005), les écosystèmes marins ne sont pas 

épargnés par les effets de l’anthropisation et l’érosion de la biodiversité qui en découle le plus 

souvent (Upton, 1992). A l’interface entre milieu terrestre et marin, les zones côtières sont 

particulièrement exposées aux pressions anthropiques. Celles-ci concentrent aujourd’hui plus 

de 50 % de la population mondiale et selon les modèles prévisionnels, cette tendance va 

s’accentuer pour atteindre 75% d’ici 2020 (Burke et al., 2001). Bien que l’océan côtier ne 

représente environ que 7% de la surface et 0,5% du volume des océans, celui-ci fourni de 

nombreux biens et services écosystémiques d’approvisionnement, de régulation, culturel et de 

support nécessaire à la production d’autres services (UNEP, 2006). Les zones côtières 

représentent notamment à elles seules 30% de la production biologique totale de l’océan 

(Mantoura et al., 1991) et 70 à 80% des captures de poissons mondiales. Cependant, la forte 

concentration humaine sur ces zones côtières et l’intensification des activités humaines, telles 

que l’agriculture, l’industrie, le tourisme, la pêche et l’aquaculture, ont entraînées une 

transformation profonde des écosystèmes littoraux (Danovaro and Pusceddu, 2007; Worm et 

al., 2006), en particulier depuis la seconde guerre mondiale. Par exemple, sur les côtes de 

l’Europe du Nord, l’invasion de la crépidule (Crepidula fornicata) a été reconnue pour avoir 

des conséquences néfastes sur le développement des huîtres et l’habitat des coquilles St. 

Jacques, dont l’exploitation représente une importante économie (Streftaris et al., 2005). La 

production excessive de matière organique déversée par les fleuves, entraînant 

l’eutrophication des zones côtières, est à l’origine de plus en plus d’évènements d’anoxie, 

comme par exemple répertorié dans la mer du Kattegat située entre la Suède et le Danemark. 

L’anoxie a pour effet de modifier les réseaux trophique, d’entrainer des pertes de biodiversité 

et l’effondrement des pêcheries (Diaz, 2001). Il a été estimé qu’en Europe chaque jour entre 

1960 et 1995 un kilomètre de littoral côtier a été aménagé par des constructions, causant la 

perte d’au moins 50 % des habitats naturels comme les zones humides ou d’herbiers, voir 
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jusqu’à 80 % dans de nombreuses régions (Airoldi et al., 2008; Airoldi and Beck, 2007). La 

destruction d’herbiers de zostère (Zostera marina), laissant place à des zones vaseuses 

dépourvues de végétation, a entraîné une diminution de l’abondance, de la biomasse et de la 

richesse spécifique locale de poissons dans les baies du Massachussetts sur la côte est 

américaine (Hughes et al., 2002). 

 

1.2. Effondrement des stocks de poissons et gestion des ressources halieutiques 
 

Parmi les menaces d’anthropisation et de changement global qui pèsent sur les 

écosystèmes marins et particulièrement sur les milieux côtiers (Jackson, 2008), la surpêche est 

considérée comme la principale responsable de l’effondrement de nombreux stocks à travers 

le monde (Pauly and Watson, 2003). D’après les statistiques de la FAO (Food and Agriculture 

Organization), plus de 52% des pêcheries mondiales seraient pleinement exploitées et il ne 

resterait que peu de zones dans le monde où les stocks restent faiblement ou sous-exploités 

(FAO, 2005). Bien que l’industrialisation des flottilles de pêche dans les années cinquante se 

soit tout d’abord traduite par une augmentation des captures, depuis la fin des années quatre-

vingt la tendance s’est inversée avec l’effondrement de nombreux stocks de poissons (Pauly et 

al., 2002), tels que l’aiglefin ou la morue dans les eaux de Terre-Neuve et du Labrador (Myers 

et al., 1996) qui n’en sont que des exemples. 

 

Différents outils de gestion sont aujourd’hui employés pour gérer de manière spécifique 

les ressources halieutiques parmi lesquelles on peut distinguer : (i) les limitations de pêche par 

quotas, (ii) les limitations d’engins de pêche, (iii) la mise en place de zones réglementées et 

(iv) plus récemment la mise en place de récifs artificiels (RA). Les limitations de pêches ont 
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été instaurées pour permettre d’assurer une quantité d’individus suffisante pour assurer la 

reproduction et ainsi le maintien des stocks. Les limitations d’engins de pêche visent à limiter 

les engins qui détruisent les fonds marins et peu sélectifs qui génèrent des rejets importants 

comme les chaluts de fonds (Pauly and Watson, 2003). L’interdiction des chalutiers dans la 

zone des trois miles nautiques sur les côtes européennes a été mise en place pour protéger les 

habitats côtiers reconnus pour être des zones de nourriceries importantes (Beck et al., 2001). 

Des zones réglementées sont également mise en place, soit de manière saisonnière pour cibler 

la protection des stades de vie les plus vulnérables, par exemple en fermant à la pêche les 

zones de reproduction de certaines espèces (Rijnsdorp et al., 2012), soit de manière durable 

sur des périodes indéterminées. Ces fermetures durables de la pêche sont notamment mis en 

place par des réserves ou aires marines protégées (AMP) où le niveau de protection peut-être 

variable et cibler toutes les activités extractives ou seulement les limiter en autorisant les 

activités considérées comme ayant le moins d’impact sur ces zones. Généralement, les zones 

d’AMP ou de réserves marines sont définies de façon à protéger des zones « sources » 

connues pour être naturellement riches et pouvoir alimenter en nouvelles recrues les zones à 

l’extérieur de ces réserves par « débordement » ou « spillover » (Ashworth and Ormond, 

2005). A la différence des autres outils de gestions décrits ci-dessus, les RA correspondent à 

des aménagements qui viennent modifier le paysage sous-marin dans l’objectif d’accroître 

l’habitat favorable et d’augmenter les capacités de production des écosystèmes côtiers. 

 

  



 

2 Les récifs artificiels 
 

3.1. Outils de gestions pour compenser les effets de l’anthropisation
 

Depuis les années cinquante, pour mitiger les effets de l’anthropisation sur les zones 

côtières, de nouveaux outils de gestion ont été développés sous la forme de récifs artificiels 

(RA). D’après la définition de Lacroix (2001), les RA sont des structures 

volontairement dans le but de créer, protéger ou restaurer un écosystème riche et diversifié qui 

puisse induire chez les animaux des processus d’attraction, de concentration, de protection et 

dans certains cas de production (

attirer les poissons et invertébrés était déjà employé par les Japonais dès 

n’est qu’à partir des années cinquante, qu’ont débuté les premières immersions de structures 

artificielles spécifiques. Compte tenu de leur caractéristique à modifier l’habitat et  agir sur les 

processus écologiques naturels, les RA sont depuis utilisés pour des applicat

toujours dans l’objectif d’atténuer les effets de l’anthropisation (Seaman Jr. and Jensen, 2000; 

Seaman, 2007). 

Figure 1. Colonisation des récifs artificiels de Leucate 
Jérémy Pastor. 

3.1. Outils de gestions pour compenser les effets de l’anthropisation

Depuis les années cinquante, pour mitiger les effets de l’anthropisation sur les zones 

côtières, de nouveaux outils de gestion ont été développés sous la forme de récifs artificiels 

(RA). D’après la définition de Lacroix (2001), les RA sont des structures 

volontairement dans le but de créer, protéger ou restaurer un écosystème riche et diversifié qui 

puisse induire chez les animaux des processus d’attraction, de concentration, de protection et 

dans certains cas de production (Figure 1). Bien que le principe d’immerger des objets pour 

attirer les poissons et invertébrés était déjà employé par les Japonais dès le XVII

ir des années cinquante, qu’ont débuté les premières immersions de structures 

artificielles spécifiques. Compte tenu de leur caractéristique à modifier l’habitat et  agir sur les 

processus écologiques naturels, les RA sont depuis utilisés pour des applicat

toujours dans l’objectif d’atténuer les effets de l’anthropisation (Seaman Jr. and Jensen, 2000; 

. Colonisation des récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès, Golfe du Lion. Photos 
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3.1. Outils de gestions pour compenser les effets de l’anthropisation 

Depuis les années cinquante, pour mitiger les effets de l’anthropisation sur les zones 

côtières, de nouveaux outils de gestion ont été développés sous la forme de récifs artificiels 

(RA). D’après la définition de Lacroix (2001), les RA sont des structures immergées 

volontairement dans le but de créer, protéger ou restaurer un écosystème riche et diversifié qui 

puisse induire chez les animaux des processus d’attraction, de concentration, de protection et 

). Bien que le principe d’immerger des objets pour 

le XVII ème siècle, ce 

ir des années cinquante, qu’ont débuté les premières immersions de structures 

artificielles spécifiques. Compte tenu de leur caractéristique à modifier l’habitat et  agir sur les 

processus écologiques naturels, les RA sont depuis utilisés pour des applications variées mais 

toujours dans l’objectif d’atténuer les effets de l’anthropisation (Seaman Jr. and Jensen, 2000; 

 

Le Barcarès, Golfe du Lion. Photos prises par 
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(i) En raison du déclin des stocks de poisson à travers le monde, les RA sont souvent 

employés dans le but d’augmenter la production locale de poisson et de maintenir les 

pêcheries artisanales (Grossman et al., 1997; Polovina, 1989; Santos and Monteiro, 1997). En 

effet, de nombreuses études sur les RA ont démontré de fortes densités de poissons, dont des 

espèces à valeur commerciale (Leitao et al., 2009). Dans certains cas, des suivis par pêche 

expérimentale ont également montré des augmentations locales de la production de pêche liée 

à ces nouveaux habitats (Santos et Monteiro 1998). (ii) Les RA sont également utilisés pour 

restaurer la qualité de l’eau dans des zones eutrophisées, comme dans la baie de Neva, un 

estuaire du Golfe de Finlande (Antsulevich, 1994; Leihonen et al., 1996). Les RA servant de 

support à de nombreux invertébrés filtreurs, ils sont utilisés comme filtre biologique pour 

résorber l’excès de matière organique déversé et ainsi éviter les risques d’anoxie. Ce même 

principe est également appliqué pour atténuer les effets néfastes liés à la production aquacole. 

Des premiers essais ont montré que le fait d’installer des RA sous les cages aquacoles 

permettaient de réduire les rejets et l’accumulation de matière organique particulaire et 

dissoute (Angel and Spanier, 2002; Gao et al., 2008; Tsemel et al., 2006). (iii) Les RA sont 

aussi mis en place pour développer des activités récréatives ou réduire leurs impacts sur les 

sites naturels en diversifiant les sites accessibles à la pêche récréative ou à la plongée (Brock, 

1994; Leeworthy et al., 2006). Ce type de RA est particulièrement développé aux États-Unis 

et au Canada. Notamment, la multiplication de sites de plongée par l’immersion de RA 

permet de développer des activités touristiques, dont les retombées économiques sont souvent 

importantes voir supérieures à celles de la pêche professionnelle (Ditton et al., 2002; Milon, 

1989; Oh et al., 2008). (iv) Les RA servent également à protéger la bande côtière contre le 

chalutage. Cette activité est, sauf exception locale, interdite dans la zone des trois miles 

nautiques, mais de nombreuses infractions sont cependant répertoriées créant entre autre des 

conflits avec les pêcheurs petits métiers qui habituellement exploitent cette zone (Gonzalez-
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Correa et al., 2005; Pickering et al., 1998; Polovina, 1991; Ramos Espla et al., 2000). (v) 

Dans certains cas, les RA sont immergés dans le but de conserver la biodiversité, en restaurant 

des habitats dégradés ou détruits suite à des perturbations climatiques ou anthropiques 

(Abelson, 2006; Pickering et al., 1998; Pratt, 1994; Reed et al., 2006). Dans les Maldives, des 

RA ont été immergés afin de compenser l’effet de l’extraction des coraux qui a été pratiquée 

durant des décennies et a fortement réduit la couverture corallienne. Ces structures artificielles 

ont permis de reconstituer les peuplements de poissons et ont servi de support pour le 

développement de nouveaux coraux (Clark and Edwards, 1994). (vi) De plus, les RA sont 

employés dans la recherche à travers la mise en place de RA expérimentaux visant à mieux 

comprendre le fonctionnement des écosystèmes et étudier les processus écologiques (Beets 

and Hixon, 1994; Eklund, 1997; Jenson, 1998; Miller, 2002). Par exemple, Eklund (1997) a 

déployée des RA expérimentaux standards auxquels différents traitements ont été appliqués 

(avec ou sans présence de prédateurs, de micro-habitats et d’antifouling) pour mettre en 

évidence le rôle de la limitation de la ressource et de la prédation dans la dynamique des 

populations de poissons. 

 

3.2. Développement des récifs artificiels 
 

Parmi toutes les applications existantes, on peut classifier les RA selon deux catégories, 

les RA de protection et les RA de production au sens large, qui sont parfois utilisées 

conjointement (Relini et al., 2008). Bien que les RA de production puissent avoir des 

applications différentes (voir paragraphe ci-dessus), leur objectif est d’attirer et de concentrer 

les organismes et se différencient ainsi des RA de protection, dont l’objectif premier est de 

servir d’obstacle physique. Ces différences d’objectifs de ces deux types de RA vont se 

traduire dans l’apparence et les matériaux employés pour leur construction.  



 

Les RA de protection visent à limiter le chalutage illégal et ses nuisances dans la bande 

côtière des 3 milles nautiques (~ 5,5 km). Leur objectif est de faire obstruction aux filets des 

chaluts et servir d’engin de dissuasion. Ce type de RA ont particulièr

les côtes espagnoles, avec plus de 103 RA déployés, bien que leur objectif était également 

d’augmenter les captures de la pêche artisanale (RA de production, voir paragraphe ci

dessous ; Relini et al. 2008). Certaines structures de

considérés comme un outil de dissuasion particulièrement efficace contre le chalutage illégal 

dans la bande côtière, ayant permis aux fonds meubles et 

nombreux cas (Ramos Espla et al

mais sont généralement très lourde

arracher les filets des chalutiers (

colonisées de part leur faible disponibilité en microhabitats 

de cette introduction, ce type de RA ne ser

constituer un obstacle physique sur le fond marin et non pas d’avoir un effet direct sur le 

compartiment biotique de l’écosystème.

 

Figure 2. Différents types de modules de récifs 
module Searock (C), module Negri (D) (© Eric Charbonnel).

 

Les RA de production cherchent à imiter les substrats rocheux naturels pour attirer et 

concentrer les organismes dans le but d’accroitre 

aux RA de protection, ils sont composés de structures créant des cavités et loges pour les 

es RA de protection visent à limiter le chalutage illégal et ses nuisances dans la bande 

côtière des 3 milles nautiques (~ 5,5 km). Leur objectif est de faire obstruction aux filets des 

chaluts et servir d’engin de dissuasion. Ce type de RA ont particulièrement été développé

les côtes espagnoles, avec plus de 103 RA déployés, bien que leur objectif était également 

d’augmenter les captures de la pêche artisanale (RA de production, voir paragraphe ci

; Relini et al. 2008). Certaines structures de RA comme les modules «

outil de dissuasion particulièrement efficace contre le chalutage illégal 

dans la bande côtière, ayant permis aux fonds meubles et aux herbiers de se régénérer dans de 

(Ramos Espla et al., 2000). Ces structures peuvent être de différentes formes, 

mais sont généralement très lourdes (3-5 tonnes) et possèdent des pointes pour retenir ou 

arracher les filets des chalutiers (Figure 2). En revanche, elles sont souvent faiblement 

colonisées de part leur faible disponibilité en microhabitats (Relini et al., 2008)

de cette introduction, ce type de RA ne sera pas considéré puisque leur objectif premier est de 

constituer un obstacle physique sur le fond marin et non pas d’avoir un effet direct sur le 

compartiment biotique de l’écosystème. 

. Différents types de modules de récifs artificiels anti- chalutage : module Fakir (A), Tripode (B), 
module Searock (C), module Negri (D) (© Eric Charbonnel). 

Les RA de production cherchent à imiter les substrats rocheux naturels pour attirer et 

concentrer les organismes dans le but d’accroitre les ressources halieutiques. Contrairement 

, ils sont composés de structures créant des cavités et loges pour les 
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es RA de protection visent à limiter le chalutage illégal et ses nuisances dans la bande 

côtière des 3 milles nautiques (~ 5,5 km). Leur objectif est de faire obstruction aux filets des 

ement été développés sur 

les côtes espagnoles, avec plus de 103 RA déployés, bien que leur objectif était également 

d’augmenter les captures de la pêche artisanale (RA de production, voir paragraphe ci-

RA comme les modules « armés » sont 

outil de dissuasion particulièrement efficace contre le chalutage illégal 

herbiers de se régénérer dans de 

. Ces structures peuvent être de différentes formes, 

onnes) et possèdent des pointes pour retenir ou 

). En revanche, elles sont souvent faiblement 

(Relini et al., 2008). Dans la suite 

que leur objectif premier est de 

constituer un obstacle physique sur le fond marin et non pas d’avoir un effet direct sur le 

 

chalutage : module Fakir (A), Tripode (B), 

Les RA de production cherchent à imiter les substrats rocheux naturels pour attirer et 

les ressources halieutiques. Contrairement 

, ils sont composés de structures créant des cavités et loges pour les 



 

organismes. Selon les pays, l’année d’immersion et les objectifs, les RA de production et 

paysagers sont constitués de mat

moins importante. Les premiers RA étaient constitués de déchets ou de matériaux 

récupération, comme des carcasses de voiture, des pneus de voiture (

(Jensen et al., 2000). En Europe, l’immersi

interdite et les RA récents sont majoritairement constitués de béton ou d’acier. On peut 

trouver des modules en béton simple tel que les buses et les dalots et des RA multi

composés d’un ensemble de modules disposés généralement

aléatoire, afin d’augmenter le nombre et la taille des espaces vides propices au refuge des 

poissons. Ce genre de RA ont notamment été utilisés pour l’implantation des RA de Leucate 

Le Barcarès dans le Languedoc 

 

Figure 3. Récifs artificiels constitués de différents assemblages de pneus de voitures, dont certains co
dans du béton (Spanier et al. 1990).
 

 

Figure 4. Modules simples de type dalots et buses (A) et des RA multi
constituées de buses et de dalots (B) tel que ceux des récifs artificiels de Leucate

 

organismes. Selon les pays, l’année d’immersion et les objectifs, les RA de production et 

paysagers sont constitués de matériaux, de formes très variées et dont l’étendues est plus ou 

moins importante. Les premiers RA étaient constitués de déchets ou de matériaux 

récupération, comme des carcasses de voiture, des pneus de voiture (Figure 

. En Europe, l’immersion de matériaux de récupération

interdite et les RA récents sont majoritairement constitués de béton ou d’acier. On peut 

trouver des modules en béton simple tel que les buses et les dalots et des RA multi

composés d’un ensemble de modules disposés généralement les uns sur les autres de manière 

aléatoire, afin d’augmenter le nombre et la taille des espaces vides propices au refuge des 

poissons. Ce genre de RA ont notamment été utilisés pour l’implantation des RA de Leucate 

Le Barcarès dans le Languedoc - Roussillon (Figure 4).  

. Récifs artificiels constitués de différents assemblages de pneus de voitures, dont certains co
dans du béton (Spanier et al. 1990). 

. Modules simples de type dalots et buses (A) et des RA multi-modulaire type amas chaotiques 
constituées de buses et de dalots (B) tel que ceux des récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès.
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organismes. Selon les pays, l’année d’immersion et les objectifs, les RA de production et 

formes très variées et dont l’étendues est plus ou 

moins importante. Les premiers RA étaient constitués de déchets ou de matériaux de 

Figure 3) ou des navires 

on de matériaux de récupération est aujourd’hui 

interdite et les RA récents sont majoritairement constitués de béton ou d’acier. On peut 

trouver des modules en béton simple tel que les buses et les dalots et des RA multi-modulaires 

les uns sur les autres de manière 

aléatoire, afin d’augmenter le nombre et la taille des espaces vides propices au refuge des 

poissons. Ce genre de RA ont notamment été utilisés pour l’implantation des RA de Leucate - 

 

. Récifs artificiels constitués de différents assemblages de pneus de voitures, dont certains coulés 

 

modulaire type amas chaotiques 
Le Barcarès. 



 

Il existe également des structures unitaires plus importantes, comme les modules type LARU 

(Figure 5A) installées sur les RA du Golfe 

volume de 168 m3 et une surface de 175 m

plus complexifiés comme les structures de type alvéolaires (

petites structures, comme des briques, des petites buses, des filières à moules ou encore des 

poches de coquilles d’huîtres vide (

et à la structuration en ‘villages’ c'est

de RA. Compte-tenue des études pa

l’intégration des RA au sein d’écosystèmes naturels sont encore mal connus, il semble que la 

« réussite » des projets de RA soit en grande partie liée au choix du site d’immersion, ainsi 

qu’à leur complexité. Concernant ce dernier point, des études récentes ont fait appara

l’importance de la complexité et de la dimension fractale de l’habitat comme un point clé dans 

le succès de la colonisation des RA 

Lan et al., 2008; Lan Chun-

2002). Des structures plus spécifiques sont également développées, comme par exemple des 

RA spécifiquement dédiés à la pêcherie de langoustes avec des loges calibrées pour s

refuge aux décapodes (Barshaw and Spanier, 1990)

déployés dans le cadre de projets de repeuplements, avec uniquement de très petites loges 

dédiées aux poissons juvéniles et limitant les risques de prédations (

Figure 5. Modules de type LARU constituant les récifs artificiels du Golfe Juan dans les Alpes 
Maritimes, avant (A) et après complexification par l’ajout de petites structures en béton dans les espaces 
vides à l’intérieur du module (B) (issue de Charbonnel et al. 2002).

Il existe également des structures unitaires plus importantes, comme les modules type LARU 

) installées sur les RA du Golfe Juan dans les Alpes-Maritimes, qui représentent un 

et une surface de 175 m2 (Charbonnel et al., 2002). Les RA sont de plus en 

comme les structures de type alvéolaires (Figure 6) ou bien par l’ajout de 

petites structures, comme des briques, des petites buses, des filières à moules ou encore des 

tres vide (Figure 5B). La tendance générale est à la complexification 

et à la structuration en ‘villages’ c'est-à-dire sous formes de petits regroup

tenue des études passées, même si la compréhension du rôle et de 

l’intégration des RA au sein d’écosystèmes naturels sont encore mal connus, il semble que la 

» des projets de RA soit en grande partie liée au choix du site d’immersion, ainsi 

oncernant ce dernier point, des études récentes ont fait appara

l’importance de la complexité et de la dimension fractale de l’habitat comme un point clé dans 

le succès de la colonisation des RA (Charbonnel et al., 2002; Grober-Dunsmore et al., 2008; 

-Hsiung, 2006; Lingo and Szedlmayer, 2006; Sherman R. L., 

. Des structures plus spécifiques sont également développées, comme par exemple des 

RA spécifiquement dédiés à la pêcherie de langoustes avec des loges calibrées pour s

(Barshaw and Spanier, 1990) ou encore des RA d’émancipation 

déployés dans le cadre de projets de repeuplements, avec uniquement de très petites loges 

dédiées aux poissons juvéniles et limitant les risques de prédations (Figure 

. Modules de type LARU constituant les récifs artificiels du Golfe Juan dans les Alpes 
et après complexification par l’ajout de petites structures en béton dans les espaces 

vides à l’intérieur du module (B) (issue de Charbonnel et al. 2002). 
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Il existe également des structures unitaires plus importantes, comme les modules type LARU 

Maritimes, qui représentent un 

. Les RA sont de plus en 

) ou bien par l’ajout de 

petites structures, comme des briques, des petites buses, des filières à moules ou encore des 

). La tendance générale est à la complexification 

dire sous formes de petits regroupements de modules 

ssées, même si la compréhension du rôle et de 

l’intégration des RA au sein d’écosystèmes naturels sont encore mal connus, il semble que la 

» des projets de RA soit en grande partie liée au choix du site d’immersion, ainsi 

oncernant ce dernier point, des études récentes ont fait apparaître 

l’importance de la complexité et de la dimension fractale de l’habitat comme un point clé dans 

Dunsmore et al., 2008; 

Hsiung, 2006; Lingo and Szedlmayer, 2006; Sherman R. L., 

. Des structures plus spécifiques sont également développées, comme par exemple des 

RA spécifiquement dédiés à la pêcherie de langoustes avec des loges calibrées pour servir de 

ou encore des RA d’émancipation 

déployés dans le cadre de projets de repeuplements, avec uniquement de très petites loges 

Figure 7). 

 

. Modules de type LARU constituant les récifs artificiels du Golfe Juan dans les Alpes –
et après complexification par l’ajout de petites structures en béton dans les espaces 



 

 
 

Figure 6. Modules de type alvéolaires constituant les récifs artificiels
pyramidal (A), module tabulaire (B) (© GIS Posidonie).
 

 

Figure 7. Récif artificiel d’émancipation constituée uniquement de loges de très petite taille pour servir de 
refuge aux poissons juvéniles, uti
Monaco (© Jérémy Pastor). 
 

Parmi les 35 pays concernés par les aménagements côtiers de RA, les principaux sont le 

Japon avec plus de 20 millions de m

essentiellement des récifs de production et les 

vocation récréative (Baine and Side, 2003)

des premières installations à grande échelle de RA en 1985, ce sont aujourd’hui l’Italie et 

l’Espagne les leaders en matière de RA 

. Modules de type alvéolaires constituant les récifs artificiels de Carry
pyramidal (A), module tabulaire (B) (© GIS Posidonie). 

. Récif artificiel d’émancipation constituée uniquement de loges de très petite taille pour servir de 
refuge aux poissons juvéniles, utilisée dans le cadre de projets de repeuplement, comme celui

Parmi les 35 pays concernés par les aménagements côtiers de RA, les principaux sont le 

Japon avec plus de 20 millions de m3 immergés soit 12% de son plateau contin

essentiellement des récifs de production et les États-Unis avec une majorité de récifs à 

(Baine and Side, 2003). En Europe, bien-que la France ai été à l’origine 

des premières installations à grande échelle de RA en 1985, ce sont aujourd’hui l’Italie et 

l’Espagne les leaders en matière de RA (Baine, 2001; Jensen, 2002; Relini et al., 2008)
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de Carry-le-Rouet : module 

 

. Récif artificiel d’émancipation constituée uniquement de loges de très petite taille pour servir de 
lisée dans le cadre de projets de repeuplement, comme celui-ci de 

Parmi les 35 pays concernés par les aménagements côtiers de RA, les principaux sont le 

immergés soit 12% de son plateau continental, 

avec une majorité de récifs à 

que la France ai été à l’origine 

des premières installations à grande échelle de RA en 1985, ce sont aujourd’hui l’Italie et 

(Baine, 2001; Jensen, 2002; Relini et al., 2008). Au 
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début des années 2000, l’Union européenne a lancé une campagne massive de soutien 

financier à l’immersion de RA, ce qui explique le développement important de ces structures 

sur les côtes européennes. En France, les pouvoir publics ont lancé, en 1985, une première 

grande campagne d’immersion de récifs artificiels sur le littoral méditerranéen (21 sites), à 

l’origine de 30 025 m3 de récifs en Languedoc-Roussillon et de 21 932 m3 en Provence-

Alpes-Côte d’Azur (Duval Mellon, 1987). Depuis, quelques RA de protections ont été mis en 

place dans les années quatre-vingt dix, mais ce n’est qu’à partir de 2000 que d’importants 

projets de RA ont été lancés sur les côtes françaises, cette fois avec un double objectif de 

conservation et de production (Cepralmar, 2008). Sur la façade Atlantique, seuls quelques RA 

ont été immergés, notamment le long de la côte landaise, à Pyla et Langrune-sur-Mer. Le 

faible développement sur les côtes atlantiques françaises est dû aux nombreux problèmes 

posés par la courantologie, la houle, l’ensablement et la forte turbidité altérant la stabilité dans 

le temps de RA et rendant difficile le suivi des communautés associées à ces structures 

(Barnabé et al., 2000). 

 

3.3. Outil de pêche et de gestion des ressources halieutiques 
 

Même s’il existe une large gamme d’applications aux RA, pour de nombreux pays tels 

que le Japon et la France, les RA sont essentiellement installés à des fins halieutiques dans 

l’objectif de gérer les ressources de pêche et de dynamiser la pêche professionnelle côtière 

(Baine and Side, 2003). En effet, la pêche côtière représente une grande part des 

débarquements et de l’économie de la pêche mondiale. Cependant, les avis des scientifiques 

concernant le rôle des RA et leur efficacité divergent, notamment en termes de pêcherie. De 

nombreux spécialistes remettent en cause l’efficacité des RA dans la production de poissons 

et caractérisent les RA comme des Dispositifs Concentrateurs de Poissons (DCP) qui 
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facilitent l’accès des pêcheurs à la ressource, mais augmentent ainsi le risque de 

surexploitation des stocks (Grossman et al., 1997; Polovina, 1989).  

 

En effet, même si la plupart des études réalisées sur des RA montrent des densités de 

poissons et d’invertébrés importantes (Badalamenti et al., 2002; Dupont, 2008), seules peu 

d’entre elles mettent en évidence les processus à l’origine de ces fortes densités ou essayent 

d’évaluer le rôle des RA dans le fonctionnement des écosystèmes (DeMartini et al., 1994; 

Moreno, 2006; Osenberg et al., 2002). Étant donné qu’une même observation  peut être due à 

des processus différents et avoir des implications écologiques différentes, la simple 

observation de fortes densités de poissons sur les RA ne suffit pas à comprendre les 

mécanismes impliqués dans la vie associée aux RA. Deux processus peuvent être distingués 

comme étant à l’origine de la vie associée aux RA: (i) l’attraction et la concentration 

d’organismes adultes venant d’autres structures rocheuses sans augmenter la capacité 

écologique (‘carrying capacity’) de l’écosystème considéré et (ii) la production d’organismes 

sur ces nouvelles structures suite à la installation de nouvelles recrues. Dans le cas de 

l’hypothèse d’attraction, la production du système est limitée par le nombre de recrues et 

l’ajout d’habitat favorable ne fait que redistribuer et diluer les organismes au sein de ce 

système. L’abondance totale nette du système serait alors constante dans le temps (Figure 

8A). L’intérêt écologique et halieutique des RA serait alors très limité, vu que l’agrégation de 

poissons sur des zones bien précises ne ferait qu’augmenter l’accessibilité de la ressource 

pour les pêcheurs et de ce fait augmenter les risques de surexploitation. Dans le cas de 

l’hypothèse de production, le système étant limité par la disponibilité en habitat favorable, 

l’ajout d’habitats artificiels permettrait l’augmentation de l’abondance totale de poissons du 

système (Figure 8B). D’après Brickhill et al. (2005), cette hypothèse se traduirait également 

par une forte abondance de juvéniles démontrant le succès de l’installation des post-larves sur 



 

les RA et le maintien de ces nouveaux recrues au sein de la population adulte 

Wangüemert et al., 2010), augmentant ainsi la capacité écologique de l’écosystème.

Figure 8. Schéma théorique de l’évolution des densités de poissons en fonction du temps (années), avec en 
noir les densités observées sur un récif artificiel et en pointillé celles du site témoin rocheux à proximité, en 
rouge dans un cas d’attraction pure (A) et en vert dans un cas de production pure (B).
 

En pratique, l’évaluation de l’efficacité des RA sur la production halieutique est plus 

complexe et dépasse la simple théorie «

formaliser certaines théories pour avancer dans l’étude des RA comme outil de gestion des 

ressources. Par exemple une méthode simple serait de suivre l’évolution des captures d’une 

zone de pêche donnée plusieurs années avant et après l’installation de RA pour i

processus à l’origine des fortes densités observées sur de nombreux RA. Dans la réalité, les 

suivis scientifiques sont souvent démarrés après l’installation des RA, voir dans le meilleur 

des cas en même temps, rendant impossible une évaluation

Control-Impact »). Récemment, en France, dans un document stratégique pour l’implantation 

des RA édité en 2012, la préfecture maritime de la Méditerranée dispose que pour les 

nouveaux projets de RA, l’obligation de réaliser un

plus, il n’y a pas uniquement le recrutement de juvéniles ou l’installation de post

servir d’indicateur de la production de poissons. Différents processus interviennent dans la 

dynamique des populations explo

croissance, la mortalité naturelle et la mortalité par pêche (

de ces nouveaux recrues au sein de la population adulte 

, augmentant ainsi la capacité écologique de l’écosystème.

. Schéma théorique de l’évolution des densités de poissons en fonction du temps (années), avec en 
noir les densités observées sur un récif artificiel et en pointillé celles du site témoin rocheux à proximité, en 

attraction pure (A) et en vert dans un cas de production pure (B).

En pratique, l’évaluation de l’efficacité des RA sur la production halieutique est plus 

complexe et dépasse la simple théorie « attraction vs. production », bien qu’elle ai permis de 

liser certaines théories pour avancer dans l’étude des RA comme outil de gestion des 

ressources. Par exemple une méthode simple serait de suivre l’évolution des captures d’une 

zone de pêche donnée plusieurs années avant et après l’installation de RA pour i

processus à l’origine des fortes densités observées sur de nombreux RA. Dans la réalité, les 

suivis scientifiques sont souvent démarrés après l’installation des RA, voir dans le meilleur 

des cas en même temps, rendant impossible une évaluation de type BACI («

Récemment, en France, dans un document stratégique pour l’implantation 

des RA édité en 2012, la préfecture maritime de la Méditerranée dispose que pour les 

nouveaux projets de RA, l’obligation de réaliser un état zéro s’appliquera dorénavan

plus, il n’y a pas uniquement le recrutement de juvéniles ou l’installation de post

d’indicateur de la production de poissons. Différents processus interviennent dans la 

dynamique des populations exploitées (Fogarty, 2001) comme l’émigration, l’immigration, la 

croissance, la mortalité naturelle et la mortalité par pêche (Figure 9). Le recrutement de
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de ces nouveaux recrues au sein de la population adulte (González-

, augmentant ainsi la capacité écologique de l’écosystème. 

 

. Schéma théorique de l’évolution des densités de poissons en fonction du temps (années), avec en 
noir les densités observées sur un récif artificiel et en pointillé celles du site témoin rocheux à proximité, en 

attraction pure (A) et en vert dans un cas de production pure (B). 

En pratique, l’évaluation de l’efficacité des RA sur la production halieutique est plus 

», bien qu’elle ai permis de 

liser certaines théories pour avancer dans l’étude des RA comme outil de gestion des 

ressources. Par exemple une méthode simple serait de suivre l’évolution des captures d’une 

zone de pêche donnée plusieurs années avant et après l’installation de RA pour identifier le 

processus à l’origine des fortes densités observées sur de nombreux RA. Dans la réalité, les 

suivis scientifiques sont souvent démarrés après l’installation des RA, voir dans le meilleur 

de type BACI (« Before-After-

Récemment, en France, dans un document stratégique pour l’implantation 

des RA édité en 2012, la préfecture maritime de la Méditerranée dispose que pour les 

état zéro s’appliquera dorénavant. De 

plus, il n’y a pas uniquement le recrutement de juvéniles ou l’installation de post-larves à 

d’indicateur de la production de poissons. Différents processus interviennent dans la 

comme l’émigration, l’immigration, la 

). Le recrutement de 



 

juvéniles n’est qu’une seule composante de la dynamique des populations exploitées et n’est 
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Figure 9. Composantes de la production et de la dispersion affectant la biomasse des populations marines 
exploitées (issue de Fogarty 2001).
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3 Effets de la modification du paysage sous-marin 

 

Bien que la mise en place de RA à proximité des côtes puisse présenter un intérêt 

économique à court terme via leur effet attracteur sur les organismes et notamment sur les 

poissons à forte valeur commerciale, elle engendre également une modification volontaire du 

paysage sous-marin. La modification des fonds marins ne se résume pas à l’installation de RA 

qui sont essentiellement immergés depuis une cinquantaine d’années. Les milieux marins 

côtiers en particuliers sont soumis à de nombreuses modifications du paysage avec 

l’installation de constructions portuaires, de brise-lames, de plateformes off-shore et de RA de 

protection anti-chalutage. Ces structures ont pour but d’agir comme obstacle physique de 

protection (contre l’érosion du sédiment, l’action de la houle, le chalutage illégal) ou de 

support pour le développement d’activités anthropiques, sans tenir compte de leurs potentiels 

effets sur le compartiment biotique. L’implantation de ces constructions côtières est souvent 

motivée par des retombées économiques importantes à court et moyen terme et avec un faible 

souci de l’impact qu’elle aura sur les écosystèmes et leur fonctionnement (Bulleri and 

Chapman, 2010). Avec le développement des RA de production, on voit apparaître cependant 

la volonté d’enrichir et de valoriser ces structures, pour en limiter l’impact sur les 

écosystèmes (Bulleri and Chapman, 2010). Tout comme ces constructions côtières, les RA 

entraînent eux aussi une modification de l’habitat en agissant sur les paysages marins côtiers 

et leurs différentes composantes à savoir (i) la nature du substrat, (ii) la complexité, (iii) 

l’hétérogénéité, (iv) les délimitations et bordures de l’habitat (Fagan et al., 1999; McCoy and 

Bell, 1990) ainsi que (v) les distances inter-habitats. Compte tenu du fort développement des 

activités agricoles, la plupart des exemples et théories existantes sur l’étude de l’écologie du 

paysage et des effets de la modification des paysages naturels portent sur le milieu terrestre. 

Les deux milieux diffèrent certes, notamment en ce qui concerne la dispersion des organismes 
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et la connectivité entre populations, mais les travaux et théories issus du milieu terrestre 

permettent d’avancer dans la réflexion autour de l’effet des modifications de l’habitat sur le 

fonctionnement du milieu marin. 

 

Les modifications de l’habitat peuvent influer sur l’écologie du paysage en générale et 

plus particulièrement sur les processus de prédation, de compétition, de recrutement et de 

colonisation, sur la connectivité fonctionnelle entre habitat (immigration/émigration 

d’individus), sur la biodiversité des assemblages et ses composantes, sur les stratégies 

d’utilisation de l’habitat et de la ressource, ainsi que sur la ségrégation des niches écologiques 

(Figure 10). Par exemple, Turgeon et al. (2010) ont mis en évidence dans une expérience de 

translocation de poissons demoiselles (Stegastes diencaeus), que leurs déplacements entre 

récifs étaient fortement réduits lorsque l’habitat était discontinu, montrant ainsi l’importance 

de la configuration du paysage et plus particulièrement de la distance entre récifs dans la 

connectivité fonctionnelle des poissons récifaux. De plus, les bordures d’un habitat ont 

également une importance dans les interactions écologiques, comme la prédation. D’après 

l’expérience de Smith et al. (2011) les risques de prédation du pêche-madame moucheté 

(Sillaginodes punctatus) par le saumon australien (Arripis sp.) seraient plus élevés au niveau 

des bordures entre herbiers et substrat sableux plutôt que sur l’un ou l’autre des deux habitats. 

Ces résultats convergent avec le travail de Fagan et al. (1999), qui montrent dans leur revue 

que les bordures peuvent faciliter les interactions entre espèces (e.g. compétition, prédation) et 

de ce fait contribuer à la mortalité de ces espèces en interaction. La complexité de l’habitat est 

également un aspect important qui peut affecter les communautés. Dans une revue sur la 

complexité de l’habitat, Kovalenko et al. (2012) recensent les différents effets de la 

complexité de l’habitat sur les interactions biologiques et leurs conséquences potentielles sur 

les processus des écosystèmes. Une plus grande diversité de structures différentes au sein 



 

d’un habitat permettrait l’installation d’organismes de taille plus variée et modifierait ainsi la 

structure des réseaux trophiques en augmentant la ségrégation des niches écologiques ce qui 

aurait comme effet d’augmenter l

2009). Cependant, les études mettant en évidence les effets de la modification de l’habitat en 

milieu marin sur les communautés et les populations ainsi que leurs conséquences 

écologiques demeurent rares. 

Figure 10. Schématisation des effets potentiels des récifs artificiels, et de la modification de l’habitat en 
général, sur les attributs des populations et des communautés, ainsi que leurs implications écologiques et 
pour la gestion des ressources marines.
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ENCADRÉ : COMPLEXITÉ de l’HABITAT  

La complexité de l’habitat est un élément important dans l’étude des communautés et des 

populations qui influence la distribution des espèces (McCoy and Bell, 1990). D’après 

Tokeshi et al. (2012) la complexité de l’habitat est un terme qui englobe plusieurs 

caractéristiques physiques de l’habitat et tient compte de:  

(i) L’échelle spatiale de considération de la complexité : On peut considérer la 

complexité à l’échelle du microhabitat en mesurant par exemple la rugosité du substrat 

qui va notamment donner une indication sur l’habitat disponible pour les 

macroinvertébrés benthiques qui viennent se loger dans la rugosité des roches (Beck, 

2000). A l’opposé on peut considérer la complexité à l’échelle du paysage entier et 

mesurer les distances intra-habitats par exemple. 

(ii)  La diversité d’éléments structurels : e.g. des récifs artificiels peuvent être constitués 

de différents types de modules : des buses, des dalots, des poutres, et sur des récifs 

naturels on va trouver à la fois des éboulis rocheux, des failles, des surplombs. La 

diversité d’éléments n’inclus pas uniquement de définir les éléments de formes 

géométriques différentes, mais également leur inclinaison qui peut avoir des effets sur 

les communautés. Par exemple un élément concave aura une fonction différente qu’un 

élément convexe et de même pour une ouverture verticale et une ouverture sur le haut 

(e.g. une faille vs. une grotte). Tokeshi et al. (2012) ont par exemple mis en place la 

mesure de l’angle minimum des cavités pour mesurer les variations topographiques de 

l’habitat et expliquer la distribution d’invertébrés benthiques. 

(iii)  La taille des éléments 

(iv) La densité ou l’abondance des éléments 

(v) L’arrangement spatial de ces éléments : i.e. combiné avec la taille et la densité des 

éléments, l’arrangement spatial va définir l’accessibilité aux organismes des différents 

éléments de l’habitat ou leur cloisonnement, ainsi que l’espace vide disponible. Ruitton 

et al. (2000) ont calculé un indice de complexité basé sur la taille des blocks rocheux et 

des ouvertures, et sur leurs coefficients de variation pour comparer les assemblages de 

poissons entre habitats naturels et artificiels. A partir de la taille des blocks et des 

ouvertures entre les blocks, ils ont calculé un indice de cavité permettant de rendre 

compte de la disponibilité de refuge des différents substrats. 



 

4 Structuration spatiale du cycle de vie des poissons

 

4.1. Notion d’habitat essentiel
 

 

Les poissons côtiers présentant une forte structuration spatiale, que ce soit au cours de 
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Figure 11. Triangle de la migration des poissons distinguant l’habitat adulte, 
reproduction (modifié d’après Harden Jones, 1968)
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côtiers ont en effet un cycle de vie complexe, qui peut se décomposer en trois phases

œuf et larvaire (dispersif, car généralement pélagique), le stade juvénile et le stade adulte. 

Pour la plupart des espèces démersales, chacune de ces étapes est accompagnée d’un 

changement d’habitat, induisant des déplacements plus ou moins importants ce qui est 

synthétisé par Harden Jones (1968) par le « triangle de la migration »

populations de poissons côtiers est assuré par la succession des différents processus qui relient 

chaque stade de vie et chaque compartiment « spatial » : la reproduction qui conditionne le 

nombre d’œufs et de larves, l’installation qui conditionne le nombre de juvéniles et le 

ionne le stock d’adultes (Figure 11).  
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Les poissons côtiers présentant une forte structuration spatiale, que ce soit au cours de 

leur cycle de vie ou au sein d’un même stade de vie, la modification des paysages sous-marins 

par les RA peut avoir d’importantes implications dans leur dynamique spatiale. Les poissons 

côtiers ont en effet un cycle de vie complexe, qui peut se décomposer en trois phases : le stade 

œuf et larvaire (dispersif, car généralement pélagique), le stade juvénile et le stade adulte. 

une de ces étapes est accompagnée d’un 

changement d’habitat, induisant des déplacements plus ou moins importants ce qui est 

». Le maintien des 
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. Triangle de la migration des poissons distinguant l’habitat adulte, nourricerie et de 
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Selon l’écologie des espèces, des déplacements importants peuvent également être 

effectués au cours d’un stade de vie donné, pour se nourrir ou se mettre à l’abri de la 

prédation ou d’autres pressions environnementales. L’ensemble des habitats nécessaire à la 

survie des populations de poissons est regroupé sous la notion d’ « habitat essentiel » par 

Benaka (1999) qui les définit comme le milieu et le substrat nécessaire pour se nourrir, croître 

jusqu’à maturité et se reproduire. L’habitat essentiel peut ainsi être décomposé en trois 

compartiments : l’habitat refuge, l’habitat nutrition et l’habitat reproduction (Figure 12). La 

zone refuge d’un poisson correspond à la zone de stabulation où il peut se mettre à l’abri des 

prédateurs et des risques du milieu tout en minimisant ses dépenses énergétiques et ce afin 

d’optimiser ses chances de survie et son taux de croissance. Selon la sédentarité des espèces, 

la zone refuge peut varier spatialement au cours de la vie d’un poisson adulte. La zone de 

nutrition s’organise soit autour ou à proximité de la/des zone(s) refuge(s), mais peut 

également être spatialement dissociée de l’habitat refuge. Elle varie également au cours de 

leur cycle de vie selon leurs besoins énergétiques. Durant la phase juvénile, les poissons ont 

besoin d’un apport énergétique important (taux de croissance important et métabolisme 

élevé), mais sont également particulièrement vulnérables à la prédation, nécessitant souvent 

un habitat de nurserie particulier différent de celui des adultes (Gillanders et al., 2003). La 

zone de reproduction correspond à une zone particulière où les spécimens mâles et femelles se 

regroupent de façon plus ou moins dense pour émettre leurs gamètes simultanément. C’est 

notamment durant ces regroupements de reproduction que la pression liée à la pêche est très 

importante (reconnaissance au sonar des bancs de poissons). L’habitat essentiel correspond 

ainsi à un compromis entre un milieu dont les conditions environnementales permettent la 

croissance, au sein duquel les interactions entre espèces permettent de se maintenir et qui est 

accessible compte tenu des capacités dispersives ou de déplacement de l’espèce (Soberon, 

2007; Soberon and Peterson, 2005). Ce compromis conditionnant fortement la sélection de 



 

l’habitat effectif, il explique les importantes variations qu’il peut y avoir entre la niche 

écologique fondamentale (Grinnell, 1917; Hutchinson, 1957)

ou population.  

Figure 12. Habitat essentiel des poissons adultes dont les sous
dissociés spatialement selon les espèces et les environnements (modifiée d’après Benaka, 1999).

 

La structuration spatiale des poissons côtiers peut ainsi être synthétisée par l’intégration 
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parmi le stock adulte et les nourriceries, des zones de refuge et des zones de nutrition plus ou 

moins distinctes spatialement selon les espèces et selon les caractéristiques de 

l’environnement (Figure 13). Pour certaines espèces, comme le sar à tête noire

vulgaris), les habitats juvénile et adulte se chevauchent car les juvéniles recrutent à des 

profondeurs et sur des fonds similaires à ceux de l’habitat adulte 

commun (Diplodus sargus) en revanche présente un habitat adulte et juvénile dissocié avec 

les plus jeunes sars recrutant dans des eaux de quelques mètres de profondeur alors que les 

adultes se trouvent préférentiellement à plus d’une dizaine de mètres de fond 

Vivien et al., 1995). Pour l’habitat reproduction, les différences entre esp

l’habitat effectif, il explique les importantes variations qu’il peut y avoir entre la niche 

(Grinnell, 1917; Hutchinson, 1957) et la niche réalisée d’une espèce 

. Habitat essentiel des poissons adultes dont les sous-compartiments peuvent être plus ou moins 
selon les espèces et les environnements (modifiée d’après Benaka, 1999).
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l’habitat effectif, il explique les importantes variations qu’il peut y avoir entre la niche 
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marquées. Certaines espèces n’effectuent pas de déplacements durant la période de 

reproduction comme les poissons demoiselles qui ont un comportement territorial très 

développées (Itzkowitz, 1985)

d’importantes migrations transocéanique 

Figure 13. Structuration spatiale du cycle de vie des poissons : intégration du triangle de migration 
d’Harden Jones (1968) et de la notion d’habitat essentiel de Benaka (1999). Les habitats sont représentés 
par des cercles et les déplacements entre habitats par les flèches soit à sens unique ou double sens. Selon 
les espèces et les caractéristiques de l’environnement, les habitats
spatialement. 
 

4.2. Connectivité fonctionnelle du paysage
 

Le milieu marin est naturellement fragmenté/hétérogène et subi également de plus en 

plus de modifications par l’action de l’Homme 

RA. La combinaison de la fragmentation naturelle des habitats marins côtiers et de la forte 

structuration spatiale des poissons côtiers 

populations. De ce fait, la connectivité est un de

populations marines ichtyologiques 

aspects de la connectivité des populations, la connectivité démographique et la connectivité 

marquées. Certaines espèces n’effectuent pas de déplacements durant la période de 

reproduction comme les poissons demoiselles qui ont un comportement territorial très 

(Itzkowitz, 1985) alors que d’autres espèces comme l’an

d’importantes migrations transocéanique (Aarestrup et al., 2009; Tsukamoto, 2009)

. Structuration spatiale du cycle de vie des poissons : intégration du triangle de migration 
e la notion d’habitat essentiel de Benaka (1999). Les habitats sont représentés 

par des cercles et les déplacements entre habitats par les flèches soit à sens unique ou double sens. Selon 
les espèces et les caractéristiques de l’environnement, les habitats peuvent être plus ou moins dissociés 

4.2. Connectivité fonctionnelle du paysage 

Le milieu marin est naturellement fragmenté/hétérogène et subi également de plus en 

plus de modifications par l’action de l’Homme (Jones, 2007), notamment via 

RA. La combinaison de la fragmentation naturelle des habitats marins côtiers et de la forte 

structuration spatiale des poissons côtiers a des implications importantes sur

populations. De ce fait, la connectivité est un des aspects clé du maintien et 

populations marines ichtyologiques (Hanski, 1999; Pulliam, 1988). On peut distinguer deux 

aspects de la connectivité des populations, la connectivité démographique et la connectivité 
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marquées. Certaines espèces n’effectuent pas de déplacements durant la période de 

reproduction comme les poissons demoiselles qui ont un comportement territorial très 

alors que d’autres espèces comme l’anguille effectuent 

(Aarestrup et al., 2009; Tsukamoto, 2009). 
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e la notion d’habitat essentiel de Benaka (1999). Les habitats sont représentés 
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fonctionnelle des paysages (« functional landscape connectivity »). La connectivité 

démographique, qui est souvent l’aspect le plus décrit, est liée à la phase dispersive larvaire 

fortement influencée par les courants océaniques, mais également par les mécanismes 

d’orientation des larves (Houde, 2008). La connectivité fonctionnelle des paysages, qui est 

une propriété plutôt émergente des paysages (Tischendorf and Fahrig, 2000), est liée au 

comportement individuel et de ce fait concerne une échelle spatiale plus réduite. Elle peut se 

définir comme l’interaction entre les déplacements des animaux, conditionnés par leurs 

patrons physiologiques et comportementaux, et la structure du paysage, caractérisée par sa 

complexité et sa configuration (Goodwin and Fahrig, 2002; Merriam, 1984). Cette interaction 

déterminera les capacités d’un animal à se déplacer au sein de ce paysage et des patchs de 

ressources du paysage (Taylor et al., 1993). La connectivité fonctionnelle des paysages 

dépendra ainsi à la fois de facteurs intrinsèques des organismes comme leur mobilité, leur 

capacité de perception (McDonald and St Clair, 2004), leur taille (Bakker and Van Vuren, 

2004), leur sexe (Pither and Taylor, 1998), leur état physiologique comme leur condition 

reproductive et nutritionnelle (Turcotte and Desrochers, 2003) et de facteurs extrinsèques 

comme les distances entre les patchs d’habitats favorables, de leurs qualités et de leurs 

configurations (Bender and Fahrig, 2005; Gillies and Clair, 2008). 

 

Contrairement à un écosystème continu, où les échanges se font librement, les 

déplacements entre habitats essentiels d’un écosystème fragmenté sont limités et ne se font 

plus qu’au travers de « corridors » considérés comme des habitats sub-optimaux. Les modèles 

de fragmentation et de connectivité des paysages ce sont notamment inspirés des membranes 

cellulaires pour expliquer et formuler certaines théories concernant les échanges et 

déplacements des organismes au sein de paysages discontinus (Fagan et al., 1999), notamment 

de la propriété de perméabilité différentielle et asymétrique de ces membranes. En effet, les 



 

bords ou limites entre habitats favorables et non

espèces (perméabilité différentielle), ni de même intensité et les échanges vers un habitat 

favorable sont plus important que les départs de ces habitats (perméabilité asymétrique, 

Figure 14). 

Figure 14. Les déplacements et la connectivité fonctionnelle des paysage sont souvent assimilées à des 
membranes de perméabilité différentielle selon s’il s’agit d’habitats favorables ou défavorable à l’espèce 
considérée. Les déplacements, symbolisés par les flèches, étant facilités ve
contraire plus restreints lorsqu’il faut traverser un habitat défavorable pour atteindre un nouvel habitat 
favorable. 

 

En prenant exemple sur des études portant sur les paysages terrestres, il est admis que 

pour des espèces inféodées à des habitats complexes, les habitats ouverts et peu complexe

sont considérés comme une membrane de perméabilité ou une barrière partielle 

Desrochers, 2002), alors que la présence d’habitats structurés agirait comme des corridors o

des points-relais (« stepping-stones

plus, la présence de congénères peut également influencer sur ces déplacements, soit en les 

facilitant en indiquant la présence d’un habitat favorable 

contraire en les limitant à cause

(territorialité, compétition intra

poissons marins côtiers inféodés à des substrats roch
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prédation accru (Chapman and Kramer, 2000; Shulman, 1985; Sweatman and Robertson, 
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En prenant exemple sur des études portant sur les paysages terrestres, il est admis que 

inféodées à des habitats complexes, les habitats ouverts et peu complexe

comme une membrane de perméabilité ou une barrière partielle 

, alors que la présence d’habitats structurés agirait comme des corridors o

stones ») facilitant les déplacements (Gillies and Clair, 2008)

plus, la présence de congénères peut également influencer sur ces déplacements, soit en les 

facilitant en indiquant la présence d’un habitat favorable (Sieving et al., 2004)

à cause des comportements agonistiques des congénères 

(territorialité, compétition intra-spécifique forte). On peut ainsi faire le parallèle avec les 

poissons marins côtiers inféodés à des substrats rocheux, pour lesquels les substrats meubles 

peuvent être considérés comme une barrière, du fait de l’absence de refuge

(Chapman and Kramer, 2000; Shulman, 1985; Sweatman and Robertson, 

INTRODUCTION 

34 

favorables ne sont pas les mêmes selon les 
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1994). Dans des paysages fragmentés, les échanges entre habitats sont alors fortement réduits 

et les individus plus exposés aux perturbations environnementales. Lors des déplacements 

ontogéniques ou entre habitats essentiels, les poissons sont particulièrement vulnérables, 

notamment face à la pêche. La mise en œuvre de plans de gestion de l’espace côtier, 

notamment la définition des limites d’aires marines protégées ou de concessions de RA, 

nécessite de tenir compte des phénomènes de connectivité fonctionnelle à l’échelle des 

paysages. Avec le développement des méthodes de marquages électroniques, cette 

connaissance sur la connectivité du paysage (« landscape connectivity ») peut être apportée 

par le suivi des déplacements des poissons et l’étude de leur dynamique spatio-temporelle. 
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5 Structure du manuscrit de thèse 
 

Face à la multiplication des pressions anthropiques sur les zones côtières et le déclin des 

ressources halieutiques côtières, la mise en place d’outils de gestions efficaces à la fois 

écologiquement qu’économiquement s’impose. De façon générale, la mise en place de RA est 

à l’origine de pressions économiques et sociales du secteur de la pêche professionnelle ou 

récréative, ce qui est particulièrement vrai en France et sur les côtes européennes. Même si de 

nombreuses études menées sur les peuplements associés aux RA montrent de fortes densités 

de poissons et d’invertébrés benthiques, les processus à l’origine de ces patrons ne sont 

toutefois pas identifiés. Dans l’immédiat, ces concentrations de poissons peuvent sembler 

bénéfiques d’un point de vue écologique et économique, mais peuvent également traduire une 

altération du fonctionnement de l’écosystème et augmenter les risques de surexploitation des 

ressources halieutiques à moyen et long terme. Du fait de la forte structuration spatiale de la 

dynamique de population des poissons côtiers, mais également de l’étroite interaction entre la 

configuration de l’habitat et les communautés de poissons, l’objectif de ce travail de thèse 

était de mettre en évidence certains des effets des RA sur les populations et communautés de 

poissons. L’objectif alors est (i) d’étudier le rôle des RA dans la structure et le 

fonctionnement des communautés de poissons (Chapitre 2), (ii) de voir comment les effets 

des RA se traduisent dans les débarquements de pêche artisanale (Chapitre 3), (iii) ainsi que 

d’étudier le rôle des RA dans la dynamique spatio-temporelle des poissons (Chapitre 4) en 

prenant exemple sur les RA de Leucate – Le Barcarès (Figure 15). N’ayant pas d’information 

sur l’état initial du site d’étude, c'est-à-dire avant l’immersion des RA, il est impossible 

d’étudier l’effet direct de ces RA en comparant l’état des lieux avant et après l’immersion. Ce 

travail sera basé sur la comparaison entre récif artificiel et naturel et l’étude de la connectivité 



 

entre ces différents compartiments, afin de voir comment s’intègrent ces nouveaux h

dans le paysage marin côtier. 

Figure 15. Schématisation de l’effet des récifs artificiels et de la modification de l’habitat en général sur les 
attributs des populations et des communautés, ainsi que leurs implications 
des ressources marines. Parmi les différents effets potentiels de l’implantation des RA, seront développés 
dans le cadre de ce travail de thèse les points encadrés en rouges à travers les chapitres 2, 3 et 4. 
 

Les chapitres principaux 2, 3 et 4, ainsi qu’une partie du chapitre 1 sur le matériel et 

méthode de cette thèse, ont été rédigés sous forme d’articles scientifiques soumis dans des 

revues scientifiques à comité de lecture. De ce fait, ces parties de la thèse sont rédigé

anglais, mais toutefois précédé

l’ensemble, quatre articles ont été rédigés, dont un publié, un sous

CHAPITRE 1 Matériel et méthodes: 

Koeck B., Gudefin A., Romans 
intracoelomic tagging preocedure on white seabream (
survival. Journal of Experimental Marine Biology and Ecology

CHAPITRE 2:  

Koeck B., Tessier A., Brind’Amour A., Pastor 
P. (soumis). Artificial reefs : habitat alteration or enhancement
structures between artificial and natural reefs.

CHAPITRE 3:  

Koeck B., Pastor J., Larenie L., Astruch P., Saragoni G., Jarraya M., and  Lenfant P., (2011). 
Evaluation of impact of artificial reefs on artisanal fisheries: need for complementary 
approaches. Brazilian Journal of Oceanography

entre ces différents compartiments, afin de voir comment s’intègrent ces nouveaux h
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principaux 2, 3 et 4, ainsi qu’une partie du chapitre 1 sur le matériel et 

méthode de cette thèse, ont été rédigés sous forme d’articles scientifiques soumis dans des 

revues scientifiques à comité de lecture. De ce fait, ces parties de la thèse sont rédigé

anglais, mais toutefois précédées d’une synthèse en français pour chacune d’entre

articles ont été rédigés, dont un publié, un sous-presse et deux soumis

CHAPITRE 1 Matériel et méthodes:  

Koeck B., Gudefin A., Romans P., Loubet J., Lenfant P. (sous presse
intracoelomic tagging preocedure on white seabream (Diplodus sargus

Journal of Experimental Marine Biology and Ecology. 

Tessier A., Brind’Amour A., Pastor J., Dalias N., Astruch P., Saragoni G., Lenfant 
: habitat alteration or enhancement ? Contrasting fish community 

structures between artificial and natural reefs. 

Koeck B., Pastor J., Larenie L., Astruch P., Saragoni G., Jarraya M., and  Lenfant P., (2011). 
Evaluation of impact of artificial reefs on artisanal fisheries: need for complementary 

Brazilian Journal of Oceanography, 59 (special issue 9th CARA
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CHAPITRE 4:  

Koeck B., Alos J., Caro A., Neveu R., Crec’hriou R., Saragoni G. and Lenfant P. (soumis). 
Contrasting fish behavior in artificial seascapes with implications for resource conservation.  

 

Le chapitre 1 détaille le site d’étude des récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès et ses 

caractéristiques environnementales. J’y expose également le choix des méthodes utilisées 

ainsi que la stratégie d’échantillonnage appliquée pour chacune d’entre-elles. La 

caractérisation du site d’étude et de l’écologie du modèle biologique y sont particulièrement 

développées, compte tenu de leur importance dans le choix des stratégies d’échantillonnage, 

notamment dans le suivi de la dynamique spatiale des poissons (développé dans le Chapitre 

4). J’y développe également la validation de la méthode du marquage acoustique (i) à travers 

l’étude de l’effet du marquage intracœlomique sur le modèle biologique et (ii) à travers 

l’étude de la propagation des ondes acoustiques sur le site d’étude. 

 

Le chapitre 2 concerne l’étude de la structure et de la diversité fonctionnelle des 

assemblages de poissons associés aux RA à partir de différents descripteurs de la biodiversité 

et de la structuration en taille des assemblages. L’objectif de cette partie est de savoir si les 

RA jouent le rôle de récifs de substitution aux récifs naturels en termes d’assemblages de 

poissons. Dans le cas contraire, je me suis interrogée de quelle façon les RA modifiaient les 

assemblages et quels effets cela pouvait-il avoir sur le fonctionnement des écosystèmes 

côtiers. 

 

Au travers du chapitre 3, la question de l’effet des RA sur la production halieutique est 

abordée par l’étude des débarquements de pêche couplée au suivi des assemblages de 

poissons. Le couplage de différentes méthodes de suivi des peuplements de poissons a permis 

de s’interroger sur les effets directs et indirects des RA sur les pêcheries artisanales. 



 

Le chapitre 4 traite de la dynamique spatio

sargus) une espèce caractéristique des RA étudiés, au sein d’un paysage marin côtier 

constitué. L’objectif de ce chapitre est (i) d’étudier ses stratégies d’utilisation de l’habitat, (ii) 

d’identifier les habitats essentiels de refuge et de nutrition et (ii) de quantifier le degré de 

connectivité fonctionnelle entre les différents compartiments du paysage d

catalane, à savoir les zones rocheuses, les constructions côtières et les récifs artificiels (

16). 

Figure 16. Schéma illustratif des objectifs de ce travail de thèse : Définir le rôle de chacun de ces 
compartiments (construction côtière, récifs artificiel, récif rocheux) dans l’habitat essentiel du sar 
commun et quantifier le dégrée de connectivité 
flèches). 
 

 

Enfin, le chapitre 5 constitue une synthèse des principaux résultats d

4, qui seront intégrés dans un contexte écologique plus théorique dans l’objectif de mieux 

comprendre le rôle des RA dans l’écologie des poissons. Enfin, je finirai ce chapitre par la 

discussion de points qui n’ont pas pu être abordés et de nouvelles questions apparues au fil de 

ce travail de thèse sous forme de perspectives de recherche.
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4, qui seront intégrés dans un contexte écologique plus théorique dans l’objectif de mieux 
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temporelle du sar commun (Diplodus 

une espèce caractéristique des RA étudiés, au sein d’un paysage marin côtier 

tif de ce chapitre est (i) d’étudier ses stratégies d’utilisation de l’habitat, (ii) 

d’identifier les habitats essentiels de refuge et de nutrition et (ii) de quantifier le degré de 

connectivité fonctionnelle entre les différents compartiments du paysage de la côte sableuse 

catalane, à savoir les zones rocheuses, les constructions côtières et les récifs artificiels (Figure 

. Schéma illustratif des objectifs de ce travail de thèse : Définir le rôle de chacun de ces 
compartiments (construction côtière, récifs artificiel, récif rocheux) dans l’habitat essentiel du sar 

fonctionnelle ente ces compartiments (symbolisé par les 

hapitre 5 constitue une synthèse des principaux résultats des chapitre 2, 3 et 

4, qui seront intégrés dans un contexte écologique plus théorique dans l’objectif de mieux 

dre le rôle des RA dans l’écologie des poissons. Enfin, je finirai ce chapitre par la 

discussion de points qui n’ont pas pu être abordés et de nouvelles questions apparues au fil de 
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1. Site d’étude 

 

1.1. Caractéristiques générales du site d’étude 
 

Les récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès, qui font l’objet de cette étude, se situent 

dans le Golfe du Lion (NO Méditerranée) le long de la côte catalane française au sud du Cap 

Leucate (Figure 1-17). Le Golfe du Lion (GdL) possède une marge continentale relativement 

large et ses eaux sont soumises à trois types de forçages importants (Estournel et al., 2003). (i) 

Tout d’abord le courant liguro-provençal, qui représente la partie nord de la circulation 

cyclonique du bassin Ouest-Méditerranéen, génère un courant dirigé du Nord-Est vers le Sud-

Ouest du Golfe du Lion (Taupier-Letage and Millot, 1986). (ii) Les forts apports d’eau douce 

par le Rhône combinés au courant liguro-provençal influencent l’ensemble des eaux du Golfe 

du Lion notamment les eaux côtières sur une épaisseur de 20 à 25 m (Estournel et al., 1997). 

Bien que la Méditerranée soit globalement considérée comme une mer oligotrophe, pauvre en 

nutriments (Estrada, 1996; Margalef, 1985; Stergiou et al., 1997), les apports du bassin 

versant du Rhône influence fortement la production dans le Golfe du Lion qui est plutôt 

considérée comme mésotrophe (Bosc et al., 2004). (iii) Le Golfe du Lion est également 

influencé par de puissants vents continentaux, la tramontane et le mistral, dont la direction est 

contrainte par l’orographie. Le mistral est un vent de Nord canalisé par la vallée du Rhône 

entre le Massif central et les Alpes. La Tramontane est un vent de Nord-Ouest canalisé par le 

passage de Naurouze, entre les Pyrénées et le Massif central, qui souffle le long de la côte 

catalane française (incluant notre zone d’étude). Ces vents froids et secs ont tendance à 

pousser les eaux côtières de surface vers le large et à les refroidir. En conséquence, cela va 

générer une remontée des eaux de fonds froides et riches en matière organique à proximité des 

côtes (phénomène d’upwelling). La reminéralisation de la matière organique apportée par ces 



 

upwellings côtiers apporte en retour de grandes quantités de sels nutritifs (i.e. produits 

inorganiques de la reminéralisation) qui vont largement favoriser la production primaire 

locale pélagique et benthique 

évidence par Millot (1990) qui a pu, grâce à des images satellites, localiser précisément six 

secteurs du GdL particulièrement marqués par ces phénomènes (

notamment situé autour de la zone des RA de Leucate 

étude (zone 6 et flèches correspondantes sur la 

 

Figure 1-17. Caractérisation des forçages de la partie sud du Golfe du Lion et la localisation du site 
d’étude encadré en pointillés noir (A). Carte de la côte c
Leucate et au Sud par la côte Vermeille ou dite côte rocheuse par opposition au reste de la côte qui est 
sableuse à l’exception du Cap Leucate. Les rectangles gris représentent les six villages des récifs art
de Leucate –Le Barcarès (B). 
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Figure 1-18. Représentation schématique des phénomènes induits par les vents dans le Golfe du Lion (Mi : 
Mistral ; Tr : Tramontane) : création de six zones d’
induite (flèches blanches épaisses), et circulation de fond (flèches fines). Issue de Millot (1990). 
 

 

De plus, contrairement à la courantologie générale induite par le courant 

provençal, en raison des régimes de houle dominant

de dérive est généralement dirigé vers le Nord dans la partie Sud du GdL et vers le SO dans la 

partie Nord du GdL créant ainsi une zone de convergence au Sud du cap d’Agde proche de 

l’embouchure de l’Aude (Certain, 2002)

Nord-Ouest, des vents violents dit d’Est (NE ou SE) peuvent souffler extrêmement fort en 

période de tempêtes hivernales avec des pics de vitesses de 25 m s

un fort courant de dérive Est

hivernale, les eaux côtières du GdL présentent régulièrement une stratification des masses 

d’eaux. En été, la thermocline se situe entre 0 et 25 m de pro

eaux superficielles influencées par la dilution rhodanienne des eaux sous

automne la thermocline se situe plus en profondeur autour de 40 m 
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. Représentation schématique des phénomènes induits par les vents dans le Golfe du Lion (Mi : 
Mistral ; Tr : Tramontane) : création de six zones d’upwelling (1-6), circulation horizontale de surface 
induite (flèches blanches épaisses), et circulation de fond (flèches fines). Issue de Millot (1990). 

De plus, contrairement à la courantologie générale induite par le courant 

régimes de houle dominants et de l’orientation de la côte, le courant 

de dérive est généralement dirigé vers le Nord dans la partie Sud du GdL et vers le SO dans la 

partie Nord du GdL créant ainsi une zone de convergence au Sud du cap d’Agde proche de 

(Certain, 2002). Bien que les vents dominants soient orientés vers le 

Ouest, des vents violents dit d’Est (NE ou SE) peuvent souffler extrêmement fort en 

période de tempêtes hivernales avec des pics de vitesses de 25 m s-1 (Millot, 

un fort courant de dérive Est-Ouest associé à de fortes houles. En dehors de la période 

hivernale, les eaux côtières du GdL présentent régulièrement une stratification des masses 

d’eaux. En été, la thermocline se situe entre 0 et 25 m de profondeur et isole fortement les 

eaux superficielles influencées par la dilution rhodanienne des eaux sous-jacentes, alors qu’en 

automne la thermocline se situe plus en profondeur autour de 40 m (Millot and Wald, 1980)
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. Représentation schématique des phénomènes induits par les vents dans le Golfe du Lion (Mi : 

6), circulation horizontale de surface 
induite (flèches blanches épaisses), et circulation de fond (flèches fines). Issue de Millot (1990).  

De plus, contrairement à la courantologie générale induite par le courant liguro-

et de l’orientation de la côte, le courant 

de dérive est généralement dirigé vers le Nord dans la partie Sud du GdL et vers le SO dans la 

partie Nord du GdL créant ainsi une zone de convergence au Sud du cap d’Agde proche de 

. Bien que les vents dominants soient orientés vers le 

Ouest, des vents violents dit d’Est (NE ou SE) peuvent souffler extrêmement fort en 

(Millot, 1990) générant 

Ouest associé à de fortes houles. En dehors de la période 

hivernale, les eaux côtières du GdL présentent régulièrement une stratification des masses 

fondeur et isole fortement les 

jacentes, alors qu’en 

(Millot and Wald, 1980). 
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1.1. Diversité des habitats de la zone d’étude.  

 

L’étude du rôle des RA sur le fonctionnement des peuplements de poissons ainsi que 

leur intégration dans le paysage sous-marin nécessite d’avoir une bonne connaissance des 

habitats situés à proximité. Cela permet non seulement de comparer les RA avec des zones 

rocheuses naturelles soumises aux mêmes conditions environnementales, mais également 

d’avoir une vision intégrée de la dynamique des poissons autour de la zone des RA. Bien que 

les RA de Leucate - Le Barcarès soient majoritairement situés dans un milieu composé de 

substrat sableux, la zone d’étude est caractéristique d’un système en mosaïque, au sein duquel 

on peut distinguer, en plus des substrats meubles, différents types de substrats durs, artificiels 

et naturels. Il est également important de considérer, la présence de lagunes, systèmes fermés 

ou semi-fermés communiquant avec la mer ouverte par des graus (Figure 1-17). Le terme de 

côte sableuse désignera par la suite la zone entre le Cap Leucate et Argelès-sur-Mer et celui 

de côte rocheuse désignera la Côte Vermeille qui s’étend d’Argelès-sur-Mer à la frontière 

espagnole (Figure 1-17). 

 

Les zones sableuses avec et sans couverture végétale. Les zones sableuses peuvent être 

différenciées selon la présence (ou l’absence) d’une couverture végétale. Cette différenciation 

est importante puisque les écosystèmes de substrats meubles avec couverture végétale ont un 

fonctionnement très différent de ceux qui n’en possèdent pas et sont connus pour abriter une 

faune et une flore beaucoup plus riches et diversifiées (Moranta et al., 2006; Nakaoka, 2005; 

Orth et al., 1984; Pergent-Martini et al., 2005). Sur la zone d’étude, le couvert végétal des 

substrats meubles est constitué d’herbiers de phanérogames : posidonies (Posidonia oceanica, 

Linné 1753) ou zostères (Zostera marina, Linné 1753). Ces herbiers se situent essentiellement 

le long de la côte rocheuse dans des eaux peu profondes (maximum 20 m), dont les plus 
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importants se situent dans la zone des 10 m au niveau de l’anse de Peyrefite et du Pin Parasol 

dans la réserve marine de Banyuls - Cerbère (Ballesta et al., 2000) et au Racou au sud 

d’Argelès-sur-Mer. La côte sableuse est, elle, quasiment dépourvue de couvert végétal à 

l’exception des sorties de la lagune de Salses – Leucate (i.e. dans les graus). 

 

Les zones lagunaires. Parmi les trois lagunes présentes sur cette côte (Canet - Saint-

Nazaire, La Palme et Salses - Leucate), seule celle de Salses - Leucate communique encore 

avec la mer et sera donc la seule prise en compte au cours de cette étude. De plus les 

ouvertures de la lagune de Salses - Leucate sur la mer ouverte donnent directement sur le site 

des RA suivis. La communication entre cet étang et la mer se fait par trois graus, le grau St 

Ange le plus au Sud, le grau de Port-Leucate et le grau des conchyliculteurs au Nord qui est le 

seul grau naturel de l’étang. La lagune reçoit à la fois des apports d’eau douce, 

essentiellement à travers des résurgences d’eaux karstiques du relief des Corbières, et d’eau 

de mer, suite à la création des deux graus artificiels en 1965 et 1969. Malgré ces apports d’eau 

douce à température constante par les résurgences karstiques (entre 16 et 19°), les variations 

de température de l’étang peuvent être très importantes avec des températures qui peuvent 

descendre jusqu’à 3°C en hiver (Wilke, 1999). D’autre part, même si les graus sont fermés 

une partie de l’année (fin septembre à fin février), les apports marins restent prédominant, ce 

qui explique la salinité relativement importante de la lagune, entre 32 et 39, contre 38 en mer. 

Les systèmes de fermeture des graus sont néanmoins conçus de façon à laisser pénétrer les 

juvéniles venants de la mer ouverte dans la lagune tout au long de l’année. Les lagunes jouent 

un rôle important dans l’habitat des juvéniles et sont souvent associées à des zones de 

nourriceries (Kjerfve, 1994; Maci and Basset, 2009), au même titre que les estuaires (Beck et 

al., 2001; Vasconcelos et al., 2008). Elles sont, en effet, riches en nourriture et représentent 

d’excellents abris face à la prédation grâce à leur végétation. D’après Romans (2003), la 
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lagune de Salses - Leucate représenterait une zone potentielle pour l’installation benthique de 

nombreuses espèces de poissons, il semblerai cependant que son rôle de nourricerie puisse 

avoir été modifié avec « l’artificialisation » de cette côte sableuse à travers la création de 

digues, de graus et d’épis rocheux. Les graus, permettant la communication entre la mer et la 

lagune de Salses – Leucate, sont aujourd’hui jonchés d’enrochements artificiels qui pourraient 

avoir remplacé la lagune dans son rôle de nourricerie. Le suivi sur trois ans de l’installation 

des sars juvéniles sur la côte sableuse et la lagune de Salses – Leucate a en effet montré des 

densités décroissantes au fur et à mesure de la pénétration dans la lagune, avec même une 

absence de juvéniles dans la lagune en 2007 (ANNEXE : Pastor et al.). 

 

Les zones rocheuses naturelles. La zone rocheuse la plus proche des RA de LB est le Cap 

Leucate qui se situe à 2 km au Nord des RA les plus proches et à 8 km du centre des RA de 

LB. Le Cap Leucate est une falaise calcaire de faible étendu (3km), qui se décompose sous 

l’eau en trois types de structures. Jusqu’à environ 5 m de fond, la falaise de Leucate est 

constituée d’éboulis et de dalles rocheuses puis se poursuit par un plateau rocheux en pente 

douce qui s’étend jusqu’à environ 12-13 m de fond. Au-delà de 13 m de profondeur, un léger 

décroché de ce plateau rocheux présente de nombreuses failles et blocs rocheux jusqu’à 15-16 

m de fond. Au-delà et jusqu’à une vingtaine de mètres de profondeur, seuls quelques blocs 

rocheux persistent. Cette zone rocheuse très étroite concentre à la fois des activités de pêche 

professionnelle artisanale et récréative (pêche à la ligne et chasse sous-marine). Il est à noter 

qu’au Nord (en dehors du Cap Leucate), la zone rocheuse la plus proche des RA étudiées se 

trouve à environ 55 km, au Cap d’Agde. A environ 8 km au Sud des RA de LB, les structures 

rocheuses les plus proches sont des bancs rocheux naturels comme la Roche St Laurent et la 

Roche St Nazaire situées au large de la côte sableuse entre 30 et 50 m de profondeur. Des 

plongées de reconnaissances effectuées dans le cadre de la thèse de Pastor (2008), ont montré 
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une forte turbidité des eaux de fonds et de faibles abondances de poissons sur ces roches. A 

35 km au Sud des RA de LB, la côte Vermeille s’étend sur 40 km entre les communes 

d’Argelès-sur-Mer et de Cerbère. Elle se prolonge ensuite en Espagne, jusqu’à Rosas sur la 

Costa Brava. En 1974, une zone de réserve marine naturelle a été définie entre Banyuls-sur-

Mer et Cerbère, afin de protéger cette zone considérée comme naturellement riche (Dufour et 

al., 1995). 

 

1.2. Récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès et enrochements artificiels côtiers 

 

Parmi les systèmes rocheux artificiels de la côte catalane française sableuse, il faut 

différencier deux types de structures : les RA et les enrochements artificiels côtiers. 

L’ensemble de ces enrochements artificiels entre Leucate et Argelès-sur-Mer ont été 

répertorié par Pastor (2008) et représenteraient 38 km de linéaire côtier, essentiellement 

composés des digues de ports et épis rocheux dépassant rarement les 3 m de profondeur. Sur 

la zone d’étude, il existe trois sites de RA, installés dans un but de production de poissons. 

Les premiers récifs immergés sont ceux de St Cyprien et de Canet-en-Roussillon, en 1985, 

avec une superficie respective de 11,9 et 4,45 ha (Pioch, 2004). D’après les pêcheurs locaux, 

ces récifs n’auraient cependant actuellement qu’un rôle anecdotique dans la pêche locale en 

raison de leur ensablement progressif. En 2004, ont ensuite été installé les RA de Leucate et 

du Barcarès, qui s’étendent du Sud de Leucate - Plage, jusqu’au Grau St Ange de l’étang de 

Leucate (Figure 1-19 A). Ces RA sont constitués de six zones d’immersion rectangulaires, Z1 

à Z6 (Figure 1-19 B), parallèles à la côte, de 400 m de long et de 200 m de large, soit une 

superficie de 12 hectares chacune. Elles se situent entre 15 et 23 m de profondeur sur un 

substrat sableux homogène. Chacune de ces zones est composée de trois types de modules 

répartis de façon identique (Figure 1-19 C). Ces modules en béton sont de type « double 
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buse », « dalot » et « amas chaotiques » c'est-à-dire constitués d’un ensemble de doubles 

buses, de dalots, dalles ou de poutres. Ils sont pour la plupart placés sur des tapis anti-

affouillement, évitant ainsi les problèmes d’enfouissement rencontrés au niveau des deux 

autres sites de RA du département. 

 

Figure 1-19. Localisation des RA de Leucate – Le Barcarès (A) et des six zones de récifs artificiels par 
rapport au Cap Leucate, zone rocheuse la plus proche (B). Schéma de la répartition des différents 
modules au sein d’une zone de récifs artificiels (C). Les modules sont implantés sur un pas de 50m dans 
une zone de 400m de long et de 200m de large. Carte issue de Koeck et al. (2011). 
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2. Étude des peuplements ichtyologiques 

 

2.1. Choix de la méthode de suivi 

 

Différentes méthodes, présentant toutes des avantages et des inconvénients qui leurs 

sont propres, peuvent être mises en œuvre pour étudier les peuplements de poissons. Afin de 

sélectionner la méthode permettant de répondre de la manière la plus juste et la plus précise à 

l’objectif de suivi des peuplements ichtyologiques sur la zone d’étude, il a tout d’abord était 

nécessaire de réaliser un inventaire exhaustif et critique de ces différentes méthodes, en tenant 

compte des contraintes spécifiques du milieu. L’objectif de cette partie est ainsi de décrire 

brièvement les méthodes de suivi des communautés de poissons existantes pour ensuite 

expliciter le choix des méthodes sélectionnées.  

 

Méthodes dépendantes des pêcheries: 

Suivi des débarquements de pêche. Pour étudier les peuplements de poissons, il est 

possible d’avoir recours à des méthodes dites « dépendantes » ou « indépendantes » de 

pêcheries existantes. Les premières consistent à se servir des captures de pêches ou de 

débarquements de pêche comme descripteurs des communautés de poissons. Ces méthodes 

présentent l’avantage de se servir de captures existantes réalisées par des pêcheurs, permettant 

ainsi de réaliser des suivis peu coûteux et sur de longues périodes de temps (Penney et al., 

1999). En plus d’obtenir des informations sur les poissons eux-mêmes, elles permettent 

également d’acquérir des informations sur les pêcheries dans leur ensemble (e.g. espèces 

ciblées, effort de pêche, zones privilégiées, techniques et engins utilisés). Cependant, le fait 

d’être dépendant des actions de pêche des pêcheurs présente aussi beaucoup d’inconvénients. 
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En effet, les engins de pêche sont plus ou moins sélectifs, à la fois en terme d’espèces mais 

aussi de taille d’individus, introduisant un biais important dans l’étude des assemblages de 

poissons. De plus, les zones de suivi sont restreintes aux zones de pêche qui sont définies par 

la présence des plus fortes densités de poissons et par leur accessibilité aux engins utilisées 

(Saville, 1977). Cette méthode apparaît par conséquent inappropriée aux suivis d’habitats de 

reliefs marqués comme certaines zones rocheuses et plus particulièrement les RA. Cette 

méthode est plutôt appropriée à des études spécifiques sur les stocks de poissons et les 

débarquements de pêche en soi. Elle permet éventuellement d’acquérir des informations sur la 

distribution d’une espèce de classe de taille donnée qui serait ciblée par la pêcherie suivie. 

Elle peut également intervenir en complément d’inventaires de la biodiversité ichtyologique, 

car elle donne accès à certaines espèces mal échantillonnées par les méthodes d’observation 

directe. Il s’agit également d’une méthode extractive qui va, plus ou moins, influencer les 

assemblages de poissons. Cette méthode est inutilisable pour des suivis temporels nécessitant 

des échantillonnages successifs ou au sein de zones protégés. 

 

Méthodes indépendantes des pêcheries:  

Parmi les méthodes « indépendantes » des pêcheries, on peut distinguer (i) les méthodes 

destructives qui consistent à extraire les poissons de leur milieu, (ii) les méthodes 

d’observation indirecte par signaux acoustiques et (iii) les méthodes d’observations in situ. 

Méthodes destructives. Les méthodes destructives se résument à des pêches 

expérimentales et l’utilisation d’ichtyocides (e.g. roténone) ou d’anesthésiants (e.g. eugénol). 

La méthode d’échantillonnage par ichtyocide ou anesthésiant est relativement exhaustive et 

permet notamment de bien échantillonner les espèces cryptiques (Kulbicki, 1998; Willis, 

2001). Cependant, l’utilisation d’ichtyocides n’est pas applicable à des zones destinées à des 
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suivis temporels ou des zones protégées car c’est une méthode destructive non-sélective, tuant 

tout les organismes de la zone (Bortone and Kimmel, 1991). Des biais sont également 

introduit avec cette méthode qui a tendance à moins bien échantillonner les espèces 

démersales et pélagiques plus mobiles et pouvant s’échapper avant l’action des produits 

(Ackerman and Bellwood, 2002; Stone et al., 1979). Bien que les pêches expérimentales 

présentent l’avantage de ne pas être liées aux pratiques des pêcheurs, de pouvoir librement 

choisir les zones d’étude, de maîtriser l’effort d’échantillonnage et la sélectivité des engins, 

elles présentent néanmoins des inconvénients similaires à ceux évoqués pour la méthode de 

suivie des débarquements. Cette méthode est par contre la seule permettant d’obtenir des 

informations biométriques ou des prélèvements des individus pêchés comme des 

prélèvements de tissus pour des analyses génétiques ou isotopiques, d’otolithes, de contenus 

stomacaux ou de parasites. 

Suivis acoustiques. Cette technique est basée sur le pouvoir réfléchissant des ondes 

acoustiques, notamment au contact de bancs de poissons dans une masse d’eau. Elle est 

essentiellement utilisée pour le suivi d’espèces grégaires de pleine eau présent sous forme de 

grands bancs. Cette méthode s’est notamment avérée très utile pour l’estimation de la taille 

des bancs et l’étude de leur dynamique. Cependant, la méthode acoustique n’est pas 

applicable au suivi de peuplements côtiers, dans la mesure où la détection d’individus isolés 

ou en petit groupes et l’identification de l’espèce à partir du seul signal acoustique est 

impossible (Saville, 1977). 

Observations in situ : par enregistrement vidéo. L’observation in-situ peut se faire de 

manière directe par les plongeurs (UVC, Underwater Visual Census) ou de manière indirecte 

par enregistrement vidéo. L’avantage de l’observation indirecte est que cette méthode 

s’affranchit des limites inhérentes à la plongée professionnelle (nombre et durée des plongées 

strictement limités). L’enregistrement vidéo peut se faire de façon continue pendant une 
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période donnée si la caméra est fixée au substrat et ce à des profondeurs inaccessibles aux 

plongeurs (Priede and Merrett, 1996). De plus, les échantillonnages vidéo peuvent être 

réalisés par des plongeurs différents, sans lien avec les comptages pouvant être réalisés a 

posteriori par la même personne, limitant ainsi le biais de perception de l’expérimentateur 

(Thresher and Gunn, 1986). Équipés de lumières infrarouge, les suivis vidéo permettent 

également le suivi des assemblages de nuit (Bassett and Montgomery, 2011) ou dans la zone 

aphotique. Certaines études ont cherché à comparer les deux méthodes de comptage, visuel et 

par enregistrement vidéo, afin de déterminer les avantages et les inconvénients de chacune. 

Les résultats de ces études s’avèrent très divergeant, certaines annonçant de moins bonnes 

estimations de la richesse spécifique avec la méthode vidéo, notamment sur les RA (Lowry et 

al., 2012; Stobart et al., 2007; Tessier et al., 2005) alors que d’autres estiment le contraire 

(Langlois et al., 2010; Willis and Babcock, 2000). Il semblerait que ces divergences soient 

liées aux propriétés du milieu dans lequel les comptages sont effectués et aux caractéristiques 

des espèces composant les assemblages suivis (Lowry et al., 2012). La méthode vidéo est, en 

particulier, bien moins précise dans des milieux où la visibilité est faible et avec beaucoup 

d’espèces associées aux récifs, notamment cryptiques ou cachées dans les cavités (Lowry et 

al., 2012; Watson et al., 2005), ce qui est souvent le cas dans des milieux très hétérogènes et 

complexes comme les RA. 

Observations in-situ : par enregistrement comptages visuels en plongée « UVC ». Les 

méthodes de comptage visuel en plongée sont utilisées par les scientifiques à travers le monde 

depuis les années 50 (Brock, 1954; Harmelin-Vivien and Harmelin, 1975; Harmelin-Vivien et 

al., 1985), et cela malgré l’émergence des méthodes de comptages indirectes par vidéo sous-

marine (Harvey et al., 2002; Harvey et al., 2004; Watson et al., 2010; Willis, 2001). Selon les 

objectifs de l’étude et la configuration du milieu, différentes variantes du comptage visuel, 

peuvent être effectuées soit par (i) des comptages statiques dit « en point-fixe » c'est-à-dire 
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dans un rayon fixe sous forme de cercle ou demi-cercle (Bohnsack and Bannerot, 1986), (ii) 

soit par des comptages mobiles par transect, dont la distance ou la surface d’échantillonnage 

est fixée (Harmelin-Vivien et al., 1985), (iii) ou encore par des comptages mobiles aléatoires 

pour lesquels uniquement la durée de comptage est définie (Bortone et al., 1989). Cette 

dernière méthode a cependant été rarement utilisée car elle peut difficilement être 

standardisée. En effet, dans la mesure où la surface d’échantillonnage n’est pas estimée a 

priori, elle peut fortement varier en fonction des densités de poissons rencontrées. D’après 

Watson et Quinn (1997) les méthodes de comptage par transect et par point-fixe sont toutes 

deux adaptées à l’estimation des densités, de la diversité et de la structure de taille des 

peuplements de poissons. La méthode par transects est cependant plus adaptés aux estimations 

sur des habitats de larges étendues avec des espèces dont la distribution est non aléatoire et 

présente une forte structuration spatiale (Kulbicki and Sarramegna, 1999). De nombreux biais 

relatifs aux méthodes de comptage en plongée doivent être pris en compte tels que ceux 

résultants de: la distance limite de détection des poissons (Bozec et al., 2011; Thresher and 

Gunn, 1986), la vitesse de nage du plongeur pour les méthodes mobiles (De Girolamo and 

Mazzoldi, 2001), la présence même du plongeur (Dickens et al., 2011; Harmelin-Vivien et al., 

1985), la durée du comptage et la surface échantillonnée (Bohnsack and Bannerot, 1986), 

l’estimation plus ou moins juste de la taille des poissons (De Girolamo and Mazzoldi, 2001; 

Edgar et al., 2004; Harmelin-Vivien et al., 1985; Harvey et al., 2002) et de leur nombre 

lorsqu’ils sont présents en bancs (Kulbicki, 1998). Les biais liés à une mauvaise estimation 

des informations de la part du plongeur peuvent cependant être réduit par l’apprentissage et 

l’utilisation de certaines techniques permettant, par exemple, l’estimation de la taille d’un 

banc (Harmelin-Vivien et al., 1985). 
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Choix de la méthode de suivi des peuplements. La difficulté du choix de la méthode de 

suivi des peuplements de poissons résidait dans le fait qu’elle doit être adaptée à la fois au 

suivi sur les récifs artificiels, et sur les zones rocheuses naturelles, tout en permettant un 

échantillonnage temporel de l’ensemble des poissons associés à ces habitats. Les méthodes 

d’observation semblaient permettre l’inventaire le plus juste de l’ichtyofaune de ces habitats 

difficilement accessibles par les engins de pêche et pour lesquels, en raison de leur 

topographie complexe, il est difficile d’évaluer précisément la surface échantillonnée. De 

plus, les RA de Leucate – Le Barcarès ayant été très récemment installés au moment des 

premiers suivis, il apparaissait important de ne pas perturber l’installation et la colonisation 

des organismes sur les RA par l’utilisation de méthodes extractives. Les méthodes 

d’observation indirecte par vidéo étant écartées pour des raisons de forte turbidité de la zone 

d’étude et d’une grande complexité architecturale des RA, le suivi par comptage visuel selon 

la méthode de transect a été retenue. Un suivi des débarquements de pêche de la zone d’étude 

a également été réalisé pour rendre compte de l’effet direct des RA sur la production 

halieutique. 

 

2.2 Stratégie d’échantillonnage 

 

2.2.1. Comptages en plongée par méthode de transect 
 

Les données de comptages visuels utilisées dans mon travail de thèse sont issues d’un 

suivi des RA de LB mené par l’équipe « Biologie » du CEFREM depuis 2005, c'est-à-dire un 

an après leur immersion, et qui actuellement est encore en cours. L’ensemble de ces données 

n’ayant pas été utilisées, je détaillerai uniquement la stratégie d’échantillonnage des données 

exploitées dans ce manuscrit de thèse. Les comptages ont été réalisés en appliquant la 
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méthode de suivi par transect (Harmelin-Vivien et al. 1985). Avant le début du suivi, une 

série de plongées de reconnaissance a permis d’établir une liste des espèces les plus 

susceptibles d’être rencontrées sur les sites, ainsi que d’effectuer une inter-calibration entre 

les plongeurs intervenants dans ce suivi (identification des espèces et estimation des classes 

de taille), afin d’augmenter l’efficacité du comptage et de limiter les biais liés à l’observateur. 

Cette liste d’espèces a ensuite été imprimée avant chaque plongée sur des plaquettes 

submersibles et remise systématiquement à jour lorsque de nouvelles espèces ont été aperçues 

au cours des plongées. 

 

Le suivi des peuplements ichtyologiques a été réalisé sur deux des six villages des RA 

de LB (Z3 et Z5) et également sur la zone rocheuse la plus proche, le Cap Leucate (CL). Ces 

trois sites ont été choisis de façon à être à des profondeurs similaires (environ 15 m) et à des 

distances plus ou moins grandes du récif rocheux du CL, avec Z3 et Z5 à des distances 

respectives de 8 et 11 km. Au sein de ces deux villages, les trois types de structure artificielle 

ont été échantillonnés pour tenir compte de l’effet de la structure de l’habitat sur les 

assemblages de poissons : les buses, les dalots et les amas chaotiques. Le suivi a débuté deux 

ans après l’immersion des RA de LB et a ensuite été réalisé en été 2006, 2007 et 2009, 

respectivement deux, trois et cinq ans après l’immersion. Durant cette période de suivi, bien 

que les RA de LB n’aient pas été soumis à une réglementation particulière, un accord a été 

passé avec les pêcheurs professionnels locaux et leurs prud’homies afin de ne pas soumettre 

les RA suivis à la pression de pêche durant ces années de suivi. Toujours dans ce sens, les 

coordonnées GPS des récifs n’étaient pas diffusées. 
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Durant les comptages, tous les poissons ont été identifiés, dénombrés et leur taille a été 

estimée suivant les quatre catégories suivantes : juvéniles (les recrues de l’année), adultes 

« petits » (< 1/3 de la taille totale maximale), adultes « moyens » (entre 1/3 et 2/3 de la taille 

totale maximale) et adultes « grands » (> 2/3 de la taille totale maximale). Sur les zones 

rocheuses naturelles du Cap Leucate (CL), chaque échantillon correspondait à un transect de 

40 m de long et d’un couloir de 2 m de large (1 m de part et d’autre de la ligne centrale du 

transect). Cette ligne centrale était matérialisé au moyen d’un penta-décamètre déroulé au fur 

et à mesure de l’avancée du plongeur, jusqu’à atteindre la surface échantillonnée de 80 m². 

Compte tenu de la différence de taille et de complexité structurelle entre les structures 

artificielles, il a fallu adapter légèrement le protocole d’échantillonnage du transect classique. 

Lors de chaque comptage sur les RA, l’ensemble de la structure a été échantillonnée, la 

surface du transect de la roche naturelle étant choisi de façon a correspondre le plus possible à 

la surface d’un amas chaotique, c'est-à-dire 84 m² au sol. Les comptages sur chaque structure 

à chaque site ont été effectués en triplicata. A noter qu’en 2009, en raison de la forte turbidité 

des eaux de fond, seuls deux transects ont pu être effectués sur la roche naturelle. Les surfaces 

d’échantillonnage et le nombre de réplicats réalisés sur le récif naturel CL et des différentes 

structures des RA de LB sont synthétisés dans le Tableau 1-1. 

 

Tableau 1-1. Surface d’échantillonnage et nombre de réplicats réalisés sur le Cap Leucate (CL) et les 
récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès (village Z3 et Z5) durant le suivi annuel entre 2006 et 2009. 

 

Type de récif Site Type d’habitat Nbre replicas Surface (m²) 

Artificiel Z3 Box culvert (B) 9 10 

  
Culvert (C) 9 5 

  
Chaotic heap (H) 9 84 

Artificiel Z5 Box culvert (B) 9 10 

  
Culvert (C) 9 5 

  
Chaotic heap (H) 9 84 

Naturel CL Rocky boulders (NR) 8 80 
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2.2.2. Suivi des débarquements de pêche  
 

Les données de débarquements de pêche utilisées dans ce travail de thèse sont issus 

d’un suivi mené par l’équipe « Biologie » du CEFREM sur l’ensemble des ports de pêche de 

la côte catalane française entre Leucate et Port-Vendres depuis 2007 et actuellement encore en 

cours. Comme pour les données de comptage en plongée, je détaillerai uniquement la stratégie 

d’échantillonnage des données exploitées dans ce manuscrit de thèse. En 2007, ce suivi 

s’étendait sur trois mois, entre avril et juin durant lesquels différentes informations étaient 

collectées : le type d’engin de pêche, la zone de pêche (géolocalisation sur une carte), les 

espèces pêchées, leur abondance et leur poids. Dans notre analyse des données, uniquement 

les engins type filet ont été retenus, qui par ailleurs sont les engins majoritairement utilisés par 

les pêcheurs petits métiers de la côte catalane (Lenfant et al., 2011), en distinguant les filets de 

type trémail (ciblant les espèces benthiques) des filets de type nappe droite (ciblant les 

espèces démersales et pélagiques). La comparaison avec d’autres engins beaucoup plus 

spécifiques comme les nasses et les pots à poulpe n’étant pas possible, ainsi qu’avec les 

palangres où l’effort de pêche est difficilement comparable. La géolocalisation des pêches à 

ensuite permis de calculer la biomasse de poissons, l’effort de pêche (m2 h-1), la richesse 

spécifique ainsi que les débarquements par unité d’effort (DPUE, g m-2 h-1) en fonction du 

type d’habitats. L’effort de pêche a été estimé de la manière suivante : �������		
� ×

	
������		
� × ��
��	��	������		ℎ�. En tout, neufs zones ont été identifiées en fonction 

du type de substrat majoritaire et de la localisation relative de la zone (Tableau 1-2). Chaque 

port de la zone était échantillonné un jour par semaine à tour de rôle. 
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Tableau 1-2. Classification des zones de pêches sur la côte catalane française en neufs zones d’après leurs 
localisation et leurs type de substrat. 
 

Fishing locations Substrate type 

Cap Leucate Roche et coralligène 

Récifs artificiels  Structure en béton et sableux 

Roches isolées Roche  

Lagune de Salses - Leucate Sableux à vaseux 

Cote sableuse nord Sableux à vaseux 

Cote sableuse centrale Sableux à vaseux 

Cote sableuse du sud Sableux à vaseux 

Zones au large (au delà des 3 miles) Sableux à vaseux 

Côte rocheuse (la côte Vermeille) Roche et coralligène 
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3. Étude des déplacements des poissons : marquage d’identification vs. 

marquage électronique 

 

Comme pour la partie sur le suivi des peuplements de poissons (section 2.1), l’objectif 

est ici de décrire brièvement les différentes méthodes de suivi des mouvements de poissons. 

Afin d’expliciter le choix de la méthode finalement retenue, les avantages et les inconvénients 

de chacune seront tout d’abord détaillés. 

 

Parmi les méthodes classiquement mises en œuvre pour étudier les mouvements des 

animaux et la connectivité fonctionnelle des paysages qui en résulte, deux grandes catégories 

peuvent être distinguée : (i) les mesures indirectes du mouvement des animaux par 

expériences de capture/recapture réalisées avec des marques d’identification permettant 

notamment d’estimer des taux d’immigration et (ii) les mesures directes du comportement 

individuel basées sur le marquage électronique permettant de quantifier les distances et 

trajectoires de déplacement et d’étudier la dynamique spatio-temporelle de leur mouvements 

(Goodwin and Fahrig, 2002). 

 

Marques d’identification. Le marquage d’identification est employé depuis plus d’un 

siècle (Hartog et al., 2009; Thorsteinsson, 2002) et permet d’obtenir de nombreuses 

informations, notamment sur la distribution et le déplacement des individus (Almeida, 1996; 

Hooker et al., 2007). On distingue deux grandes catégories de marques d’identification 

(Parker et al., 1990) : (i) les marques externes, définies comme des marques visibles, placées à 

l’extérieur du poisson et facilement détectables et (ii) les marques internes qui sont insérées 

ou injectées dans le poisson. L’exemple des marques externes les plus utilisées sur les 



CHAPITRE 1 : MATERIEL ET METHODES 

61 
 

poissons sont les marques spaghetti-ancre ("T-Bar Anchor") (Fabrizio and Pessutti, 2007; 

Jones, 1979). L’avantage de ce type de marques est leur facilité d’application et leur faible 

coût. En revanche leur tenue est limitée dans le temps, de l’ordre de plusieurs semaines à 

quelques mois (Almeida, 1996). Parmi les marques d’identification internes, les marques 

câblées codées ("CWTs") sont les plus utilisées (Schurman and Thompson, 1990), mais il 

existe aussi des marques magnétiques ("MCTs") et des transpondeurs ("PIT-tags"). Ces 

marques internes présentent de meilleurs taux de rétention, mais leur détection nécessite un 

équipement spécifique. Que ce soit pour les marques d’identification internes ou externes, 

l’information est généré uniquement lors d’une recapture ou d’un passage très proche d’une 

borne de détection pour les PIT-tags, ce qui réduit fortement la quantité et la qualité de 

l’information. Les données finalement obtenues présentent souvent une faible résolution 

spatio-temporelle. 

 

Marques électroniques. Grâce à l’avancée technologique de l’informatique et de la 

micro-électronique au cours des dernières décennies, le marquage électronique est aujourd’hui 

largement employé dans l’étude des mouvements des animaux et de leur environnement, en 

particulier en milieu marin (Gunn and Block, 2001). Plus particulièrement l’amélioration de 

l’autonomie des batteries, des capacités de mémoire et de miniaturisation des marques ont 

notamment permis l’élargissement de leurs champs d’application (Hooker et al., 2007). Parmi 

les marques électroniques, les émetteurs acoustiques et radio (Cooke, 2008; Cooke and 

Wagner, 2004; Lucas and Baras, 2000) peuvent être distingués des archiveurs (« archival bio-

loggers ») qui sont des marques pourvues de sondes de mesure enregistrant des informations 

sur l’environnement des animaux marqués, comme la température ou la pression (Block, 

2005; Sibert and Nielsen, 2001). Bien que les ondes radios aient une bonne propagation et 

qu’elles soient peu affectées par les obstacles physiques ou la turbidité de l’eau, les émetteurs 
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radio ne sont utilisés qu’en eaux douces ou faiblement salines car leur signal est atténué dans 

l’eau de mer (Eiler, 1990; McCleave et al., 1978). Les marques acoustiques, en revanche, qui 

émettent dans des fréquences plus faibles (de 30 à 300 kHz), sont utilisées pour les études en 

milieu marin (Thorsteinsson, 2002). 

 

Méthodes d’attachement des marques électroniques. Il existe trois types de procédure 

d’attachement des marques électroniques : l’attachement externe, l’implantation intra-

gastrique et l’implantation chirurgicale intra-cœlomique (Bridger and Booth, 2003). Sur les 

poissons, l’attachement externe se fait soit au dessus de la ligne latérale, soit sur la partie 

antérieure à la nageoire dorsale (Bridger and Booth, 2003). Bien que cette dernière soit rapide 

et simple à exécuter, tout comme avec les marques d’identification externe, le risque de perte 

et/ou de gêne à la nage est élevé (Anras and Lagardere, 2004). L’implantation intra-gastrique 

se fait par ingestion de la marque par le poisson et ne nécessite qu’un niveau d’anesthésie 

léger. Cependant, la durée de rétention de la marque est relativement limitée avec des risques 

de régurgitation (Winger et Walsh 2001), de changement de comportement alimentaire et elle 

finit par être déféquée (Brown et al., 2011). L’implantation chirurgicale se fait dans la cavité 

intra-cœlomique du poisson et présente l’intérêt de pouvoir disposer l’émetteur au niveau du 

centre de gravité du poisson. Cependant, elle nécessite une anesthésie profonde et une durée 

de manipulation plus longue que les autres types de marquage. Le critère le plus important 

dans ce genre d’implantation est le ratio entre le poids de l’émetteur et celui du poisson à 

marquer ("Total Body Weight Ratio", TBWR). Bien que certaines études aient prouvé le 

contraire (Lacroix et al., 2004a), il est généralement admis que ce ratio ne devrait pas excéder 

2% (Winter, 1983, 1996) au risque d’altérer le comportement, la physiologie ou la survie du 

poisson. 
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Caractéristiques des marques acoustiques. Le choix des caractéristiques des marques 

acoustiques est également crucial et doit se faire dans un souci d’optimisation du compromis 

entre les facteurs suivants : poids et dimensions de la marque, autonomie de la batterie 

interne, puissance et intervalle du signal acoustique et type de signal acoustique (codé ou 

pulsé). La différence entre les marques pulsées et codées est leur système d'identification. Les 

marques pulsées se distinguent entre elles par des intervalles ou fréquences de pulsation 

(signal) différents, alors que les marques codées sont individualisées au travers d'un système 

d’encodage digital unique. Contrairement aux marques pulsées, les marques codées 

permettent le suivi d’un grand nombre d’individus simultanément et ce sur une même 

fréquence. L’ajout de sondes de température ou de pression est possible mais s’accompagne 

d’une forte augmentation des dimensions et du poids des marques ainsi que d’une réduction 

de leur autonomie. 

 

Différents types de suivi acoustique. Le suivi acoustique peut se faire de deux 

manières, soit à l’aide de récepteurs mobiles embarqués, soit à l’aide de récepteurs fixes 

disposés sur des zones de suivi prioritaires. Les récepteurs fixes permettent d’obtenir un suivi 

en continu, mais uniquement sur des zones restreintes (Voegeli et al., 1998), alors que les 

récepteurs embarqués permettent d’entendre ponctuellement les zones de suivi au delà des 

zones balisées par les récepteurs fixes et d’affiner la résolution spatio-temporelle du 

positionnement des individus marqués. A partir des récepteurs embarqués, il est possible de 

pister un individu en particulier en suivant ses déplacements durant une période donnée ou 

bien de surveiller une zone particulière en la quadrillant par des passages successifs en bateau 

avec le récepteur embarqué. Les récepteurs fixes peuvent être positionnés soit sous forme de 

réseaux, soit sous forme de barrières de passage (Heupel et al., 2006). Les systèmes en réseau 

permettent d’étudier les patrons spatio-temporels des mouvements d’espèces relativement 
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sédentaires à une échelle plus ou moins fine selon le maillage du réseau de récepteurs (Alos et 

al., 2012a; Alos et al., 2011; March et al., 2011). A partir d’un suivi par marquage acoustique 

basé sur un réseau de récepteurs acoustique, Heupel et al. (2004) ont par exemple pu calculer 

la superficie de l’habitat de juvéniles de requins à pointe noire (Carcharhinus melanopterus) 

et mettre en évidence que les juvéniles se maintenaient dans cette zone de nourricerie jusqu’à 

l’âge de six mois. Les barrières de détections permettent quant à-elles de mettre en évidence 

l’orientation, le sens des trajectoires ou les routes de migrations des poissons migrateurs 

(Lacroix et al., 2004b; Thorstad et al., 2004; Welch et al., 2002). Le système de barrière de 

récepteurs est fréquemment utilisé en milieu fermé ou semi-fermé, comme les cours d’eau ou 

les estuaires (Moore et al., 1994; Moore et al., 1995), mais également en milieux ouvert 

comme par exemple dans l’étude de Comeau et al. (2002) pour le suivi des mouvements 

migratoires de la morue (Gadus morhua). Lacroix et al.(2005) ont également employé la 

même méthode pour le suivi migratoire et l’étude de la survie de post-smolt de saumons 

atlantiques (Salmo salar) dans la baie de Fundy sur la côte Est du Canada. 

 

Choix de la méthode de suivi. Dans l’ensemble, le marquage acoustique par 

implantation intracœlomique est la méthode la plus appropriée à notre problématique et notre 

modèle biologique. Même si cette technique est relativement lourde, à la fois en termes de 

technicité, de coût et de mise en œuvre sur le terrain, elle présente néanmoins de nombreux 

avantages. Le marquage acoustique est en effet la seule technique qui permette le suivi de la 

dynamique spatio-temporelle des poissons côtiers marins avec une résolution spatiale fine sur 

des périodes de plusieurs mois ou années selon les espèces étudiées. Cette méthode est ainsi 

tout à fait adaptée pour l’étude du rôle et de l’intégration de RA dans le paysage sous-marins 

et plus particulièrement de l’utilisation des RA dans l’habitat essentiel des poissons et de la 

connectivité entre habitats. Dans notre étude, le suivi acoustique s’est essentiellement fait à 
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partir de récepteurs fixes, mais il a été complété ponctuellement par un suivi actif à l’aide 

d’un récepteur embarqué. Une étude antérieure de marquage d’identification le long de la côte 

sableuse catalane française a permis d’avancer certaines hypothèses sur les déplacements de 

l’espèce modèle entre habitats et de définir des zones stratégiques à suivre lors du marquages 

acoustique réalisé durant ce travail de thèse (Pastor, 2008). 

 

Limites du marquage acoustique. La méthode de suivi par marquage acoustique 

présente toutefois deux contraintes majeures. D’une part, le marquage intracœlomique est une 

méthode lourde qui peut avoir un effet sur le comportement et la survie des poissons si elle 

n’est pas correctement exécutée. D’autre part, les propriétés de détection du signal acoustique 

sont fortement dépendantes des propriétés physiques du milieu. Une première étape de 

validation et d’étalonnage de la méthode est indispensable avant toute expérience de 

marquage acoustique dans la mesure où les deux contraintes évoquées ci-dessus peuvent 

interférer dans la qualité des données, jusqu’au point de rendre inexploitable les résultats qui 

en découlent. Afin de s’assurer de la qualité des données récoltées par suivi acoustique et de 

pouvoir écarter ces deux types de biais, deux expériences de validation ont été mise en place. 

La première étape de la validation visait à tester l’effet du marquage intra-cœlomique sur le 

comportement et la survie du sar commun. Elle est développée dans la section 7 de ce 

chapitre. La seconde étape de la validation concernait le suivi acoustique et la variabilité 

spatio-temporelle de la probabilité de détection. Elle est développée dans la section 4 de ce 

chapitre qui suit ci-dessous. 
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4. Validation du dispositif de suivi acoustique  

 

4.1. Les ondes acoustiques et leurs caractéristiques en milieu marin.  

 

Généralités. Les signaux acoustiques sont des ondes générées par la propagation d’une 

perturbation mécanique, correspondante à une compression - dilatation d’un élément du 

milieu qui va se propager de proche en proche en s’éloignant de la source de perturbation. La 

célérité, c'est-à-dire la vitesse de propagation, de cette perturbation va être fonction de 

l’élasticité et de la masse volumique du milieu. Sachant que la masse volumique de l’eau de 

mer est d’environ 1030 kg m3, les ondes acoustiques vont s’y propager entre 1450 et 1550 m 

s-1 selon la pression, la salinité et la température. La vitesse de propagation des ondes 

acoustiques est environ cinq fois plus rapide dans l’eau de mer que dans l’air (340 m s-1). 

Malgré une très bonne propagation des ondes acoustiques dans le milieu marin, cette 

propagation n’est pas constante et peut être altérée par de nombreux facteurs (Lurton, 2001).  

 

Altération des ondes acoustiques. Les ondes acoustiques peuvent, tout d’abord, subir 

des pertes de propagation par divergence géométrique et par amortissement (plus on s’éloigne 

de la source plus l’intensité du signal sera atténuée). L’amortissement acoustique sera d’autant 

plus fort que la fréquence acoustique sera élevée. Les marques acoustiques pour le suivi des 

animaux, dont la fréquence varie entre une dizaine et une centaine de kHz, auront ainsi une 

portée comprise entre une dizaine de mètres et au maximum un kilomètre. Les ondes 

acoustiques peuvent également être déformées par la présence d’interfaces comme la surface 

de l’eau et le fond. De la même manière, les inhomogénéités de l’eau causées par la présence 

de bulles liée à l’agitation, de particules organiques et inorganiques ainsi que d’organismes de 

plus ou moins grande taille (e.g. plancton, bancs de poissons) ou tout simplement par la 
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stratification des masses d’eau présentant des propriétés différentes (température, salinité) 

peuvent également altérer les ondes émises par les émetteurs. Plus le milieu marin présente 

d’inhomogénéités ou d’obstacles, plus les trajectoires des ondes acoustiques subiront de 

déformations (loi de Snell-Descartes, réfraction et réflexion des ondes). Des milieux ouverts 

avec peu d’obstacles permettront ainsi une bien meilleure propagation du signal que des 

milieux côtiers rocheux avec beaucoup de relief ou que des RA de grande complexité 

architecturale. La transmission des ondes acoustiques peut également être altérée par le bruit 

ambiant du milieu, notamment due à la bonne propagation des ondes acoustiques dans l’eau. 

Ces bruits peuvent provenir de sources différentes : le bruit du trafic maritime, le bruit de 

l’agitation de surface et des bulles qui en résultent, le bruit thermique lié à l’agitation 

moléculaire et le bruit généré par les organismes vivants eux-mêmes. Certains de ces bruits 

parasites ont été mis en évidence pour avoir des conséquences importantes sur la performance 

des systèmes de suivi acoustique des mouvements des animaux (Simpfendorfer et al., 2008). 

 

Caractéristiques des masses d’eau. A partir de marquages acoustiques réalisés sur des 

thons albacore (Thunnus albacares) au large d’Oahu à Hawaii, Klimley et al. (1998) ont 

montré une forte décroissance de la distance de détection entre une mer avec une houle de 

0,5m et de 2m. L’effet de l’état d’agitation de la mer sur la détectabilité des marques 

acoustiques a également été confirmé dans des milieux côtiers tempérés (How and de 

Lestang, 2012) ou des estuaires (Finstad et al., 2005). La houle ou les vagues induites par le 

vent génèrent à la fois plus de bulles d’air dans l’eau (Thorstad et al., 2000), une plus grande 

charge particulaire, mais peuvent également augmenter l’activité de certains organismes 

comme démontré par Srisurichan et al. (2005) sur des langoustes. Les variations de la 

température de l’eau et plus particulièrement la formation de thermocline ont été reporté 

comme un facteur affectant les taux de détection des marques acoustiques (Heupel et al., 
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2006). How et de Lestang (2012) ont montré que l’augmentation de la température de l’eau 

réduisait les taux de détections, alors qu’en théorie les eaux froides plus denses devrait 

d’avantage absorber les ondes acoustiques (Winter, 1996). Les auteurs montrent par ailleurs 

que le facteur température devient négligeable lorsqu’il est combiné à d’autres facteurs 

comme la période journalière. En revanche Singh et al. (2009) ont mis en évidence sur la côte 

Sud de l’Afrique du Sud, que la distance de détection maximale qui était de 300m en 

condition isotherme était réduite à 75m en condition de stratification.  

 

Bruits d’origine biotique. Radford et al. (2008) ont mis en évidence de fortes variations 

journalières, lunaires ou saisonnières des bruits d’origine biotique dont les fréquences sont 

comprises entre quelques centaines de Hz et plusieurs kHz. Les auteurs ont ainsi montré que 

dans un récif rocheux côtier peu profond de Nouvelle - Zélande, une grande partie du bruit 

« biotique » pouvaient être imputé à des bruits d’alimentation d’oursins et au claquement de 

l’abdomen des crevettes. Ces bruits, qui peuvent se propager au delà des récifs côtiers, 

seraient plus importants lors des phases nocturnes (surtout au crépuscule et à l’aurore), lors 

des phases de nouvelle lune et en période estivale. L’augmentation d’activité des organismes 

benthiques durant la nuit a été définie sous le terme de « chœurs du soir », bien que ces bruits 

aient également été répertoriés lors du lever du soleil et pas uniquement au crépuscule et en 

début de nuit. Dans l’étude de Radford et al. (2008), menée en saison estivale, l’augmentation 

du bruit en période nocturne atteignait en moyenne 20 dB. D’après Heupel et al. (2006) ces 

bruits générés par les organismes marins pourraient altérer la détectabilité des marques 

acoustiques. How et de Lestang (2012) ont, par exemple, récemment enregistré des 

diminutions significatives des distances de détections la nuit et lors des nouvelles lunes, ce qui 

semblerait confirmer cette hypothèse. 
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Variabilité spatio-temporelle de la probabilité de détection. Une étude récente a mis en 

évidence les conséquences de la variabilité temporelle de la probabilité de détection des 

récepteurs sur l’interprétation écologique des données. Payne et al. (2010) ont montré que la 

cyclicité jour / nuit dans les détections de poissons marqués pouvait uniquement provenir de 

facteurs environnementaux affectant la propagation des ondes acoustiques. Cette étude ne 

visait pas à mettre en évidence les facteurs provoquant la transformation et l’atténuation des 

ondes et ainsi de la probabilité de détection, mais à mettre en évidence l’importance de ce 

phénomène jusqu’alors ignoré dans les études de marquage acoustique. Payne et al. (2010) 

proposent finalement une méthode de correction simple à mettre en œuvre pour s’assurer de la 

validité des patrons de détections observés, par l’utilisation de marques contrôles. Ces 

marques contrôles sont disposées à proximité de la distance limite de détection des récepteurs 

(défini au préalable par des tests de distance de détection) pendant l’ensemble de la durée du 

suivi acoustique et serviront de niveau de référence pour standardiser les détections des 

poissons. Les marques contrôles étant situées à une distance fixe des récepteurs, si les facteurs 

environnementaux agissaient de façon constante sur la propagation des ondes, le nombre de 

détections ne devraient pas varier au cours du temps. Au contraire, si le nombre de détections 

des marques contrôles varie dans le temps il faut alors d’abord « nettoyer » le signal 

acoustique des poissons marqués pour pouvoir récupérer uniquement le signal lié au 

mouvement des individus. Depuis cette étude, les scientifiques commencent à intégrer les 

marques contrôles dans leurs protocoles expérimentaux. Dans l’étude d’Alos et al. (2012b) 

visant à étudier le comportement du rason (Xyrichtys novacula, Linné 1758) des marques 

contrôles ont été mises en place sur un habitat hétérogène (mélange de substrats rocheux et 

meuble), mais aucune fluctuation temporelle des détections n’a été répertoriée. Une étude de 

marquage acoustique sur le sar commun actuellement en cours sur les côtes italiennes dans la 

réserve de Torre Guaceto a également intégrée des marques contrôles, sans mettre en 
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évidence de variations temporelles de la détectabilité (Di Lorenzo M., comm. pers.). Seul 

Bryars et al. (2012), au cours de leur expérience de suivi acoustique sur un labridae 

(Achoerodus gouldii) durant 12 mois, ont mis en évidence des variations journalières du taux 

de détection grâce à l’utilisation de marques contrôles. Une autre étude de suivi acoustique 

réalisée sur 18 mois par les mêmes auteurs montrerait également des variations saisonnières 

du taux de détection des marques contrôles, mais ce résultat doit être confirmé par de 

nouvelles expériences actuellement en cours (Bryars S., comm. pers.). 

 

Compte tenu de la variabilité spatio-temporelle des probabilités de détection des 

signaux acoustiques, l’utilisation de la technique de marquage acoustique nécessite de prendre 

certaines précautions afin d’interpréter et exploiter au mieux les données qui en résultent. 

Nous avons tout d’abord mis en place (i) des tests pour définir l’ordre de grandeur des 

distances de détection sur les principaux habitats suivis, c'est-à-dire les RA et la falaise de 

Leucate, puis (ii) des marques contrôles ont été placées durant la période de suivi sur ces 

mêmes habitats. 

 

4.2. Distance et probabilité de détection.  

 

En amont du suivi acoustique des poissons, deux expériences ont été réalisées pour 

définir les distances de détections des récepteurs dans les deux principaux types d’habitats 

suivis, c'est-à-dire les récifs artificiels (RA) de Leucate – Le Barcarès (LB) et le Cap Leucate 

(CL). Ces expériences ont été réalisées avec le même type de marques que celles utilisées 

pour les marquages de poissons. Seul le délai du signal était différent. Ce point est 

particulièrement important car les caractéristiques des ondes acoustiques vont jouer sur la 
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performance du système de suivi, notamment la puissance du signal acoustique qui doit être la 

même que celle des marques des poissons. Tout d’abord la distance limite de détection a été 

définie de manière approximative pour avoir une idée de l’ordre de grandeur de la portée des 

marquages acoustiques. Celle-ci a été réalisée en immergeant des marques sur les deux zones 

d’études à proximité du fond à des distances croissantes des récepteurs allant de 50 à 450 m à 

des pas de 50m pendant 5 minutes. Sur les RA, les récepteurs ont détectés les émetteurs 

jusqu’à 400 m de distance, alors que sur le CL, le test instantané n’a pas permis de définir la 

distance maximale approximative de détection. En effet, le CL est un système rocheux 

relativement complexe dans ses parties peu profondes où la propagation des ondes 

acoustiques semble visiblement être moins bonne que dans un milieu plus ouvert comme les 

RA de LB qui sont installés sur une zone sableuse. La seconde expérience consistait à affiner 

l’information sur la distance de détections des deux habitats en calculant les probabilités de 

détection des émetteurs en fonction de la distance aux récepteurs. Le principe était le même 

que pour la précédente expérience, outre le fait que les marques étaient immergées pendant 

48h à des distances variant de 100 à 450 m des récepteurs. Pour chacune des distances, la 

probabilité de détection a été calculée en faisant le ratio entre le nombre de détections réelles 

et le nombre de détections théoriques possibles, qui a été calculé à partir de l’intervalle 

d’émissions moyen du signal acoustique et de la durée d’immersion des marques. Les 

résultats montrent que la probabilité de détection sur les RA est supérieure à celle sur le CL 

(95% contre 83% à 100m de distance) et que la portée du signal acoustique est plus grande sur 

les RA (Figure 1-20). Les distances seuils de détections définies pour les deux types 

d’habitats (350m sur les RA et 250m sur le CL) correspondent à une probabilité de détection 

d’environ 75%. Ces distances de détection ont servi à mettre au point le dispositif de 

récepteurs pour le suivi de façon à couvrir l’ensemble des zones d’habitat préférentiel du sar 

commun, ainsi qu’à définir les surfaces échantillonnées par les récepteurs. 
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Figure 1-20. Détectabilité sur les récifs artificiels de Leucate – Le Barcarès et le Cap Leucate, exprimée en 
nombre moyen de détections par heure en fonction de la distance des récepteurs. Les barres verticales 
autour de la moyenne représentent l’erreur standard. 

 

4.3. Dispositif des marques contrôle.  

 

Compte tenu des nombreux facteurs pouvant influer sur la propagation des ondes 

acoustiques énoncés précédemment, il n’est pas suffisant de définir les distances de détections 

approximatives à un moment donné de l’étude, il faut également pouvoir intégrer la variabilité 

temporelle de celles-ci. Pour cela, une troisième série d’expériences a été réalisée pendant 

l’ensemble de la durée du suivi acoustique. A partir des distances de détection définies 

ultérieurement, quatre émetteurs contrôles ont été placés de façon à couvrir les limites de 

détection des récepteurs et à être potentiellement captés par plusieurs récepteurs à la fois. Les 

émetteurs les plus proches ont été placés à 100 m d’un récepteur et les plus éloignés à 450 m. 

Les résultats des marques contrôles sont présentés en même temps que les résultats des 

marquages acoustiques des sars communs adultes dans le chapitre 4.  
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5. Modèle biologique : le sar commun
 

Le sar commun, Diplodus sargus 

pour le suivi acoustique selon plusieurs critères

géographique, (ii) son intérêt commercial notamment pour la pêche artisanale, (iii) son cycle 

de vie avec une phase juvénile et adulte spatialement dissociées et (iv) son abondance relati

sur le site d’étude et dans l’ensemble du bassin méditerranéen plus généralement. 

 

Répartition géographique.

la famille des sparidés. Son aire de répartition s’étend sur toute la façade Atlantiq

Golfe de Gascogne jusqu’au Cap Vert, puis en remontant le long des côtes du continent 

africain, jusqu’en Malaisie (Figure 

et plus rarement sur certains secteurs de la mer Noire 

d’une espèce poly-typique qui présente se

En Méditerranée et en mer Noire, c’est la sous

rencontrée. 

Figure 1-21. Distribution géographique du sar commun (
occurrence en bleu et de moindre occurrence en bleu pâle. 
Carte issue de http://fr.wikipedia.org/wiki/Fichier:Diplodus_sargus_sargus_mapa.svg
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Diplodus sargus (Linné, 1758), a été choisi comme modèle d’étude 

ustique selon plusieurs critères : (i) sa grande aire de répartition 

géographique, (ii) son intérêt commercial notamment pour la pêche artisanale, (iii) son cycle 

de vie avec une phase juvénile et adulte spatialement dissociées et (iv) son abondance relati

sur le site d’étude et dans l’ensemble du bassin méditerranéen plus généralement. 

Répartition géographique. Le sar commun est un ostéichtyen téléostéen appartenant à 

la famille des sparidés. Son aire de répartition s’étend sur toute la façade Atlantiq

jusqu’au Cap Vert, puis en remontant le long des côtes du continent 

Figure 1-21). Il est présent sur toutes les côtes méditerranéennes 

et plus rarement sur certains secteurs de la mer Noire (Tortonese and Cautis, 1967)

typique qui présente sept sous-espèces, selon sa distribution géographique. 

En Méditerranée et en mer Noire, c’est la sous-espèce Diplodus sargus sargus

 

. Distribution géographique du sar commun (Diplodus sargus), les zon
occurrence en bleu et de moindre occurrence en bleu pâle.  
Carte issue de http://fr.wikipedia.org/wiki/Fichier:Diplodus_sargus_sargus_mapa.svg
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(Linné, 1758), a été choisi comme modèle d’étude 

(i) sa grande aire de répartition 

géographique, (ii) son intérêt commercial notamment pour la pêche artisanale, (iii) son cycle 

de vie avec une phase juvénile et adulte spatialement dissociées et (iv) son abondance relative 

sur le site d’étude et dans l’ensemble du bassin méditerranéen plus généralement.  

Le sar commun est un ostéichtyen téléostéen appartenant à 

la famille des sparidés. Son aire de répartition s’étend sur toute la façade Atlantique Est, du 

jusqu’au Cap Vert, puis en remontant le long des côtes du continent 

). Il est présent sur toutes les côtes méditerranéennes 

(Tortonese and Cautis, 1967). Il s’agit 

espèces, selon sa distribution géographique. 

Diplodus sargus sargus qui est 

), les zones de plus forte 

Carte issue de http://fr.wikipedia.org/wiki/Fichier:Diplodus_sargus_sargus_mapa.svg 



 

Exploitation / pêcherie. 

la FAO montrent que les captures de sar commun sont en constante augmentation et 

atteignent quasiment les 4000 tonnes en 2009 comme le montre la 

La grande majorité de ces captures se fait par pêche artisanale, essentiell

D’après le suivi des débarquements des ports de la côte catalane française men

« Biologie » du CEFREM, les captures de sar commun correspondent à 7% de la biomasse 

des débarquements (Lenfant, 2010)

pêche artisanale locale. 

Figure 1-22. Évolution des captures mondiales de sars commun
par an. Chiffres issus des statistiques de pêches de la FAO (
 

 

Écologie du sar commun (habitat, régime trophique, patrons 

déplacement). Le sar commun est une espèce démersale

les eaux côtières, de 0 à 150 m de profondeur avec un préférendum bathymétrique pour les 

adultes se situant entre 0 et 50 m 

Leboulleux, 1992). D. sargus 

1987), bien qu’il soit régulièrement rencontré en milieu lagunaire et sur les fonds sableux du 
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Exploitation / pêcherie. A une échelle globale, les données de statistiques de pêche de 

la FAO montrent que les captures de sar commun sont en constante augmentation et 

atteignent quasiment les 4000 tonnes en 2009 comme le montre la Figure 

La grande majorité de ces captures se fait par pêche artisanale, essentiellement à la palangre.

D’après le suivi des débarquements des ports de la côte catalane française men

» du CEFREM, les captures de sar commun correspondent à 7% de la biomasse 

(Lenfant, 2010) ce qui en fait l’un des poissons les plus capturés par la 

volution des captures mondiales de sars communs (Diplodus sargus) exprimées en tonnes 
par an. Chiffres issus des statistiques de pêches de la FAO (http://www.fao.org/fishery/species/2370/en

cologie du sar commun (habitat, régime trophique, patrons d’activité et capacité de 

Le sar commun est une espèce démersale, grégaire, présente en petit banc dans 

les eaux côtières, de 0 à 150 m de profondeur avec un préférendum bathymétrique pour les 

adultes se situant entre 0 et 50 m (Fischer et al., 1987; Harmelin-Vivien et al., 1995; 

D. sargus est une espèce caractéristique des habitats rocheux 

, bien qu’il soit régulièrement rencontré en milieu lagunaire et sur les fonds sableux du 
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A une échelle globale, les données de statistiques de pêche de 

la FAO montrent que les captures de sar commun sont en constante augmentation et 

Figure 1-22 (FAO, 2012). 

ement à la palangre. 

D’après le suivi des débarquements des ports de la côte catalane française mené par l’équipe 

» du CEFREM, les captures de sar commun correspondent à 7% de la biomasse 

ce qui en fait l’un des poissons les plus capturés par la 

 

) exprimées en tonnes 
http://www.fao.org/fishery/species/2370/en). 

d’activité et capacité de 

présente en petit banc dans 

les eaux côtières, de 0 à 150 m de profondeur avec un préférendum bathymétrique pour les 

Vivien et al., 1995; 

est une espèce caractéristique des habitats rocheux (Harmelin, 

, bien qu’il soit régulièrement rencontré en milieu lagunaire et sur les fonds sableux du 
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site d’étude où il a été très souvent répertorié (Man-Waï, 1985). De plus, des études réalisées 

sur des RA des côtes portugaises (Leitao et al., 2009) et italiennes (D'Anna et al., 2011) ont 

rapportés de fortes abondances de sars communs. Cette espèce semble ainsi exploiter 

l’ensemble des compartiments de la zone d’étude avec une préférence pour les substrats durs. 

Les adultes sont omnivores et se nourrissent essentiellement d’invertébrés benthiques tels que 

des échinodermes, annélides, gastéropodes, amphipodes ou crustacés, ainsi que d’algues 

(Coetzee, 1986; Figueiredo et al., 2005; Joubert and Hanekon, 1980; Rosecchi, 1987). Le sar 

commun est considéré comme espèce diurne, c'est-à-dire actif et à la recherche de nourriture 

la journée et en phase de repos durant la nuit où il va se mettre à l’abri de la prédation dans de 

petites cavités ou crevasses (Harmelin, 1987; Lino et al., 2009). Il présente une forte fidélité 

au site, tout en effectuant des déplacements journaliers moyens (Coll et al., 2004), allant de 

0.11 +/-0.08 km² à 1.61+/- 0.89 km² (calculée par méthode « MCP » : Maximum Convex 

Polygon) selon l’habitat étudié (Abecasis et al. 2009 : estuaires ; Lino et al. 2009 : récif 

rocheux; D’Anna et al. 2011 : récifs artificiels). Concernant ses capacités de déplacement, une 

expérience de marquage d’identification réalisée sur la côte Vermeille au sud de la zone 

d’étude, a montré que certains individus ont effectué des déplacements d’au moins 34 km en 

13 jours en traversant toute la côte sableuse jusqu’à la côte Vermeille (Pastor, 2008). 

 

Cycle de vie du sar commun. Le sar commun est généralement considéré comme une 

espèce hermaphrodite rudimentaire avec une protandrie partielle (Man-Waï, 1985; Mouine et 

al., 2007, 2012), c'est-à-dire qu’une partie des individus mâles peuvent subir une inversion 

sexuelle et devenir femelles (maturation secondaire). Cependant, l’étude du cycle gonadique 

de sars communs sauvages en captivité réalisée par Micale et al. (1987) montrerait qu’il s’agit 

plutôt d’une espèce hermaphrodite protandre, avec des individus d’abord mâles puis femelles. 

Bien que la taille à maturité des mâles et femelles soit variable selon les régions, allant de 
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16.7 cm aux Açores (Morato et al., 2001) jusqu’à 24,3 cm en l’Afrique du Sud (Mann and 

Buxton, 1992) ce qui correspond à des individus âgés de deux à quatre ans, elles ne montrent 

aucune différence entre la taille à 50% de maturité des femelles et des mâles. Ces résultats 

rendraient plutôt compte d’un hermaphrodisme rudimentaire et non pas séquentiel (Buxton 

and Garratt, 1990). En moyenne les sars adultes atteignent une trentaine de centimètres, mais 

peuvent atteindre plus de 46 cm (Abecasis et al., 2008) ce qui correspond à une espérance de 

vie d’une vingtaine d’année (Man-Waï, 1985). En Méditerranée occidentale, la période de 

reproduction a lieu une fois par an entre mars et juin, durant laquelle les adultes se 

retrouveraient en petits groupes pour frayer (Mouine et al., 2012). Le phénomène de 

reproduction n’ayant jamais été observé, les zones de reproduction de cette espèce sont encore 

inconnues à ce jour. Seules des données de chalutiers, témoignant d’une forte concentration 

de poissons durant le mois d’avril au large permettent d’émettre l’hypothèse d’une 

reproduction sur des zones situées au large des côtes (Jouvenel, 1997). Les œufs, émis dans la 

colonne d’eau lors de la reproduction, sont de type pélagique, à développement indirect. La 

phase pélagique dure une trentaine de jours, dont 3 à 5 jours passées au stade d’œuf 

(Aboussouan, 1964) puis environ 28 +/- 2 jours au stade larvaire, au bout de laquelle les 

larves colonisent le substrat dur (Vigliola et al., 1998). Cette phase d’installation est induite 

par la métamorphose des larves en juvéniles qui se déroule entre les mois de mai et juin 

(Garcia-Rubies and Macpherson, 1995), sur une période très courte, de l’ordre de 2 à 3 jours 

(Vigliola et al., 1998). Le succès de la phase d’installation chez le sar commun est largement 

dépendante des conditions hydro-climatiques, qui vont influencer la survie des larves, les 

apports nutritionnels et leur advection vers des sites favorables à la colonisation (Vigliola et 

al., 1998). Macpherson (1998) montre que les juvéniles de sar présentent, au cours de leur 

développement ontogénique, des modifications dans l’utilisation de l’habitat et de leur 

comportement d’agrégation et de dispersion. Lors de l’installation, ils coloniseraient 



 

préférentiellement les anfractuosités des zones rocheuses entre 0 et 2 m de profondeur. 

D’après lui, durant les premiers mois suivant l’installation, les juvéniles formeraient de petits 

bancs mono-spécifiques, avec une forte fidélité au site. Au

commenceraient à se déplacer en dehors de cette zone, voir à parfois r

sub-adultes de taille comprises entre 10 et 15 cm, soit âgés de 1 à 2 ans. La mortalité entre le 

début de la phase juvénile et le recrutement vers la population adulte est de l’ordre de 80% 

(Planes et al., 1998; Planes and Romans, 200

schématisé en Figure 1-23. 

 

Figure 1-23. Cycle de vie du sar commun (
dispersive pélagique durant les stades d’œuf et de larves et une ph
adultes. 

 

 

CHAPITRE 1 : MATERIEL ET METHODES

préférentiellement les anfractuosités des zones rocheuses entre 0 et 2 m de profondeur. 

lui, durant les premiers mois suivant l’installation, les juvéniles formeraient de petits 

spécifiques, avec une forte fidélité au site. Au-delà d’une taille de 5 à 7 cm, ils 

commenceraient à se déplacer en dehors de cette zone, voir à parfois rejoindre des

comprises entre 10 et 15 cm, soit âgés de 1 à 2 ans. La mortalité entre le 

début de la phase juvénile et le recrutement vers la population adulte est de l’ordre de 80% 

(Planes et al., 1998; Planes and Romans, 2004). Le cycle de vie du sar commun est 

. Cycle de vie du sar commun (Diplodus sargus sargus) qui se décompose en une phase 
dispersive pélagique durant les stades d’œuf et de larves et une phase necto-benthique des juvéniles et 
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préférentiellement les anfractuosités des zones rocheuses entre 0 et 2 m de profondeur. 

lui, durant les premiers mois suivant l’installation, les juvéniles formeraient de petits 

delà d’une taille de 5 à 7 cm, ils 

ejoindre des bancs de 

comprises entre 10 et 15 cm, soit âgés de 1 à 2 ans. La mortalité entre le 

début de la phase juvénile et le recrutement vers la population adulte est de l’ordre de 80% 

. Le cycle de vie du sar commun est 

 

) qui se décompose en une phase 
benthique des juvéniles et 
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6. Stratégie d’échantillonnage du suivi acoustique du sar commun  
 

6.1. Suivi des déplacements des sars communs adultes 
 

Dispositif de suivi acoustique passif et actif. Pour l’ensemble de cette étude, le suivi 

acoustique des sars communs adultes s’est essentiellement fait à partir de récepteurs fixes, 

mais a été complété ponctuellement par un suivi actif à l’aide d’un récepteur embarqué. 

Compte tenu des connaissances sur la biologie du sar commun et de l'impossibilité de couvrir 

toute la superficie de la zone d’étude, un choix stratégique a été privilégié. Il consistait à 

couvrir l’ensemble des habitats préférentiels du sar commun, c'est-à-dire les substrats durs à 

proximité des RA de LB, afin de comprendre comment ces RA s’intègrent dans l’habitat 

essentiel de cette espèce. Le suivi continu à long terme des sars communs de la zone d’étude 

s’est fait à partir d’un dispositif de 17 récepteurs acoustiques fixes (marque VEMCO modèle 

VR2W – 69 kHz), dont une partie a été disposée sous forme de réseau et le reste sous forme 

de barrières de passage. Les récepteurs acoustiques utilisés enregistrent la date, l’heure et 

l’identifiant unique de chaque émetteur détecté. D’après les tests effectués au préalable, leur 

distance de détection est de 350 m sur les RA et de 250 m sur la falaise de Leucate. Pour 

couvrir l’ensemble des fonds rocheux de la zone, 6 récepteurs ont été déployés sur le CL et un 

récepteur par village de RA, c'est-à-dire 6 récepteurs sur l’ensemble des RA (Figure 1-24 A). 

D’autres récepteurs ont été placés sur d’éventuelles zones de passage, les digues de la côte 

sableuse reliant les RA à la côte rocheuse (digue de Leucate, du Barcarès, de Sainte Marie, de 

Canet, de l’étang de Saint Nazaire, de Saint Cyprien et d’Argelès-sur-Mer) et à l’entrée de la 

Côte Vermeille (Figure 1-24 A, B). Ces récepteurs ont été disposés à la fois pour déterminer 

le rôle des enrochements côtiers dans la dynamique spatiale du sar commun, ainsi que pour 

évaluer la connectivité entre les habitats artificiels et naturels de la côte sableuses avec la côte 

rocheuse. De plus, les digues de Leucate et du Barcarès correspondent également à l’entrée de 
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deux des trois graus communiquant avec la lagune de Salses – Leucate située à la même 

hauteur que les RA de LB. En complément du suivi passif avec les récepteurs fixes type 

VR2W, un suivi acoustique actif embarqué de deux fois 24h a été mis en place pour pister les 

déplacements journaliers à fine échelle spatio-temporelle d’un sar résidant du récif rocheux du 

CL et d’un sar résidant sur un village des RA de LB. Le suivi actif se fait avec un récepteur 

embarqué (VEMCO VR100) présenté sous forme d’une mallette portative munie d’un 

hydrophone omni-directionnel ou directionnel immergé à environ 1 à 2 m sous la surface de 

l’eau pour localiser les poissons marqués (Figure 1-25). Tout comme les récepteurs fixes, le 

récepteur embarqué enregistre l’identifiant de l’émetteur détecté, l’heure et la date de 

détection, mais aussi la puissance du signal acoustique et sa position géographique. 

L’hydrophone omnidirectionnel (VH165) permet de localiser les individus marqués et 

l’hydrophone directionnel (VH110) permet de suivre leurs déplacements en s’orientant à 

partir de la puissance de signal détectée. 



 

Figure 1-24. Emplacements des récepteurs acoustiques 
commun sur la côte catalane française sableuse
RA de LB (Z1-Z6), 2 sur les digues du port de Leucate
Côte Vermeille. Les halos autours des récepteurs correspondent 
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des récepteurs acoustiques déployés pour le suivi des 
commun sur la côte catalane française sableuse : (A) 6 récepteurs sur le Cap Leucate, 6 récepteurs sur les 

Z6), 2 sur les digues du port de Leucate (BL) et du Barcarès (BB) et (B) 3 à l’entrée de la 
s autours des récepteurs correspondent à leur rayon de détection.
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déployés pour le suivi des déplacements du sar 
: (A) 6 récepteurs sur le Cap Leucate, 6 récepteurs sur les 

et (B) 3 à l’entrée de la 
rayon de détection. 



 

Figure 1-25. Récepteur acoustique portatif VEMCO modèle VR100 avec un hydrophone omnidirectionnel 
(VH165) immergé le long du bateau pour localiser les poissons m
 

Systèmes de fixation des récepteurs.

fixation est un facteur primordial pour le succès d’une expérience de marquage. Ce système 

doit être judicieusement choisi en fonction du type d’organisme marqué afin d’éviter les 

pertes de matériel, mais également pour maximiser la détecta

l’orientation du récepteur (Clements et al., 2005)

systèmes de fixation ont été mis en place. Pour les sites peu profonds, de l’ordre de quelques 

mètres de profondeur, constitué

Leucate ou sur les digues, un système de torches métallique

constituée d’un fourreau pour venir loger le récepteur et d’une tige pour bloquer le tout entre 

les roches (Figure 1-26). L’ancrage du système était ensuite solidifié dans du ciment à prise 

rapide. Le récepteur était orienté à environ 45° par rapport à la

autres sites plus profonds sur des zones rocheuses avec moins de relief, des ancrages ont été 

fait à partir de pneus coulées de béton dans lesquels on avait 

verticale pour insérer les récepteurs

récepteur portait une plaquette avec les coordonnées du laboratoire, ainsi durant les 
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. Récepteur acoustique portatif VEMCO modèle VR100 avec un hydrophone omnidirectionnel 
(VH165) immergé le long du bateau pour localiser les poissons marqués. 

Systèmes de fixation des récepteurs. D’après Heupel et al. (2006)

fixation est un facteur primordial pour le succès d’une expérience de marquage. Ce système 

doit être judicieusement choisi en fonction du type d’organisme marqué afin d’éviter les 

pertes de matériel, mais également pour maximiser la détectabilité des marques par rapport à 

(Clements et al., 2005). Selon la profondeur et le type de fond, deux 

systèmes de fixation ont été mis en place. Pour les sites peu profonds, de l’ordre de quelques 

ondeur, constitués de gros blocs de roches, comme le long de la falaise de 

Leucate ou sur les digues, un système de torches métalliques à été déployée. La torche était 

constituée d’un fourreau pour venir loger le récepteur et d’une tige pour bloquer le tout entre 

). L’ancrage du système était ensuite solidifié dans du ciment à prise 

rapide. Le récepteur était orienté à environ 45° par rapport à la surface de l’eau. Pour les 

autres sites plus profonds sur des zones rocheuses avec moins de relief, des ancrages ont été 

fait à partir de pneus coulées de béton dans lesquels on avait placé des tubes PVC orientés à la 

verticale pour insérer les récepteurs (Figure 1-27). Pour éviter les pertes et les vols, chaque 

récepteur portait une plaquette avec les coordonnées du laboratoire, ainsi durant les 
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. Récepteur acoustique portatif VEMCO modèle VR100 avec un hydrophone omnidirectionnel 

(2006), le système de 

fixation est un facteur primordial pour le succès d’une expérience de marquage. Ce système 

doit être judicieusement choisi en fonction du type d’organisme marqué afin d’éviter les 

bilité des marques par rapport à 

. Selon la profondeur et le type de fond, deux 

systèmes de fixation ont été mis en place. Pour les sites peu profonds, de l’ordre de quelques 

s de roches, comme le long de la falaise de 

à été déployée. La torche était 

constituée d’un fourreau pour venir loger le récepteur et d’une tige pour bloquer le tout entre 

). L’ancrage du système était ensuite solidifié dans du ciment à prise 

surface de l’eau. Pour les 

autres sites plus profonds sur des zones rocheuses avec moins de relief, des ancrages ont été 

des tubes PVC orientés à la 

). Pour éviter les pertes et les vols, chaque 

récepteur portait une plaquette avec les coordonnées du laboratoire, ainsi durant les 



 

expériences trois récepteurs perdus, initialement placés sur les digues ont pu être retrouvés et 

rapportés au laboratoire. 

Figure 1-26. Système de fixation de type torche pour les récepteurs acoustiques déployés dans les zones 
peu profondes comme les digues et les éboulis rocheux.
 
 

Figure 1-27. Système de fixation type corps morts pour les récepteurs acoustiques dans les zones rocheuses 
plus profondes. 

 

Marquages des sars communs adultes.

commun, 128 individus ont été capturés en répartissant au mieux les captures entre les 

différentes zones du site d’étude, la roche naturelle CL, les RA du Nord (Z1

centraux (Z3) et ceux du Sud (Z4
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ences trois récepteurs perdus, initialement placés sur les digues ont pu être retrouvés et 

 

Système de fixation de type torche pour les récepteurs acoustiques déployés dans les zones 
profondes comme les digues et les éboulis rocheux. 

. Système de fixation type corps morts pour les récepteurs acoustiques dans les zones rocheuses 

Marquages des sars communs adultes. Pour le suivi de la dynamique spatiale du sar 

commun, 128 individus ont été capturés en répartissant au mieux les captures entre les 

différentes zones du site d’étude, la roche naturelle CL, les RA du Nord (Z1

centraux (Z3) et ceux du Sud (Z4-Z5-Z6). Il est à noter que malgré l’effort de capture 
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Système de fixation de type torche pour les récepteurs acoustiques déployés dans les zones 

 

. Système de fixation type corps morts pour les récepteurs acoustiques dans les zones rocheuses 

Pour le suivi de la dynamique spatiale du sar 

commun, 128 individus ont été capturés en répartissant au mieux les captures entre les 

différentes zones du site d’étude, la roche naturelle CL, les RA du Nord (Z1-Z2), les RA 

Z6). Il est à noter que malgré l’effort de capture 
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important réalisée sur les RA du Sud, notamment le village Z6, il n’a pas été possible 

d’atteindre le nombre de captures initialement souhaitées, traduisant une certaine réalité dans 

l’utilisation de ces zones par le sar commun. Au total, 98 poissons ont été marqués et 74 

retenus pour les analyses, dont 36 au CL et 38 sur les RA de LB (13 sur les RA du Nord, 18 

sur les RA centraux, 7 sur les RA du Sud). Pour s’assurer de ne pas inclure des individus dont 

le comportement serait biaisé par le stress induit par la manipulation ou le marquage, les 

individus avec des périodes de détections inférieure à 20 jours ont été écartés de l’analyse. La 

mise au point de la méthode de marquage ayant fait l’objet d’une publication, la méthode de 

marquage est développée dans la partie 7 de ce même chapitre. 

 

6.2. Suivi du recrutement des sars juvéniles vers l’habitat adulte 
 

Chez le sar commun, le stade juvénile et le stade adulte étant spatialement dissocié, des 

marquages acoustiques ont été mis en place, en plus du suivi des déplacements de sars 

adultes, pour étudier la connectivité ontogénique entre l’habitat juvénile et adulte des sars 

communs. Le suivi des juvéniles de sars communs par comptage visuel sur la côte catalane 

française à montré l’importance des digues et constructions côtières peu profondes comme 

habitat de nourricerie des juvéniles (ANNEXE, Pastor et al.). L’objectif était de comparer les 

patrons de déplacement lors du recrutement des juvéniles vers l’habitat adulte entre juvéniles 

installés sur des constructions artificielles et juvéniles installés sur des récifs naturels (Figure 

1-28). En raison de l’absence de résultats probants, seul le dispositif du suivi acoustique des 

sars juvéniles mis en place et les hypothèses expliquant l’absence de données seront abordés 

dans ce manuscrit de thèse. 

 



 

Figure 1-28. Schéma de la connectivité ontogénique entre le stade juvénile et adulte du sar commun. Les 
rectangles verts symbolisent les récifs naturels et les rectangle rouge les habitats ar
(constructions côtières) et profondes (récifs artificiels). Les flèches symbolisent les différents déplacements 
possible lors du recrutement des juvéniles vers l'habitat adulte.

 

 

Marquage des juvéniles.

de longueur totale ont été capturés en plongée de nuit à l’aide d’épuisettes. 11 ont été capturés 

sur la digue du port de Leucate et 17 sur la falaise du Cap Leucate entre 2 et 3 mètres de 

profondeur. Le marquage des juvéniles 

adultes, seuls le type et les dimensions des marques acoustiques différait avec celles des 

adultes. Le protocole est décrit dans la 

sars juvéniles âgés d’un an, les plus petites marques acoustiques disponibles au moment de 

l’expérience, c’est-à-dire les émetteurs de type V6

mm, puissance signal : 137 dB) qui émettent des signa

kHz, ont été utilisées. Compte tenu des contraintes de miniaturisation des marques 

acoustiques, leur fréquence d’émission 

autres émetteurs acoustiques de plus grande tail

dizaines de kHz. 
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. Schéma de la connectivité ontogénique entre le stade juvénile et adulte du sar commun. Les 
rectangles verts symbolisent les récifs naturels et les rectangle rouge les habitats ar
(constructions côtières) et profondes (récifs artificiels). Les flèches symbolisent les différents déplacements 
possible lors du recrutement des juvéniles vers l'habitat adulte. 

Marquage des juvéniles. En septembre 2011, 29 sars juvéniles entre 10 cm et 18, 6 cm 

de longueur totale ont été capturés en plongée de nuit à l’aide d’épuisettes. 11 ont été capturés 

sur la digue du port de Leucate et 17 sur la falaise du Cap Leucate entre 2 et 3 mètres de 

ndeur. Le marquage des juvéniles a été réalisé de la même façon que pour les sars 

adultes, seuls le type et les dimensions des marques acoustiques différait avec celles des 

adultes. Le protocole est décrit dans la partie 7 de ce chapitre. En raison de la p

sars juvéniles âgés d’un an, les plus petites marques acoustiques disponibles au moment de 

dire les émetteurs de type V6-2L (poids : 1g, dimensions

: 137 dB) qui émettent des signaux acoustiques à la fréquence de 180 

kHz, ont été utilisées. Compte tenu des contraintes de miniaturisation des marques 

acoustiques, leur fréquence d’émission a été augmentée par le constructeur, comparé aux 

autres émetteurs acoustiques de plus grande taille émettant à des fréquences de quelques 
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. Schéma de la connectivité ontogénique entre le stade juvénile et adulte du sar commun. Les 
rectangles verts symbolisent les récifs naturels et les rectangle rouge les habitats artificiels peu profonds 
(constructions côtières) et profondes (récifs artificiels). Les flèches symbolisent les différents déplacements 

En septembre 2011, 29 sars juvéniles entre 10 cm et 18, 6 cm 

de longueur totale ont été capturés en plongée de nuit à l’aide d’épuisettes. 11 ont été capturés 

sur la digue du port de Leucate et 17 sur la falaise du Cap Leucate entre 2 et 3 mètres de 

été réalisé de la même façon que pour les sars 

adultes, seuls le type et les dimensions des marques acoustiques différait avec celles des 

de ce chapitre. En raison de la petite taille des 

sars juvéniles âgés d’un an, les plus petites marques acoustiques disponibles au moment de 

: 1g, dimensions : 6 mm par 16,5 

ux acoustiques à la fréquence de 180 

kHz, ont été utilisées. Compte tenu des contraintes de miniaturisation des marques 

été augmentée par le constructeur, comparé aux 

le émettant à des fréquences de quelques 
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Dispositif de suivi acoustique actif et passif. La période de marquage et de suivi a été 

définie afin de couvrir la fenêtre temporelle dans laquelle les juvéniles d’un an recrutent vers 

l’habitat adulte, c'est-à-dire en automne (voir cycle de vie du sar commun partie 4 de ce 

chapitre). Le réseau de récepteurs acoustiques en place pour le suivi des déplacements des 

sars adultes n’a pas pu servir aux détections des juvéniles en raison de la différence de 

fréquences du signal acoustique de 69 kH pour les émetteurs des adultes et de 180 kHz pour 

les émetteurs destinées aux juvéniles. Deux récepteurs fixes VR2W détectant spécifiquement 

les fréquences de 180 kHz ont été déployés au niveau des sites de captures et de relâché des 

sars juvéniles, soit au niveau de la digue du port de Leucate et au pied de la falaise de 

Leucate. Ces récepteurs ont été mis en œuvre pour détecter en continu de manière à vérifier 

que les juvéniles ne se déplaçaient pas. Le principal dispositif de suivi était cependant le suivi 

acoustique actif avec le même récepteur embarqué que pour le suivi actif des sars juvéniles. 

Quatre-vingts dix heures de suivi actif ont été réalisées à différents moments de la journée 

notamment durant les périodes de lever et de coucher du soleil, étalées sur 22 jours entre le 07 

et 28 septembre 2011. 

 

Limites du marquage acoustique et échec de l’expérience. Malgré les efforts réalisés 

pour capturer des sars sur des habitats artificiels et naturels de la bonne gamme de taille, le 

suivi acoustique n’a pas été concluant en termes de résultats puisque très peu de détections ont 

été enregistrées suite au relâché des juvéniles marqués. Contrairement au suivi acoustique 

actif des sars adultes, il a été très difficile de relocaliser les juvéniles. D’après les détections 

des récepteurs fixes et des quelques détections du récepteur embarqué, il semble peu probable 

que l’absence de détection soit imputable à une mortalité des sars marqués ou à un 

déplacement important entre deux périodes de suivi. Les difficultés à détecter des individus de 

position connue, nécessitant plusieurs passages avec le récepteur embarqué durant plusieurs 
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minutes, fait d’avantage penser à des problèmes de détectabilité du signal acoustique. 

Plusieurs facteurs ont pu influer la détectabilité des juvéniles et expliquer les différences 

observées entre le suivi des sars adultes et juvéniles : (i) le comportement des juvéniles, se 

déplaçant entre les éboulis rocheux, (ii) les conditions météorologiques avec une mer agité et 

le clapot contre les roches dans les zones peu profondes et (iii) les caractéristiques des 

émetteurs utilisés, c'est-à-dire la fréquence acoustique des émetteurs. Pour mettre en évidence 

la connectivité entre les différents types d’habitats des juvéniles et les habitats adultes vers 

lesquels ils recrutés, le marquage acoustique semblait la méthode la plus adaptée. Afin de 

pouvoir rééditer une telle expérience, il faudrait pouvoir conserver une fréquence d’émission 

du signal acoustique de quelques dizaines de kHz malgré la miniaturisation des émetteurs 

pour éviter de trop fortes atténuations du signal acoustique. D’autres types de marquages 

pourraient être envisagés, comme des marquages naturels à travers l’analyse des otolithes 

(pièces calcifiées de l’oreille interne) ou l’analyse génétique de parenté. L’analyse des 

signatures chimiques des premières stries de croissance des otolithes de sars adultes pourrait 

être envisagée afin d’identifier l’origine des adultes et leurs habitats juvéniles. Des analyses 

de parentés pourrait être faites entre des juvéniles et des adultes capturés sur des habitats 

artificiels et naturels. Cependant, la précision de l’information sur la stratégie de la sélection 

de l’habitat ne pourra pas être la même qu’avec les marquages acoustiques. 
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7. Effet du marquage intra-cœlomique sur le comportement et la survie du 

sar commun 

7.1. Synthèse / Abstract 

SYNTHÈSE 

L’effet de la procédure de marquage acoustique sur le sar commun sauvage (Diplodus sargus) a 

été évalué à partir de la comparaison du comportement de poissons marqués avec des poissons 

contrôle non-marqués. La méthode de scan instantané a permis de quantifier le budget d’activité et 

d’examiner le comportement des poissons. Cette méthode consiste à enregistrer l’occurrence de 

chaque type de comportement à des intervalles de temps régulier durant une période et une fréquence 

définie. Un éthogramme a été préalablement établi, résumant l’ensemble des différents comportements  

observables chez le sar dans des conditions de captivité. Analysés séparément, aucune différence n’a 

été détectée entre l’occurrence des différents comportements des sars marqués et des sars témoins, 

excepté pour le comportement de socialisation. Les sars marqués étaient plus souvent regroupés que 

les sars témoins. L’analyse de l’ensemble des comportements de l’éthogramme à la fois, c'est-à-dire du 

budget d’activité des sars a montré qu’il n’y avait cependant aucune différence entre les individus 

marqués et non-marqués. Concernant l’état des sutures, seul un poisson a perdu sa marque due à la 

perte des sutures au bout de 17 jours. L’inspection de l’état de la zone d’incision pour l’implantation 

des marques, a montré qu’au bout de 48 jours elles avaient cicatrisée chez les autres sars et aucune 

inflammation n’était visible. Aucune mortalité n’a été observée durant toute la période 

d’expérimentation, tant dans le lot témoin que dans le lot marqué. En conclusion, ni la présence des 

marques dans la cavité cœlomique, ni la procédure de marquage n'ont eu d’effets indésirables sur le 

comportement et la survie du sar commun dans des conditions de captivité. Nous considérons ainsi 

que le suivi de sars communs marqués par voie intracœlomique est représentatif de sars non marqués 

et qu’il reflète leur comportement naturel. De plus, comme les sars communs présentent une période 

de rétablissement rapide, nous recommandons de réduire au maximum la période de captivité et la 

durée de la procédure de marquage afin d’éviter l’accumulation de stress. 
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ABSTRACT 

The effects of intracoelomic tagging procedure (i.e. implantation by surgical incision into the 

abdominal cavity or laparotomy) on wild white seabream (Diplodus sargus) were evaluated by the 

comparison of the behavior of tagged and untagged control fish. Activity budgets were made to 

examine their behaviors, using an instantaneous scan sampling method. This method consists in 

recording the occurrence of specific behaviors at a regular time interval. An ethogram was previously 

established, summarizing the different possible behaviors for white seabream in captivity conditions. 

The occurrence of the isolated behaviors from the ethogram between tagged and untagged groups and 

the temporal evolution of these behaviors were tested. No differences were detected for the occurrence 

of the different behaviors between the tagged and control groups, except for socializing behavior. 

Tagged fish were more often grouped than control fish. The activity budgets of individual fish showed 

no significant differences, but high variability in behavioral patterns. One fish lost its tag after 17 days, 

due to suture shedding (i.e. the loss of surgical monofilament used to close a wound by joining the 

edges). After 18 days, suture inspection showed that the incision regions had not healed, but no other 

fish had lost sutures. No mortality was recorded during the experiment, regardless of fish group. After 

48 days, the tagged fish presented neither visceral damage nor inflammation. Incision regions 

presented no inflammation and had totally healed with only one out of the two or three suture points 

we made persisting for each tagged fish. In conclusion, neither tag presence in the body cavity nor the 

tagging procedure cause any adverse effects on the behavior and survival of wild seabream in captivity 

conditions. Therefore, we consider that the monitoring of tagged white seabreams is representative of 

untagged fish and reflect their natural behavior. Additionally, as white seabream recover quickly after 

surgery and present no adverse behavioral effects due to intracoelomic tag implantation, we 

recommend maintaining fish for as short a time as possible in captivity conditions to avoid extra 

stress, and to release them as soon as they recover from the tagging procedure. 
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7.2. Introduction 

 

With the substantial improvements made in microelectronic technology during the last 

decades, electronic tag technologies are widely used for the study of animal movements and 

their environments (Gunn and Block 2001, Nielsen et al. 2009). More particularly, the 

enhancement of battery life, memory storage capacity and the miniaturization of electronic 

tags has permitted the extension of their field of application and has reduced the need to trade 

off data resolution for study duration (Hooker et al. 2007). Various electronic tag technologies 

have been used in the last decade, such as electronic transmitters (Lucas and Baras 2000, 

Cooke and Wagner 2004, Cooke 2008) and archival bio-loggers (Sibert and Nielsen 2001, 

Block 2005). Electronic acoustic transmitters are the most widely used electronic tagging 

technology in marine fish studies (Arnold and Dewer 2001, Sibert and Nielsen 2001) and are 

mostly attached by intracoelomic implantation, i.e. implantation by surgical incision into the 

abdominal cavity or laparotomy (Brown et al. 2011). Compared to other methods of attaching 

acoustic transmitters, such as the less invasive external or gastric implantation, intracoelomic 

implantation presents the advantage of long tag retention (Bridger and Booth 2003, Brown et 

al. 2011) and is therefore often more appropriate for movement studies. 

 

As mentioned by Thiem et al. (2011): “the underlying assumption of all electronic 

tagging studies is that the tagging procedure and burden of the device itself does not alter the 

behavior, health, condition or survival of the individual and that therefore the behavior of 

tagged individuals is representative of untagged conspecifics.” Once the tagged fish are 

released in the field, it is impossible to judge if the observed fish behavior is characteristic of 

a normal behavior or is due to the effects of tagging. The same problem exists for the 

interpretation of the absence of a tagged fish in the surveyed area: it can be due to a 
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movement out of the surveyed area, to natural mortality, to fishing mortality (recreational or 

professional depending on the target species) or to tagging-induced mortality. It is therefore 

crucial to ensure that both the implantation method and presence of a tag in the coelom of fish 

cause no notable effects on fish behavior or survival, and that a sufficiently complete and 

repeatable surgical procedure is reported. A special issue entitled “Advancing the science and 

practice of surgical implantation of electronic tags in fish” was published in 2011 (Brown et 

al. 2011), highlighting the importance of the validation of the implantation method prior to 

starting any field experiment, and thus avoiding the risks of needlessly sacrificing animals,  or 

misinterpreting or losing data. In this special issue, Thiem et al. (2011) reviewed 247 acoustic 

tagging studies. Only 7.7% of the articles verified the effect of tagging procedure on fish 

behavior and 11.3% of the articles referred to assessment studies published previously. The 

mean repeatability score of the tagging procedure of these studies was 50.7 ± 1.9%. 

 

Taking time to validate the methodology used often implies taking a step aside from the 

initial research objective, but it can be a valuable tool for further electronic tagging studies. It 

is therefore an essential prerequisite of any intracoelomic tagging experiment to make sure 

that the tagging procedure and the tag itself do not cause any changes in fish behavior or 

survival. The idea here was to evaluate whether the exposure of fish to short-term acute or 

long-term chronic stressors, like those induced by the intracoelomic implantation of a tag, can 

have adverse effects on fish behavior or fitness. According to Barton (2002), responses of fish 

to stressors can be roughly grouped into primary, secondary and tertiary responses. Primary 

responses involve an alteration in neurotransmitter activity (increase in corticosteroid and 

catecholamine hormones). Secondary responses involve metabolic, cellular and osmoregular 

changes. Tertiary responses imply changes in growth and behavior. Due to this variety of 

possible responses of fish to stressors, many different methods have been used to evaluate the 
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effect of stressors on fish, such as measuring plasma hormones and ions, blood gases, 

respiration or critical swimming speed (Beitinger 1990, Barton 2002, Lacroix et al. 2004). As 

mentioned by Beitinger (1990), behavior plays a dual role in stress assessment. Behavior 

either can allow an animal to avoid a potentially dangerous situation (i.e. behavioral change as 

avoidance strategy of a stressor) or be altered by stress (i.e. behavioral change as stress 

indicator). As stressors may not always produce pathological signs (Barton 2002), behavioral 

monitoring can be meaningful in the assessment of fish stress or pain. Some specific 

behaviors are well reported as indicators of stress and pain in fish, like feeding, agonistic 

interactions, swimming activity or biting and rubbing the site of stimulation (Beitinger 1990, 

Schreck 1990, Plumb 1994, Stoskopf 1994). 

 

The white seabream (Diplodus sargus; Linnaeus, 1758) is a widely studied marine 

coastal fish species with a large geographical distribution (Mediterranean and eastern 

Atlantic), targeted by recreational and commercial fishing but also used in aquaculture. At 

present, three papers have been published using the intracoelomic electronic tagging of white 

seabream to collect data on their movement patterns (D’Anna et al. 2004, Abecasis et al. 

2009, Lino et al. 2009), but none of them specifically addressed the question of  the effects of 

intracoelomic tagging on this species. Nevertheless, in Lino et al. (2009) hatchery-reared 

white seabream were monitored for 3 days before releasing them into the sea and no infection 

or tag loss were reported. Little information regarding the tagging procedure is given in 

Abecasis et al. (2009) and Lino et al. (2009). D’Anna et al. (2011) refer to the tagging 

procedure carried out on tilapia (Oreochromis aureus, Steindachner, 1864), described in the 

study of Thoreau and Baras (1996). 
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The work resumed in this paper served as the starting point of a regional scale tagging 

experiment on white seabream and was meant to be a methodological validation to ensure that 

intracoelomic acoustic tagging would not bias the results of the movement study. Hence, the 

goal was (i) to provide a guideline for intracoelomic tagging of white seabream through the 

description of a detailed tagging procedure based on the compilation of our experience of 

tagging white seabream, (ii) to quantify physiological and lethal endpoints due to tag 

implantation (wound healing, visceral damage, survival) and (iii) to empirically test the effect 

of intracoelomic tagging on fish behavior by the comparison of the activity budget of tagged 

and untagged white seabream. 
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7.3. Material and methods 

 

7.3.1. Tagging procedure 

 

The white seabream used in this experiment were caught at night by SCUBA divers 

with small landing nets in the bay of Banyuls-sur-Mer (42.483°N, 003.133°E) on the rocky 

French-Catalan Mediterranean coast near Spain, at the end of February 2010. Fourteen fish 

were caught and transported in a 50 L-tank with continuous air supply and held in the 

research aquarium of the Arago laboratory in Banuyls-sur-Mer for the duration of the 

experiment. Before starting the experiment, the fish were kept in two 400 L flow-through 

tanks for a roughly three-week acclimation period. The tanks were supplied with non-heated 

natural seawater pumped in the Bay of Banyuls (10m depth). No life support system (i.e. 

biological or mechanical filtration, UV sterilization or heaters) was added to the tanks.  

Temperatures ranged between 8° and 14°C over the study period. All the elements of the 

tagging procedure used were first submitted to the opinion of a veterinarian. 

 

Fish were individually anaesthetized in a 0.2 ml l-1 solution of eugenol (4-allyl-2-

methoxy-phenol) previously diluted in ethanol  (30% eugenol and 70% ethanol) and reached 

deep anaesthesia stage III after an average time of 10 min 02 sec +/- 1 min 26 sec (Bridger 

and Booth 2003, Fabrizio and Pessutti 2007, Pastor et al. 2009).  According to Murray (2002), 

deep anaesthesia stage III is the recommended anaesthesia level for surgery and is 

characterised by a loss of equilibrium, muscle tone, reactivity to stimuli and a low respiratory 

rate. After measuring and weighing, fish were tagged with 3.81 cm-long externally visible 

colored T-bar anchor tags (FF-94, Floytag, USA, Seattle) inserted between the dorsal fin 
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pterygiophores (Thorsteinsson 2002). The external tags were used to identify each fish 

according to tag color during the experiment, but also to imitate the tagging conditions of 

acoustic tagging field experiments, where fish are also externally tagged in case of recapture 

by fishermen. The fish where then separated into two groups (Tableau 1-3. Individual 

information of tagged (T1-T7) and control (C1-C7) group fish.): a control group of 7 fish with a 

mean total length (TL) of 19.51 ±  4.14 cm and a tagged fish group of 7 fish with a mean size 

of 19.06 ± 5.17 cm. 

Tableau 1-3. Individual information of tagged (T1-T7) and control (C1-C7) group fish. 
 

 Fish ID T1 T2 T3 T4 T5 T6 T7 
TL (cm) 15.0 16.2 17.2 15.0 18.9 21.6 29.5 

W (g) 67 72 95 89 127 185 447 

weight ratio (%) 1.49 1.39 1.90 1.12 1.42 0.98 0.41 

 

 Fish ID    C1  T2 C3 C4 C5 C6 C7 

TL (cm) 17.6 15.4 15.6 19.0 20.9 20.6 27.5 

W (g) 117 69 82 140 200 181 411 

 

For surgery, the anesthetized fish from the tagged fish group were placed ventral side up 

in a V-shaped self-made rack with head and gills partially covered by seawater (Figure 1-29). 

Additionally, their gills were periodically perfused with seawater to avoid gill damage and 

anoxia (Jadot et al. 2002). The fish were scaled along the incision region and a 10 mm 

incision was made with a sharp scalpel (blade size 11), parallel to the ventral midline, along 

the linea alba (Murray 2002) between the anus and pelvic fins. A dummy tag from VEMCO 

(AMIRIX Systems, Canada, Halifax) smeared with an antiseptic solution (Jadot et al. 2002, 

Lacroix et al. 2004, Abecasis et al. 2009) was inserted into the coelomic cavity and the 

incision was sutured (i.e. the edges of the wound were joined surgically) with a surgical 

needle by three separate stitches tied with surgeons' knots (Wagner et al. 2000). Non-

absorbable polyamide monofilament (Flexocrin, USP 4/0 or 5/0) and a curved reverse-cutting 



 

needle (3/8 curving) were used as surgery material (Wagner 

the 2% tag-to-body-weight ratio (TBWR) mentioned in the literature (Winter 1983, Winter 

1996), two kinds of dummy

transmitter (1 g in air, 16.5 mm x 6.3 mm) for fish below 90 g and

air, 22.7 mm x 7 mm) for fish above 90 g. These dummy tags have the same characteristics as 

real electronic tags from VEMCO (weight, dimensions, material) except that the electronics 

had been removed. Tag implantation was always

time ranged between 2 and 3 min. After surgery, the fish were held in a 50 L tank with 

continuous air supply until fully recovered, i.e. when equilibrated swimming was regained 

(Tsantilas et al. 2006, Fabrizio and Pe

sec +/- 3 min 41 sec, which is in agreement with the mean recovery time observed in Abecasis 

et al. (2009) for the same species. Tagged and control fish were held in two separate 

flow-through tanks enriched with PVC

 

Figure 1-29. Illustration of acoustic tagging procedure.
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needle (3/8 curving) were used as surgery material (Wagner et al. 2011). I

weight ratio (TBWR) mentioned in the literature (Winter 1983, Winter 

1996), two kinds of dummy-transmitters were used depending on fish weight: a V6

transmitter (1 g in air, 16.5 mm x 6.3 mm) for fish below 90 g and a V7 transmitter (1.8 g in 

air, 22.7 mm x 7 mm) for fish above 90 g. These dummy tags have the same characteristics as 

real electronic tags from VEMCO (weight, dimensions, material) except that the electronics 

had been removed. Tag implantation was always conducted by the same surgeon. Surgery 

time ranged between 2 and 3 min. After surgery, the fish were held in a 50 L tank with 

continuous air supply until fully recovered, i.e. when equilibrated swimming was regained 

. 2006, Fabrizio and Pessutti 2007). The fish fully recovered after 19 min 11 

3 min 41 sec, which is in agreement with the mean recovery time observed in Abecasis 

(2009) for the same species. Tagged and control fish were held in two separate 

ks enriched with PVC- pipes for fish to hide in during the experiment. 

. Illustration of acoustic tagging procedure. 
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2011). In order to respect 

weight ratio (TBWR) mentioned in the literature (Winter 1983, Winter 

transmitters were used depending on fish weight: a V6-4L 

a V7 transmitter (1.8 g in 

air, 22.7 mm x 7 mm) for fish above 90 g. These dummy tags have the same characteristics as 

real electronic tags from VEMCO (weight, dimensions, material) except that the electronics 

conducted by the same surgeon. Surgery 

time ranged between 2 and 3 min. After surgery, the fish were held in a 50 L tank with 

continuous air supply until fully recovered, i.e. when equilibrated swimming was regained 

ssutti 2007). The fish fully recovered after 19 min 11 

3 min 41 sec, which is in agreement with the mean recovery time observed in Abecasis 

(2009) for the same species. Tagged and control fish were held in two separate 400 L 

pipes for fish to hide in during the experiment.  
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7.3.2. Effects of tagging 

 

The individual activity budgets of the white seabream were evaluated using an ethogram 

in order to compare fish behavior between control and tagged fish. Previous observations of 

white seabream were used to establish this ethogram, which consisted of six different 

behaviors (Tableau 1-4). As fish position is a potential indicator of fish health (Plumb 1994), 

this factor was first taken into account in the ethogram, but as all fish over the entire study 

period behaved the same way (i.e. remaining close to the aquarium bottom, but without lying 

on it), this criterion was removed. Starting 48 hours after tagging, control and tagged fish 

were monitored for 24 days (from 21 March to 13 April 2010). Activity budgets were 

sampled daily using an instantaneous scan sampling method for a 30 min period per fish 

group (control/tagged fish) and with 5 min intervals. This sampling method was chosen 

because it is easy to operate and allows the monitoring of all individuals of a same group at 

one time (Altmann 1974). The corresponding behavior of the previously established ethogram 

was recorded for each scan. Observations were always made at the same hour of the day 

(between 1700 and 1800). In total, each fish was monitored for 12 hours, thus generating 168 

observations. Feeding behavior was recorded separately. Fish were fed every 4 days (days 3, 

7, 11, 15, 19 and 23) outside monitoring periods in order to avoid behavior alteration due to 

feeding. Feeding behavior was recorded as presence/absence data. 

Tableau 1-4. Ethogram of behaviors used for the evaluation of white seabream activity budgets in 
captivity conditions and without feeding behavior. 
 

Code Behavior Description 
B1 Stabulation stationary swimming  
B2 Socializing stationary swimming at less than 2 cm from a fellow fish 
B3 Refuge stationary swimming hidden in a pipe 
B4 Slow swimming -- 
B5 Fast swimming erratic fast swimming around the tank 
B6 Agonistic interaction swimming after a fellow 
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Survival and tag loss were checked daily, for 48 days (from 21 March to 7 May 2010). 

Healing of incision and suture stitches was verified after 18 days and again at the end of the 

experiment (day 48). To avoid a bias due to suture verification on the tagged fish, the same 

manipulation was also done on the control fish. At the end of the experiment, the tagged fish 

were sacrificed to evaluate any visceral damage caused by the insertion and presence of 

dummy tags. 

 

7.3.3. Data analysis 

 

Mann-Whitney two-sample rank-sum tests were performed to compare the occurrence 

of each behavior constituting the white seabream ethogram and of feeding occurrence 

between the tagged and control groups. The correlations between behaviors and days elapsed 

from the beginning of the experiment for the control and tagged fish groups were tested using 

a Pearson rank correlation test. Non-parametric rank tests were performed using SPSS 16.0 

with an α–level of 0.05. Additionally, a principal component analysis (PCA), followed by a 

bootstrapped PCA were used to compare activity budgets between the 14 fish of the 

experiment. This method was first described in Catlin-Groves et al. (2009) and adapted to the 

analysis of behavioral monitoring data by Stafford et al. (2012). Compared to inferential 

statistics, where only the differences in the occurrence of a specific behavior can be tested, 

this multivariate method helps to analyze the overall behavior of individuals and thus to avoid 

problems with the independence of repeated measurements of behavioral data (Underwood 

1996). Furthermore, compared to classical multivariate exploratory analyses like PCA, where 

the interpretation of data is subjective, this analysis relies on the bootstrapping of the 

calculated principal components to estimate a confidence radius as a confidence interval for 

univariate statistical analysis. With classical PCA analysis, it is a pre-requisite to have a 
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higher number of cases (individuals) than the number of explanatory variables, generally at a 

3:1 ratio (Tabachnick and Fidell 1989). On contrary, with the bootstrapped PCA method, the 

case-to-variable ratio is less important and is thus reliable for data analysis with small sample 

sizes with many explanatory variables, like ethogram studies (Stafford et al. 2012). The 

analysis was carried out using R software (R 2012), following the code available in the 

supplementary material of Stafford et al. (2012). A frequency distribution table was 

calculated for the overall monitoring duration (24 days), with the percentage of each behavior 

per fish. Interpretation of the results from the bootstrapped PCA was made using a 3D 

scatterplot of the principal components, where each individual is represented by a sphere. The 

size of the sphere is representative of the level of the confidence interval. Thus, if the spheres 

overlap there is no significant difference in the behavior of the corresponding individuals. 

This analysis was done using a 95% confidence level. 
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7.4. Results 

 

7.4.1. Behavioral monitoring 

 

The two-sample rank-sum tests revealed that the occurrence of refuge, agonistic 

interactions, slow and fast swimming behaviors between the tagged and untagged fish were 

not significantly different (Tableau 1-5). A significant difference was noticed between fish 

groups only for socializing behavior (Tableau 1-5). In the tagged fish group, the fish tended to 

stay in small groups, while in the control group the fish were more isolated from each other. 

Feeding behavior over the entire study period did not vary significantly between fish groups 

(U=15.00, p-value=0.617). 

Tableau 1-5. Comparison of different fish behaviors (stabulation, socializing, refuge, slow swimming, fast 
swimming and agonistic interactions) between control and tagged white seabreams using a non-
parametric Mann-Whitney rank-test (significance levels: * p < 0.05; ** p < 0.01; *** p< 0.001; ns: not 
significant p > 0.05). 
 

  U p-value  
Stabulation 14.5 0.200 ns 
Socializing 0.0 0.001 ** 
Refuge 23.0 0.848 ns 
Slow swimming 19.0 0.482 ns 
Fast swimming 24.0 0.948 ns 
Agonistic interaction 24.5  1.0 ns 

 

For the control fish group, no significant correlations between the number of days and 

the six different behaviors in the ethogram were observed (Tableau 1-6). Thus, the behavior of 

the untagged control fish did not vary over time. The tagged fish group showed no significant 

correlations between days and stabulation, days and fast swimming, and days and agonistic 

interactions. Significant positive correlation was shown between days and refuge behavior. 

Significant negative correlations were shown between days and socializing, and days and 

slow swimming behavior (Tableau 1-6). With time, and particularly after day 18, the tagged 
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fish spent more time hiding in pipes to the detriment of socializing and slow swimming in the 

tank (Figure 1-30). 

Tableau 1-6. Comparison of different fish behaviors  (stabulation,  socializing, refuge, slow swimming, fast 
swimming and agonistic interactions) of tagged and untagged fish according to time elapsed since the start 
of the experiment using a Pearson rank correlation test (significance levels: * p < 0.05; ** p < 0.01; *** p< 
0.001; ns: not significant p > 0.05). 
 

  Control fish Tagged fish 

  rp p-value 
 

rp p-value 
 

Stabulation 0.094 0.225 ns -0.024 0.756 ns 
Socializing -0.105 0.176 ns -0.385 0.000 *** 
Refuge 0.112 0.149 ns 0.664 0.000 *** 
Slow swimming -0.119 0.123 ns -0.392 0.000 *** 
Fast swimming -0.117 0.132 ns -0.104 0.179 ns 

 

 

Figure 1-30. Mean individual occurrence and standard error of socializing B2 (a), refuge B3 (b) and slow 
swimming B4 (c) behavior for tagged and control groups during the 24-day experiment period. 
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For the activity budget analysis (global behavior), the three principal components 

explained 76.86 % of the total variance of the behavioral data from the 14 fish of the 

experiment. On the 3D scatterplot of the bootstrapped PCA, bubbles representing each fish 

were all grouped, except for tagged fish T7, which spent most of the time in a stationary 

swimming position. Mean fish behavior was thus not significantly different between the 13 

fish.  Except for fish T7, the tagged fish were clustered in the center of the 3D-plot, conveying 

a more similar set of behaviors than the untagged fish (Figure 1-31). Spheres corresponding to 

untagged fish had generally greater confidence radii than those of the tagged fish, especially 

individuals C3, C6 and C7.  

 

7.4.2. Transmitter retention and wound healing 

 

No rubbing or biting of the incision region was observed. One fish lost its tag after 17 

days due to suture shedding. After 18 days, suture inspection showed that incision regions had 

not healed and a redness of incised tissue was visible. Nevertheless, no other fish lost sutures. 

After 48 days, incision regions presented no signs of inflammation or tissue necrosis. Incision 

regions had totally healed with only with only one out of the two or three suture points we 

made persisting for each tagged fish. 

 

7.4.3. Mortality and visceral damage 

 

No mortality was recorded during the entire experiment, regardless of fish group. After 48 

days, the tagged fish were dissected and visually inspected. They presented neither visceral 

damage nor inflammation. Dummy tags were found free in the coelomic cavity and no tissue 

encapsulation of tags was noticed.  



 

 

Figure 1-31. Two different views of three
behavioral monitoring data (with 95% confidence radii). Tagged fish are represent
spheres (n=7) and control fish by white spheres (n=7).
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Two different views of three-dimensional principal component scatterplot of fish
behavioral monitoring data (with 95% confidence radii). Tagged fish are represented by black
spheres (n=7) and control fish by white spheres (n=7). 
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7.5. Discussion 

 

When testing the occurrence of the different behaviors separately, the tagged fish seem 

to spend more time socializing than the control fish. Socializing was here defined as the 

stationary swimming of individuals close to each other. No significant differences were 

observed between the tagged and untagged white seabream for the occurrence of the other 

behaviors, including feeding, supporting the hypothesis that intra-coelomic tagging procedure 

and tag presence have no effect on fish behavior. In the tagged fish group, a behavioral shift 

was observed after day 18, which corresponds to the day when sutures were verified due to a 

tag loss from one fish. After suture verification, the tagged fish spent more time in a refuge to 

the detriment of socializing and slow swimming in the tank. Even if the same manipulation 

was done with the control fish to avoid bias, the control fish showed no behavioral alteration 

with time. This highlights that the same manipulation on control and tagged fish had induced 

different stress responses. It also leads us to think that the higher occurrence of the gathering 

behavior (i.e. socializing) of tagged fish is not an indicator of stress or pain. As mentioned by 

Power (1997), exposure to repeated stressors produces cumulative stress that can be more 

than the sum of these individual stressors. The tagged group, having experienced a succession 

of stressful manipulations, could explain the different behavioral responses between fish 

groups as a result of fish manipulation at day 18. The increase of refuge behavior for tagged 

fish would thus be an adaptive avoidance response. 

 

The bootstrapped PCA analysis of the 24-day monitoring period indicated no significant 

differences in the overall behavior between individual fish, except for one tagged fish (T7) 

which spent most of the time in a stationary swimming position. It can be nevertheless noticed 

that tagged fish had a much more similar set of behaviors compared to the control fish, which 
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could be due to the stress induced by the experiment. Great differences in confidence radius 

were observed, showing individual activity pattern variability. In particular, three fish from 

the control group had large confidence radii: CL3 and CL6 spent most of their time hidden in 

pipes (respectively 99% and 83% of time) and CL7 spent most of its time swimming slowly 

in the tank (74% of time). In complement to a separate analysis of each behavior, Catlin-

Groves et al. (2009) showed that bootstrapped PCA is a good alternative analysis to other 

multivariate techniques, especially for data with small sample sizes, which is often the case of 

behavioral studies (Stafford et al. 2012) and where classical PCA can be misleading. 

 

The exposure of fish to short-term acute or long-term chronic stressors, like those 

induced by the intracoelomic implantation of a tag, can cause behavioral modifications or 

even immediate or delayed mortality (Davis 2010).  One of the problems of studies testing the 

effect of tagging on fish behavior and survival is that they can hardly be done in their 

environment. Stress induced by captivity conditions can thus not be excluded (Frank et al. 

2009) and it is difficult to isolate the effect of each stressor. Even if captivity conditions and 

handling of wild fish can be an important stress factor (Landsman 1991) that can hide the 

effect of other stressors, the stress induced by captivity should diminish with the habituation 

of fish to their new environment (Kohler et al. 1994, Marcalo et al. 2008), especially if a 

certain acclimation period is respected. Fabricius and Peseta (2007) showed that recovery 

times for wild summer flounder (Paralichthys dentatus) from anesthetic exposure and surgery 

were significantly slower than for hatchery-reared fish. This suggests that wild fish could be 

more sensitive to stressors due to captivity and handling than hatchery-reared fish, and that in 

tagging experiments wild fish should be exposed for as short a time as possible to these 

stressors. Thus, in most tagging studies fish were kept for just a short time after recovery 

(Afonso et al. 2008, Alos et al. 2011, Hitt et al. 2011), but in some intracoelomic tagging 
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studies, the wild tagged fish were kept in captivity for up to several days after surgery (Lembo 

et al. 2002, Chateau and Wantiez 2009, D’Anna et al. 2011, Marshell et al. 2011). This can be 

explained by the high variability in response of fish species to stressors, but also depends on 

the predatory conditions of the study site. White seabream and all sparids in general are 

perhaps relatively robust fish compared to other fishes that are more susceptible to present 

adverse effects due to anesthesia and surgery, like small pelagic (Blaxter and Holliday 1963, 

Wardle 1968, Solomon and Hawkins 1981, Wardle 1981). These fish species may need post-

surgical care and survey before being released into their habitat in good condition. Depending 

on ecosystems and on tagged fish species, predation can be an important cause of mortality, 

especially after anesthesia and surgery. As far as possible, it still appears important to avoid 

any additional stress caused to fish for the purpose of movement studies, but also for ethical 

reasons. Davis (2010) suggests a reflex impairment experiment for a rapid real-time 

assessment of fish stress or to predict mortality. This experiment consists in establishing a list 

of different external stimuli, specific to the studied species, and to test reflexes of fish to these 

simple stimuli. This method could be used after a tagging experiment on sensitive fish species 

to determine if fish recover properly, thus avoiding long recovery times in captivity 

conditions and additional stress to fish. 

 

As the main aim of this study was to monitor fish behavior, sutures and wounds were 

inspected only once after 18 days due to a tag loss and again at the end of the experiment (48 

days), thus avoiding additional stress to fish. Compared to other studies where incision 

healing ranged between 5 and 28 days, depending on species, water temperature and suture 

material (Thoreau and Baras 1997, Paukert et al. 2001, Deters et al. 2010, Alos et al. 2011, 

Panther et al. 2011), wound healing seemed to be relatively long even if we cannot exactly 

date the beginning of wound closure. As the wounds had totally healed and presented no signs 
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of infection after 48 days, this must be due to the low seawater temperature at the beginning 

of the study (8°C to 10°C). No mortality was observed during the study period and no visceral 

damage was observed among the tagged fish, confirming that tag presence had no undesirable 

effects on white seabream. Some studies report encapsulation of tags in the coelomic cavity 

(Chisholm and Hubert 1985, Marty and Summerfelt 1986, Lucas 1989, Moore et al. 1990, 

Moser et al. 2005, Welch et al. 2007). In some cases, the encapsulated tags were expelled 

through the abdominal wall or intestines (between 4.5 to 5 months after tagging) Chisholm 

and Hubert 1985, Marty and Summerfelt 1986, Lucas 1989, Welch et al. 2007), but according 

to Lacroix et al. (2004) this mechanism does not cause death or other adverse effects on fish. 

From an ethical point of view, the capacity of fish to expel foreign bodies like intracoelomic 

implanted tags highlights the absence of lasting impact of intracoelomic tagging on fish. In 

the meantime, the capacity of fish to expel intracoelomic tags after a few months has to be 

taken into account for long-term monitoring studies. 

 

This experiment was done on mainly small adult white seabream, but regardless of life-

stage. Nevertheless, it is also essential to consider the life-stage of the studied species when 

planning an intracoelomic tagging experiment, as the effect of tag presence and recovery 

abilities could vary depending on whether the fish considered are adults, juveniles or in the 

reproductive period. Even if many tagging studies focus on the reproductive period, very little 

is known about the effects of intracoelomic tagging on reproduction. According to Berejikian 

et al. (2007), intracoelomic tagging can affect egg expulsion and post-reproductive survival 

due to water intrusion in the body cavity, loss of ovarian fluid and pressure-induced necrosis. 

Nevertheless, no reproductive behavioral change was noticed in this study. It would be 

interesting to test the effect of tagging on reproductive success (fecundity and reproductive 

behavior), but by tagging fish several months before females ovulate, contrary to the tagging 
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study of Berejikian et al. (2007), where more than  half of the females had already ovulated. 

Insofar as most electronic tags have relatively long battery life and that their delayed 

activation can be programmed, implanting tags several months before the reproductive period 

should already help to avoid some of these side effects. On the other hand, as fish are released 

prior to the monitoring period with this method, it is particularly important to take into 

account that a higher risk exists concerning fish losses during this period due to movement 

outside the studied area or mortality.  

 

In spite of the small sample size, the behavioral study of tagged and untagged white 

seabream provides the insight that intracoelomic tagging can be used for the monitoring of 

adult white seabream movement patterns. The monitoring of tagged white seabream is 

representative of untagged white seabream movement patterns. Since this experimental study, 

a field tagging experiment to monitor white seabream behavior has been carried out 

(unpublished data). Preliminary results showed that 19 out of 21 tagged fish survived up to 5 

months after tagging (until the end of battery life), which corroborates the results of this 

present study. 

 

In conclusion, tag presence in the body cavity and tagging procedure seem to cause no 

additional stress to wild seabream in captivity conditions. We recommend removing 

individuals who take more than 20 min to recover fully from anesthesia and surgery from 

tagging experiments. As white seabream recover quickly after surgery, it is recommended to 

maintain fish for as short a time as possible in captivity conditions to avoid extra stress and to 

release them as soon as they recover from the tagging procedure. 
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1. Synthèse / Abstract 
 

SYNTHÈSE 

 

L’utilisation de récifs artificiels (RA) en tant qu’outil de gestion des ressources 

halieutiques ou de restauration est toujours controversée, soit considérée comme un 

enrichissement de l’habitat impactant positivement les écosystèmes naturels, soit comme une 

altération d’habitats impactant négativement les écosystèmes. L’effet de la modification de 

l’habitat sur la structure des communautés de poissons a été étudié en comparant les 

assemblages de récifs naturels et artificiels de différentes complexités à l’aide de suivi par 

comptages visuels en plongée. Différents descripteurs des assemblages de poissons ont été 

utilisés pour évaluer les assemblages à différents niveaux : taxonomique, fonctionnel et des 

communautés. Les RA suivis ont été colonisés rapidement par des poissons adultes et 

présentent des structures des communautés différentes de celles du récif naturel. Les densités 

et la richesse fonctionnelle sont plus élevées sur les RA que sur le récif naturel, suggérant un 

impact positif de la modification de l’habitat sur les communautés de poissons. Les petites 

structures artificielles, tel que les dalots et buses, abritent des assemblages de poissons de 

structure différente que les RA plus complexes et plus grands, mettant en évidence l’effet de 

la complexité de l’habitat sur les communautés de poissons. Les densités de poissons étaient 

plus fortes sur les petites structures artificielles dus à l’isolation et l’hétérogénéité spatiale de 

l’habitat. La richesse spécifique était plus grande sur les RA plus complexes en raison d'une 

plus grande complémentarité des niches écologiques. Cette étude met en évidence l’effet 

positif sur les assemblages de poissons de récifs de l’implantation de RA le long d’une côte 

sableuse sous l’influence d’apports de nutriments par les rivières et recensant peu de zones 

rocheuses. L’hétérogénéité de l’habitat et l’isolation des RA semble contribuer à ces effets 

positifs. Sous condition de règles de gestion appropriées, les RA peuvent être considérés 

comme un enrichissement de l’habitat côtier servant à protéger de l’épuisement de stocks 

halieutiques, mais aussi stabiliser les écosystèmes dans un contexte ou les perturbations 

climatiques et d’origine anthropique sont de plus en plus fréquentes.  
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ABSTRACT 

 

The use of artificial reefs as a tool for restoration or fishery management is still 

controversial, as they are considered either as habitat enhancement, positively impacting the 

ecosystem, or as habitat alteration, negatively impacting the ecosystem. We used underwater 

visual census to investigate the effect of habitat modification on the structure of fish 

communities by comparing a natural reef to artificial reefs with different habitat complexity. 

Different fish assemblage descriptors were used to assess species, and functional- and 

community-level aspects of the assemblages. Artificial reefs were rapidly colonized by adult 

fish and presented different community structures from the natural reef. Fish densities and 

functional richness were higher on artificial reefs than on natural reef, suggesting a positive 

impact of habitat modification on fish communities. Small isolated artificial structures, like 

culverts and box-culverts, showed different fish community structures than more extended 

and complex structures, involving the structural effect of habitat complexity on fish 

assemblages. Fish density was higher on the small structures, probably due to habitat isolation 

and patchiness. Species richness was higher on the more complex artificial reefs, probably 

due to higher niche heterogeneity. This study indicates that artificial reefs located along sandy 

coastal areas, with few rocky habitats and under high river nutrient influence, have positive 

effects on coastal fish communities inhabiting rocky bottoms. Habitat heterogeneity and 

isolation of artificial reefs seem to contribute to these positive effects. Under the condition of 

appropriate management rules, artificial reefs can be considered as habitat enhancements that 

can protect against fish stock depletion but also stabilize ecosystems in the face of the 

disturbances, which are more and more likely to occur in today’s context of increasing human 

activities in coastal areas. 
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2. Introduction  
 

World population growth and consumption habits of the citizens of the Global North 

induce growing anthropogenic disturbances which deeply alter ecosystems (Curran et al. 

2002; Worm et al. 2006), notably marine ecosystems (Cole 2005) through pollution, habitat 

destruction, introduction of species, climate change and resource overexploitation. These 

disturbances are particularly concentrated along the coastal areas, where  more than 50% of 

the world's population live today and which is expected to reach 75% by 2020 (Burke et al. 

2001). In the meantime, these coastal areas provide many ecosystem goods and services i.e. 

provisioning, regulating, cultural and supporting services (UNEP 2006). Despite the efforts 

already made, coastal ecosystems are still considered as threatened (Jackson 2008) and 

scientists and stakeholders are looking for efficient management strategies. Artificial reefs 

(AR) are one of the management tools currently employed, notably to mitigate the impact of 

wastewaters and aquaculture, to restore damaged habitats, but mainly to offset marine 

resource declines and enhance fish production (Seaman Jr. & Jensen 2000). 

 

Contrary to the other existing management tools of fishing resources, such as fishing 

gear limitations, fishing quotas or protected areas, ARs induce a modification of habitat. 

Depending on the considerations of authors and the case studies, the use of ARs as a 

management tool is considered in the literature either as ‘habitat alteration’ with a negative 

connotation (Polovina 1989; Wilding 2006) or as ‘habitat enhancement’ with a positive 

connotation (Hunter & Sayer 2009; Santos et al. 2011). In fact, in one case it is considered 

that the habitat modification engendered by the immersion of ARs affects ecosystems 

positively, by creating new, more complex habitats, enhancing species richness and 

abundance and thus increasing ecosystem resilience and stability in the face of the 
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disturbances which are more and more likely to occur in today’s context of global change 

(Vitousek et al. 1997). In the other case, it is considered that ARs can negatively impact 

ecosystems by disturbing the existing equilibrium (or ecological interactions) and thus 

fundamental ecological processes. In fact, the replacement of sandy bottom habitat by hard 

bottom habitat may destroy juvenile essential habitat (Polovina 1989). Artificial habitats can 

also be considered as suboptimal habitats which do not support the same assemblages as 

natural habitats and could thus facilitate the introduction of invasive species (Bulleri & 

Chapman 2010). 

 

It is well established that ecosystem properties rely on biodiversity, i.e. on functional 

characteristics, distribution and abundances of species, combined to the effects of climate, 

resource availability and disturbance regimes (Hooper et al. 2005). Different potential 

response patterns of how ecosystem processes respond to changes in species or functional 

diversity have been proposed (Naeem 2002), but uncertainties still remain (Hooper et al. 

2005). In complement to traditional species diversity measures, Functional Diversity (FD) 

measures allow to account for the functional differences and niche complementarity among 

species of a community (Tilman 2004) reflecting thus better ecosystem properties. As the 

function occupied by many species within an ecosystem is rarely known, functional diversity 

indices computed from the biological traits of species can be used as a proxy for how species 

interact with each other and their environment. Functional diversity gives a new insight of 

ecosystem functioning which is particularly pertinent when multiple ecosystem services have 

to be taken into account into management strategies (Cadotte 2011). 
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The main aim of this work was to determine if the studied ARs function as a surrogate 

of natural reefs (NR) in view of fish assemblages. A secondary aim was to highlight the 

colonization process of fish assemblages on these recently immersed artificial reefs. A third 

aim was to study the effect of habitat complexity of AR structures on fish assemblages, by 

comparing fish assemblages associated with three different AR types. As fish assemblage 

descriptors, we considered species diversity, functional diversity, total density (ind m2), global 

size structure and community structure to account for species, functional and community level 

of fish assemblages. The interest of the investigation of different levels of communities was to 

improve the understanding of the ecological processes related to habitat modification and 

complexity for the purpose of management and conservation strategies. Considering our 

knowledge of the studied area and the existing literature, we hypothesize that fish community 

variables (i) will differ between the NR and ARs, (ii) are related to a distance gradient to the 

closest natural reef, (iii) change over time on the ARs and (iv) are related to the habitat 

complexity of the ARs.  
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3. Material and Methods  
 

3.1. Study site  
 

The AR system of Leucate – Le Barcarès was immersed in 2004 along the French 

Mediterranean coast in the Gulf of Lion, close to the Spanish border (42°51.096' N, 3°3.713' 

E). Despite the Mediterranean is generally oligotrophic, the Gulf of Lion is a mesotrophic 

area notably due to nutrients inputs of the Rhône-river (Bosc, Bricaud & Antoine 2004). The 

studied AR system is constituted of 6 reef groups running between the 15 and 30 m isobaths, 

along a sandy coast. Each of these reef groups consist of 28 reef sets of three different types: 

concrete boxes (B), concrete culverts (C) and chaotic heap type reefs (H). These artificial 

reefs are mainly surrounded by soft sediment bottoms, except the rocky Cape Leucate which 

is located at about 8 km north from the centre of the studied AR system. Otherwise, the next 

closest extended rocky area is located at about 35 km in the South (Côte Vermeille) and at 

about 55 km in the North (Cape Agde). 

 

3.2. Data sampling  
 

3.2.1. Underwater visual census  
 

Sampling was conducted in summer 2006, 2007 and 2009 on two of the six artificial 

reef groups and on Cape Leucate, the closest natural reef (NR). These three locations 

presented similar depths, of about 15m, with the nearest AR group (AR-Near) at a distance of 

8 km from Cape Leucate and the farthest (AR-Far) at 11 km from Cape Leucate and 3 km 

from AR-Near. The three different types of AR sets were sampled on each AR group to 

account for the effect of habitat complexity on fish communities. In contrast to the natural 
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rocky reefs, the two monitored AR groups were not subjected to fishing pressure for the five 

years after their immersion, i.e. from 2004 to 2009. 

 

During the underwater visual census, fish species were identified, counted and 

individual size was estimated according to the following size classes: juvenile (young of the 

year), A1 small adults (< 1/3 of maximum total length MTL), A2 medium adults (1/3 to 2/3 of 

MTL) and A3 large adults (> 2/3 of MTL). On the natural reef, three randomly selected 

transects of 40 m long and 2 m large (80 m²) were performed according to census method 

described in Harmelin-Vivien et al. (1985). In 2009, only two replicates were carried out on 

the NR due to high water turbidity disabling the visual census of fishes. For the artificial 

reefs, the visual census method was the same but slightly adapted to the specific design of the 

AR structures (Koeck et al. 2011). A complete inventory was carried out on three randomly 

selected reef sets of each reef type (B, C, and H) and for each location (AR-NEAR, AR-

FAR). Census surfaces and sampling efforts for natural and artificial reefs are synthesized in 

Tableau 2-7. Underwater visual census is a non destructive technique which allows the 

monitoring of fish communities associated to complex three dimensional habitats and is thus a 

particularly suited methodology for the monitoring of fish communities of artificial reefs. 

 

Tableau 2-7.Sampling design and surfaces. 
 
 

Reef type Location Habitat type Samples Surface (m²) 

Artificial AR-NEAR Box culvert (B) 9 9.44 

  
Culvert (C) 9 4.56 

    Chaotic heap (H) 9 84.00 
Artificial AR-FAR Box culvert (B) 9 9.44 

  
Culvert (C) 9 4.56 

    Chaotic heap (H) 9 84.00 
Natural NR Rocky boulders (NR) 8 80.00 
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3.2.2. Species functional groups  
 

Fish species were categorised according to four qualitative functional traits based on 

literature (Tableau 2-8, Appendix S1 in Supporting Information). Feeding habits, vertical 

distribution and substrate preference were chosen as they are functionally relevant and used in 

most of functional diversity analyses of marine fish (Brind'Amour, Rouyer & Martin 2009; 

Vinagre et al. 2011). Daily movement range was added to the species-trait matrix because it is 

a relevant trait considering the context of the colonisation of artificial and natural reefs of 

different architectural complexity. The attributes of a same trait were considered as exclusive, 

i.e. for a given trait only one attribute is possible per species. 

 

Tableau 2-8. Description of the functional categories for the four selected functional guilds 

 

Functional trait Code Definition 

Feeding H Herbivorous fish 
  Ov Omnivores with a preference for vegetable material 
  Oa Omnivores with a preference for animal material 
  Cd Carnivores with a preference for decapodes and fish 
  Cf Carnivores with a preference for fish and cephalopods 
Vertical distribution B Benthic fish, living in or on the substratum 

 
D Demersal fish, living in the water column near the bottom 

  P Pelagic fish, living in the water column 
Substratum preference R Rocky substratum / coralligenous substratum  
  V Vegetated substrate (seaweeds)  
  S Soft substrate (mud, sand,  pebble) 

 
N No substrate preference 

Daily movement range F Fine scale, <  1m 

 
L Local scale, < 100m 

  R Regional, < 1km 
  B Broad scale, > 1km 
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3.3. Data analysis 
 

3.3.1. Species diversity indices  
 

To take account of the bias induced by notoriously cryptic fish species (Willis 2001), 

Blennidaes and Gobidaes were removed from the analyses. Margalef’s species diversity index 

DMf (Margalef 1958) and Pielous evenness index J (Pielou 1966) were calculated for each 

sample. Margalef’s index was chosen as it attempts to compensate for unequal sample size 

(i.e. different sampling surfaces of the different ARs and the NR). Nevertheless, direct 

comparisons of species richness must be made with caution due to the asymmetrical sampling 

design. Sample- and individual-based species accumulation curves (Chao 1 estimates) were 

computed using EstimateS software (Colwell 2006). 

 

3.3.2. Functional diversity indices  
 

The three aspects of functional diversity were assessed to study the functional 

differences of fish communities: (i) functional richness, (ii) functional evenness and (iii) 

functional divergence. Functional richness was assessed through the Functional Dispersion 

index FDis (Laliberte & Legendre 2010) which corresponds in the community trait space to 

the mean distance of ‘species’ to the centroid of the community. FDis accounts for the trait 

space filled by a community (convex hull volume), but also for dispersion and species relative 

abundance. Functional Evenness was assessed by FEve (Villeger, Mason & Mouillot 2008) 

which calculates the number of species possessing similar combination of functional traits 

weighted for abundance. In other words, FEve increases if abundance or functional distance is 

more evenly distributed among species. Functional Divergence was assessed by FDiv which 

accounts for the degree to which the abundance distribution spreads the distribution of 



CHAPITRE 2 

125 
 

functional characters within the trait space occupied by a community. FDiv increases if the 

most abundant species have extreme functional trait combinations. These multidimensional 

functional diversity indices were calculated for each sample of the dataset using the GPL 

software R (R 2012) and the FD package (Laliberte & Legendre 2010). From the qualitative 

species-trait matrix, a Gower distance matrix was computed which was then analyzed through 

a PCoA (principal coordinates analysis). The axes resulting from this PCoA were used as the 

new traits to compute the above described functional diversity indices. Species and functional 

diversity indices were here chosen to be mathematically independent and bring 

complementary information on biodiversity of fish assemblages (Lyashevska & Farnsworth 

2012).  

 

3.3.3. Uni- and multivariate analysis 
 

Variability in total density, species diversity, species evenness, functional evenness, 

functional divergence and functional dispersion were formally examined across years, reef 

type, locations and habitat type with univariate PERMANOVA. An asymmetrical design was 

used, with all factors considered as fixed. The ‘Location’ factor was considered as nested in 

‘Reef type’ and the ‘Habitat’ factor nested in ‘Location’. A similarity matrix based on 

Euclidean distance of untransformed species and functional diversity indices, and square-root 

transformed total density was generated for the analyses. For each term of the model, P-values 

were obtained with 9999 permutations of residuals under a reduced model and Type III sums 

of squares. Pair-wise tests were performed for the terms of the model where significant 

differences were revealed. When only a small number of permutations was possible, a Monte 

Carlo asymptotic P-value was used instead of a permutation P-value (Anderson & Robinson 

2003). 
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Variability in multivariate size structure and fish assemblage was also examined across 

years, locations and habitat type by a PERMANOVA performed on a Bray-Curtis similarity 

matrix, using the same design as for the univariate analysis. Abundance and densities were 

square-root-transformed prior to data analysis. A significant threshold of 0.05 was used in 

both univariate and multivariate analyses. A SIMPER, SIMilarity PErcentage analysis, was 

conducted to identify the contribution of each species to community structure dissimilarities 

among reef-type and habitat type. For visualization purposes of the multivariate patterns 

between habitat types, MDS plots based on the Bray–Curtis similarity matrix were generated. 

PERMANOVA, SIMPER analyses and MDS plots were conducted with Primer software and 

PERMANOVA add-on (Clarke & Warwick 2001). 

 

  



CHAPITRE 2 

127 
 

4. Results  
 

4.1. Species diversity  
 

None of the species accumulation curves reached asymptotic levels of species richness 

in any of the habitat types (Figure 2-32). A great variation in sampled individuals between 

habitats is also noticeable, varying from 226 fishes for NR and 3912 fishes for H from the 

location AR-near (Figure 2-32). On the sample-based species accumulation curves, 

accumulation curves from the natural reef and different artificial reefs were all grouped 

showing no differences in species richness between the natural and different artificial reef 

habitats (Figure 2-32). Analyses showed that species diversity was significantly different only 

between the artificial habitat types (Tableau 2-9), due to higher diversity on H than on B for 

AR-NEAR (Figure 2-33). There were no differences in species diversity between the ARs and 

the NR. Species evenness was significantly higher on ARs (0.21±0.19) than on the NR 

(0.03±0.03) and significantly higher on AR-NEAR than on AR-FAR. Significant differences 

were also noticed between the different artificial habitat types and locations among years 

(Tableau 2-9). Pair-wise tests showed that evenness was significantly higher on C than on H 

for the AR-NEAR location, and evenness was significantly higher in 2009 than in 2006 for 

the same location. For AR-FAR, evenness was significantly higher in 2006 than in 2007 and 

2009. No differences in evenness were observed between years for the NR location (Figure 2-

33).  
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Tableau 2-9. Univariate three-way PERMANOVA results for (a) density, (b) Margalef’s species diversity, (c) 
Pielou’s species evenness, (d) functional Dispersion, (e) functional Evenness, and (f) functional Divergence data 
of fish communities. *p < 0.1, **p <0.01, ***p < 0.001. 

Source df MS F P   

a. Density (ind m²)      
Year 2 0.3180 0.2190 0.8064 

 
Reef 1 44.0460 30.3280 0.0001 ***  
Location(Reef) 1 4.6147 3.1775 0.0839 

 
Year x Reef 2 0.0549 0.0378 0.9632 

 
Habitat(Location(Reef)) 4 13.0950 9.0166 0.0002 ***  
Year x Location(Reef) 2 1.7094 1.1770 0.3226 

 
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 2.7552 1.8972 0.0906 

 
Residuals 41 1.4523 

   
      b. Species Diversity      
Year 2 0.3643 2.3967 0.0993 

 
Reef 1 0.0007 0.0046 0.9390 

 
Location(Reef) 1 0.5529 3.6373 0.0617 

 
Year x Reef 2 0.2950 1.9405 0.1634 

 
Habitat(Location(Reef)) 4 0.4570 3.0068 0.0322 * 
Year x Location(Reef) 2 0.2049 1.3480 0.2776 

 
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 0.2772 1.8237 0.0971 

 
Residuals 41 0.1520 

 
      c. Species Evenness      
Year 2 0.0008 0.0424 0.9564 

 
Reef 1 0.2196 11.1500 0.0013 ** 
Location(Reef) 1 0.1443 7.3240 0.0082 ** 
Year x Reef 2 0.0049 0.2469 0.7744 

 
Habitat(Location(Reef)) 4 0.0671 3.4052 0.0189 * 
Year x Location(Reef) 2 0.2517 12.7780 0.0001 ***  
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 0.0154 0.7807 0.6249 

 
Residuals 41 0.0197 

   
      d. Functional Dispersion      
Year 2 0.0002 0.0207 0.9788 

 
Reef 1 0.1512 15.6450 0.0004 ***  
Location(Reef) 1 0.0534 5.5223 0.0247 * 
Year x Reef 2 0.0057 0.5919 0.5621 

 
Habitat(Location(Reef)) 4 0.0058 0.6027 0.6729 

 
Year x Location(Reef) 2 0.0050 0.5140 0.5917 

 
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 0.0045 0.4694 0.8726 

 
Residuals 41 0.0097 

 
      e. Functional Evenness      
Year 2 0.0290 2.6341 0.0801 

 
Reef 1 0.0435 3.9576 0.0543 

 
Location(Reef) 1 0.0174 1.5854 0.2154 

 
Year x Reef 2 0.0441 4.0146 0.0280 * 
Habitat(Location(Reef)) 4 0.0078 0.7113 0.5940 

 
Year x Location(Reef) 2 0.0228 2.0747 0.1359 

 
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 0.0456 4.1473 0.0010 ** 
Residuals 41 0.0110                  

 
      f. Functional Divergence      
Year 2 0.0285 1.1752 0.3313 

 
Reef 1 0.0219 0.9036 0.3454 

 
Location(Reef) 1 0.0390 1.6071 0.2085 

 
Year x Reef 2 0.0216 0.8915 0.4162 

 
Habitat(Location(Reef)) 4 0.0230 0.9491 0.4443 

 
Year x Location(Reef) 2 0.0078 0.3201 0.7248 

 
Year x Habitat (Location(Reef)) 8 0.0072 0.2983 0.9631 

 
Residuals 41 0.0243       
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Figure 2-32. Sample- and individual-based species accumulation curves (Chao 1 estimate) of the natural 
reef (NR) and the three different habitats structures (chaotic heaps H, culvert reefs C, box-culvert reefs B) 
of the two artificial reef locations (near and far). Dots represent the mean species richness and the error-
bars the standard deviation. 
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Figure 2-33. Box-plots of density, species richness corrected for abundance, evenness, functional 
dispersion, evenness and divergence data of fish communities per habitat type and years (B: box-culvert, 
C: culvert, H: chaotic heap type of reef, NR: natural reef). 

 

4.2. Functional diversity  
 

Functional dispersion was significantly different between reef-types, with higher values 

on the ARs (0.29±0.09) than on NR (Tableau 2-9; 0.14±0.05). FDis was also significantly 

different between AR locations, with higher values on AR-FAR compared to AR-NEAR. 

Functional evenness was significantly different between reef-types across years and between 

B C H NR

0

10

20

30

40

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

D
en

si
ty

 (
in

d 
m

²)
B C H NR

0.5

1.0

1.5

2.0

2.5

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

S
pe

ci
es

 R
ic

hn
es

s

B C H NR

0.0

0.1

0.2
0.3

0.4

0.5
0.6

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

S
pe

ci
es

 E
ve

nn
es

s

B C H NR

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1.0

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

F
un

ct
io

na
l D

iv
er

ge
nc

e

B C H NR

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

F
un

ct
io

na
l E

ve
nn

es
s

B C H NR

0.0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

20
06

20
07

20
09

Year

F
un

ct
io

na
l D

is
pe

rs
io

n



CHAPITRE 2 

131 
 

habitat types across years (Tableau 2-9). Pair-wise tests showed that FEve was higher in 2006 

than in 2007 and 2009 for the ARs (Figure 2-33). No differences were observed in functional 

evenness across years for NR. Significant differences in FEve were observed for the box-

culvert of AR-NEAR between 2006 and 2007 and between 2007 and 2009. FEve was also 

different for culvert reefs of AR-FAR between 2006 and 2007 and between 2007 and 2009. 

For functional divergence FDiv, no significant differences were observed (Tableau 2-9). 

 

4.3. Total density  
 

PERMANOVA main-tests showed that fish density was significantly higher on the ARs 

(0.35±0.05 ind m2) than on the NR (Tableau 2-9; 12.58±1.60 ind m2). Significant differences 

were also observed between the habitat types of ARs, with lower fish densities on H reef 

types than on B and C reef types (Figure 2-33). No significant differences were observed 

between years, between artificial locations AR-NEAR and AR-FAR or for the interaction 

terms of the tested model. 

 

4.4. Size structure  
 

Size structure of fish communities differed between years with a significant difference 

between 2006 and 2009 (Tableau 2-10). Size structure was also different between reef type 

and habitat type with a significant difference between culvert reefs (C) and chaotic clusters 

(H) and between box-culvert reefs (B) and chaotic clusters (H) of both AR locations (Figure 

2-34). Nevertheless, these differences seem to be related to differences in relative densities, 

more than to the size structure itself, as the medium size class (A2) was the most represented 

for any kind of habitat regardless of years (Figure 2-34). 
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Figure 2-34. Box-plots of fish communities size structure per habitat type and years (B: box-culvert, C: 
culvert, H: chaotic heap type of reef, NR: natural reef). 

 

4.5. Fish community structure 
 

PERMANOVA main-tests showed that fish community structure was significantly 

different between years, reef-type, habitat and for reef-types among years (Tableau 2-10). 

Community structure was different between all three years and between ARs and NR (Figure 

2-35). Pair-wise analysis of the effect of the interaction between years and reef-type showed 

that community structure was different between the three years of survey, but only for the 

ARs and not for NR. The pair-wise analysis of the effect of habitat highlighted that 

communities associated with box-culverts (B) and culvert reefs (C) were different from those 

of chaotic heap type of reefs (H) and that for both AR locations AR-NEAR and AR-FAR 

(Figure 2-35). SIMPER analysis indicated that Boops boops, Mullus sp., Trachurus trachurus, 

Diplodus sargus and Diplodus vulgaris were primary contributors to the observed 

dissimilarity between reef-types (80.19%) and years (2006 vs. 2007: 69.53%; 2006 vs. 2009: 

67%; 2007 vs. 2009: 60.62%), accounting for nearly 60% of the observed dissimilarity. 

Dissimilarity between habitat types was mainly explained by these same fish species, and also 

with Serranus cabrilla and Coris julis, but with a smaller contribution to dissimilarity. 

Dissimilarity in fish community composition was of 58.61% between C and B, of 65.56% 
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between C and H, of 62.84 between B and H, of 83.88 between C and NR, of 85.28 between 

B and NR and of 71.52 between H and NR.

 

Tableau 2-10. Three-way PERMANOVA results for (a) community structure and (b) size structure of 
total fish community. *p < 0.1, **p <0.01, ***p < 0.001
 

Source df

a. Community structure   
Year 
Reef 
Location (Reef) 
Year x Reef 
Habitat (Location (Reef)) 
Year x Location (Reef) 
Year x Habitat (Location (Reef)) 
Residuals 41
b.Size structure 

 
Year 
Reef 
Location (Reef) 
Year x Reef 
Habitat (Location (Reef)) 
Year x Location (Reef) 
Year x Habitat (Location (Reef)) 
Residuals 41

 

 

Figure 2-35. MDS of community structure per habitat
type of reef, NR: natural reef). 

f 62.84 between B and H, of 83.88 between C and NR, of 85.28 between 

B and NR and of 71.52 between H and NR. 

way PERMANOVA results for (a) community structure and (b) size structure of 
< 0.1, **p <0.01, ***p < 0.001 

df MS F P-value 
 

         
2 4225.7 3.2320 0.0004 ***  
1 22717.0 17.3750 0.0001 ***  
1 1305.5 0.9985 0.4149 

 
2 3639.0 2.7832 0.0009 ***  
4 5163.7 3.9494 0.0001 ***  
2 1357.1 1.0379 0.4063 

 
8 1460.9 1.1174 0.2767 

 
41 1307.5 

   
     
2 1917 2.1434 0.0313 * 
1 20792 23.247 0.0001 ***  
1 933.72 1.044 0.3886 

 
2 433.88 0.48512 0.8546 

 
4 2917.2 3.2617 0.0002 ***  
2 479.31 0.53591 0.8311 

 
8 996.26 1.1139 0.3258 

 
41 894.38 

   

 

MDS of community structure per habitat-type (C: culvert, B: box-culvert, H: chaotic heap 

CHAPITRE 2 

133 

f 62.84 between B and H, of 83.88 between C and NR, of 85.28 between 

way PERMANOVA results for (a) community structure and (b) size structure of 

culvert, H: chaotic heap 
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5. Discussion  
 

5.1. Contrasting fish communities between AR and NR  
 

Fish communities of Leucate - Le Barcarès ARs differed from those of the NR by 

density (AR>NR), species evenness (AR>NR), functional dispersion (AR>NR), community 

structure and size structure. Species diversity, functional evenness, functional divergence 

remained unaffected by reef-type. Compared to NR, nearly twice as much species were 

encountered on the ARs. Despite this, there were no differences in species diversity between 

the two reef types.  A wider sampling of the natural reef would be necessary for a better 

investigation of species richness in this area, to verify if the low number of species 

encountered is due to the low fish densities of the natural reef or in fact to habitat 

characteristics. The species accounting for the greatest dissimilarity between AR and NR, are 

either species present in both community types but in much lower densities on the NR (Mullus 

sp., D. sargus, D. vulgaris), or species uniquely present at the ARs, like the pelagic T. 

trachurus and B. boops. The high contribution of B. boops in the dissimilarity between fish 

communities can be explained by the shoaling behaviour of this species (Harmelin 1987), 

which was in fact either absent or present in large numbers. In order to make sure that the 

high contribution of this species did not hide any other pattern, univariate and multivariate 

multifactorial analyses were run again after the removal of B. boops from the communities 

(results are not presented). The results confirmed the previously presented results obtained 

with the fish community including the bogue (same trends and same magnitude). 

 

Differences in functional diversity between AR and NR appeared only trough functional 

dispersion. The higher functional dispersion on the ARs conveys a higher functional richness. 
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One of the possible response patterns of ecosystems to increasing species or functional 

diversity is to confer to ecosystems higher stability and ability to recover in case of 

disturbances (Hooper et al. 2005). Differences in functional diversity can also be explained by 

differences in functional trait combinations of less abundant species but which are exclusively 

present on one of the reef types (AR or NR). Three species were exclusively present on NR: 

Diplodus cervinus, Symphodus melanocercus and Symphodus mediterraneus. The absence of 

the two Symphodus species could be due to a lower larval dispersal due to their benthic egg 

phase or their territorial behaviour and very small daily movement ranges. Furthermore, both 

species lay their eggs on either algae or seaweeds, which are practically absent on the studied 

ARs. Their absence could also be due to a higher predation pressure on ARs (Leitao et al. 

2008; Ryan et al. 2012) acting on fish assemblages. In fact, out of the eleven species 

exclusively present on the artificial reefs, some were carnivores or omnivores whose diets 

include small fish, such as Dicentrarchus labrax, T. trachurus, the Sciaena umbra and Phycis 

phycis. Conger conger was also present in very high densities on the ARs compared to the 

NR. Fishes only present on the ARs were generally demersal species with high daily 

movement ranges (e.g. D. labrax; S. aurata; P. erythrinus; P. acarne), which are probably 

rather transient species on the AR. It can be supposed that these fishes of higher trophic niche 

are attracted by the high food concentration on the ARs due to mussel cover and the presence 

of small foraging species. 

 

Higher fish density on ARs compared to natural reefs is often reported in literature 

(Arena et al. 2007; Dupont, 2008), and mostly explained by higher habitat heterogeneity, 

isolation and patchiness increasing niche partitioning (Willis, Winemiller & Lopez-Fernandez 

2005) which could also be the case here. Despite this, differences between fish communities 

of AR and the NR could also be due to different fishing pressure on these two locations. In 
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fact, the surveyed ARs are free from any fishing pressure, as they were protected from fishing 

during the study period, which is not the case for the NR. As Cape Leucate is the only rocky 

reef in the area, artisanal, recreational and spearfishing are highly concentrated on this reef. 

As fishing pressure can affect species-area relationship (Tittensor et al. 2007), fish 

communities on the Cape Leucate are probably the result of decades of selective fishing 

pressure, which could explain the low densities and functional richness of the NR compared 

to the AR locations. Furthermore, Micheli and Halpern (2005) have observed that in 

temperate reefs, fishes of higher trophic levels like carnivores are underrepresented in fished 

areas compared with protected areas due to selective fishing. 

 

5.2. Rapid artificial reef colonization  
 

As no differences were observed in fish densities between the two AR locations AR-

NEAR and AR-FAR and among years, fish assemblages seem to have colonized the ARs 

rapidly after their immersion, i.e. in less than two year. The preponderance of medium-sized 

adults across the surveyed years showed that the ARs were directly colonized by adult fish 

coming from other rocky reefs. No effect on fish assemblages was detected with distance to 

the natural reef, which could either mean that the colonization takes place in the first year 

after the immersion and the AR fish communities are already stabilized, or that the 

colonization of the Leucate - Le Barcarès ARs is not distance-related to Cape Leucate, which 

is the closest natural reef to the studied ARs. This second hypothesis is quite plausible, as 

colonization is a complex process influenced by biological and physical factors, like the 

dispersal of early life stages due to hydrologic conditions, the orientation mechanisms of 

larvae (Houde, 2008), movement capacities of adult fishes (Harmelin 1987; Fernandez et al. 

2008) and the interactions among species (Leitao et al. 2008). Fish communities from the 
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ARs may issue from other hard substratum habitats located further away. In fact, fish from the 

Côte Vermeille, although it is 35 km to the south, could have colonized the ARs, particularly 

through the presence of numerous seawalls and breakwaters along the sandy coast which 

could have served as stepping-stones on the way to the ARs and thus increased connectivity 

between distant rocky areas (Fernandez et al. 2008). 

 

Nevertheless, a generally decrease of species and functional evenness was observed 

between 2006 and 2009 for the AR locations. Inter-annual variations were also observed in 

community structure of artificial reefs, while on natural reef no inter-annual fluctuations were 

observed at all. This could be explained by the more or less aggregative behaviour of 

particular abundant fish on the ARs, for example the bogue and the horse mackerel which are 

notoriously shoaling species. Other highly abundant species like the mullet, the white and 

common seabreams can also occur in some circumstances in wide shoals. Another hypothesis 

for the observed inter-annual fluctuations on the ARs could be the fact that the studied ARs 

were only recently immersed and that fish assemblages are not yet stabilized. Further 

investigations would be necessary to monitor the temporal trends of fish assemblages and 

study the effect of reef maturation. For example, following a ten-year survey of fish 

assemblages associated with ARs in the Ligurian Sea (Italy), Relini et al.(2002) reported as 

well increases and decreases of some fish species. 

 

5.3. Effect of artificial reef habitat complexity  
 

Differences between the chaotic-heap type of reef and box-culvert and culvert reefs 

were observed for total fish densities and community structure. No differences were noticed 
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between culvert and box-culverts. In fact, culvert and box-culvert reefs are small isolated 

reefs with relatively low complexity compared to the chaotic heap type. Differences in 

community structure between complex (H) and less complex (C, B) artificial habitats can be 

explained by the higher ecological niche partitioning due to habitat complexity with the 

presence of crevices, caves and overhangs of different sizes. Willis et al. (2005) have also 

shown that greater habitat complexity enhances fish densities and influences fish assemblage 

structure via increased niche partitioning. Significantly higher species diversity on the chaotic 

heaps than on the culvert reefs corroborates this idea. On the other hand, total fish densities 

were interestingly higher on the less complex reefs (B, C). In fact, we could have expected to 

have higher densities with increasing complexity, but the total available habitat or patchiness 

of these reef sets could also have influenced fish densities (Fernandez et al. 2008; Hunter & 

Sayer 2009). 

 

5.4. Management implications for artificial reefs 
 

From a fisheries point of view, the Leucate - Le Barcarès ARs can positively impact the 

available local fish stock and diversify the potential fishing areas, thus mitigating the fishing 

pressure on the surrounding natural habitats. This is of course only true if the fishing pressure 

is practiced beyond the maximum sustainable yield (Baine & Side 2003). Indeed, many 

researchers warn against the increased risks of stock depletion due to the concentration of 

resources on the ARs (Grossman, Jones & Seaman 1997). In the meantime, the Leucate - Le 

Barcarès ARs support different fish communities from the natural reef and present variations 

in functional diversity. From a conservation point of view, one of the possible interpretations 

of increased functional diversity on the ARs of Leucate - Le Barcarès is to confer to this 

coastal ecosystem a higher stability and ability to recover in case of disturbances (Hooper et 
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al. 2005), which could be attributed to higher habitat complexity (and niche partitioning) and 

low fishing pressure (absence of selective extraction of fish belonging to some specific 

functional niches). Even if it is difficult to predict the long-term effects of these newly added 

habitats on fish assemblages and coastal ecosystem processes, the present results indicate that 

artificial reefs located along sandy coastal areas with few rocky habitats and under high river 

nutrient influence, have positive effects on coastal fish communities by offering new 

ecological niches and increasing functional richness, particularly for carnivores or higher 

trophic level species. Habitat heterogeneity and isolation of artificial reefs seem to contribute 

to these positive effects and should be integrated into future AR projects. 

 

It is nevertheless sure that the concentration effect of ARs increases the catchability of 

resources and thus the risks of stock depletion if no management strategy is defined 

(Bohnsack 1989; Baine 2001). Despite the conclusive evidence that ARs can be a powerful 

management and conservation tool for fisheries as they enhance fish densities and functional 

diversity, we still believe that ARs should not serve as “ecological compensation” to exempt 

us from applying a responsible and sustainable management of halieutic resources. They 

should rather be used in complement to a well-defined co-management strategy involving 

fishermen, scientists and marine protected area (MPA) managers. Nevertheless, legal 

provisions and management strategies are still lacking in many AR projects today (Bohnsack 

& Sutherland 1985; Pickering 2000), where ARs are often immersed at the demand of local 

fishermen with no long-term management goals. If AR projects are globally well accepted by 

stakeholders, fishing restrictions are not so consensual and are often the source of conflicts. 

Lessons should be taken from research on MPAs, where several studies demonstrated the 

success of co-management strategies of fisheries resources (Clarke et al. 2002; Guidetti & 

Claudet 2010; Wamukota, Cinner & McClanahan 2012). 
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6. Supporting Information 
Tableau S1. Species-traits matrix of present fishes at the artificial (AR-NEAR, AR-FAR) and natural reef (NR) locations. AR corresponds to AR-NEAR and AR-FAR pooled together. (Fee: feeding 
habits; VertD: vertical distribution; SubP: substrate preference; DMR: daily movement range). When data was missing, information was completed with Fishbase (Froese & Pauly 2012). 

Species NR AR AR-NEAR AR-FAR Fee VertD SubP DMR References 
Boops boops 

 
x x x Ov D N R Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2001) 

Chromis chromis x x x 
 

Oa D R L Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002) 
Conger conger x x x x Cf B R L Harmelin (1987); Stergiou & Karpouzi (2002); Pita & Freire (2011) 
Coris julis x x 

 
x Oa D R L Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Palmer et al. (2011) 

Ctenolabrus rupestris x x x x Oa D R L Stergiou & Karpouzi (2001) 
Dicentrarchus labrax 

 
x x x Cd D N B Rodgakis et al. (2010); Pita & Freire (2011) 

Diplodus annularis 
 

x x x Oa D V L Stergiou & Karpouzi (2002); Tzanatos et al. (2008); March et al. (2011) 
Diplodus cervinus x 

   
Oa D R R Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Derbal & Kara (2006) 

Diplodus sargus x x x x Oa D R R Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Abecasis, Bentes & Erzini (2009); D'Anna et al. 
(2011) 

Diplodus vulgaris x x x x Oa D R R Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Abecasis , Bentes & Erzini (2009); Alos, Cabanellas-
Reboredo & March (2012) 

Mullus barbatus x x x x Oa B S R Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Machias, Somarakis & Tsimenides 
(1998) 

Oblada melanura 
 

x x x Oa D R R Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002) 
Pagellus acarne 

 
x x 

 
Oa D S R Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Pagellus erythrinus 
 

x 
 

x Oa D S R Stergiou & Karpouzi (2002) 
Phycis phycis 

 
x x x Cf B R L Markle (1982); Harmelin (1987); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Pomadasys incisus 
 

x x x Oa D R R Chakroun-Marzouk & Ktari (2006); Fehri-Bedoui & Gharbi (2008) 

Sarpa salpa 
 

x x 
 

H D V R Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Mendez-Villamil et al. (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Jadot & al. (2006); 
Abecasis et al. (2008) 

Sciaena umbra 
 

x 
 

x Cd D R L Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002);  Artüz (2012) 
Scorpaena notata 

 
x x x Oa B R F Harmelin (1987); Stergiou & Karpouzi (2002);  Scarcella et al. (2009) 

Scorpaena porcus x x x x Cd B R F Harmelin (1987);  Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002); Scarcella et al. (2011) 
Serranus cabrilla x x x x Oa D R F Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002);  Alos et al. (2011) 
Serranus hepatus x x 

 
x Oa D S L Labropoulou, Tserpes & Tsimenides (2009); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Sparus aurata 
 

x x 
 

Oa D N R Stergiou & Karpouzi (2002); Chaoui et al. (2004); Abecasis & Erzini (2008) 
Spicara maena 

 
x 

 
x Oa D V R Harmelin (1987); Moreno (2009); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Spicara smaris 
 

x 
 

x Oa D V R Harmelin (1987); Stergiou & Karpouzi (2002); Cetinic, Skeljo & Ferri (2011) 
Spondyliosoma 
cantharus  

x x x Oa D N R Harmelin (1987); Moreno (2002); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Symphodus 
mediterraneus 

x 
   

Oa D R L Harmelin (1987); Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Symphodus 
melanocercus 

x 
   

Oa D V L Harmelin (1987); Moreno (2002); Stergiou & Karpouzi (2002) 

Trachurus trachurus 
 

x x x Cd P N B Garcia-Charton & Perez-Ruzafa (2001); Stergiou & Karpouzi (2002) 
Trisopterus capelanus x x x x Oa D N R Alonzo-Fernandeza et al. (2008); Reubens, Degraer & Vincx (2011) 
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References of the species-trait matrix (Appendix S1) 

 

Abecasis, D., Bentes, L., Coelho, R., Correia, C., Lino, P.G., Monteiro, P., Goncalves, J.M.S., Ribeiro, 
J. & Erzini, K. (2008) Ageing seabreams: A comparative study between scales and otoliths. 
Fisheries Research, 89, 37-48. 

Abecasis, D., Bentes, L. & Erzini, K. (2009) Home range, residency and movements of Diplodus 
sargus and Diplodus vulgaris in a coastal lagoon: Connectivity between nursery and adult 
habitats. Estuarine Coastal and Shelf Science, 85, 525-529. 

Alonso-Fernandez, A., Dominguez-Petit, R., Bao, M., Rivas, C. & Saborido-Rey, F. (2008) Spawning 
pattern and reproductive strategy of female pouting Trisopterus luscus (Gadidae) on the 
Galician shelf of north-western Spain. Aquatic living resources, 21, 383-393. 

Alonso-Fernandez, A. & Saborido-Rey, F. (2012) Relationship between energy allocation and 
reproductive strategy in Trisopterus luscus. Journal of Experimental Marine Biology and 
Ecology, 416, 8-16. 

Alos, J., Cabanellas-Reboredo, M. & March, D. (2012) Spatial and temporal patterns in the movement 
of adult two-banded sea bream Diplodus vulgaris (Saint-Hilaire, 1817). Fisheries Research, 
115, 82-88. 

Alos, J., March, D., Palmer, M., Grau, A. & Morales-Nin, B. (2011) Spatial and temporal patterns in 
Serranus cabrilla habitat use in the NW Mediterranean revealed by acoustic telemetry. Marine 
Ecology-Progress Series, 427, 173-186. 

Boisnier, E., Sagawa, T., Komatsu, T., Takagi, N., Katayama, M. & Katayama, T. (2009) A habitat 
association index to distinguish resident species along marine artificial reefs. Community 
Ecology, 10, 165-172. 

Cetinic, P., Skeljo, F. & Ferri, J. (2011) Discards of the commercial boat seine fisheries on Posidonia 
oceanica beds in the eastern Adriatic Sea. Scientia Marina, 75, 289-300. 

Chakroun-Marzouk, N. & Ktari, M.H. (2006) Caractéristiques de la reproduction et de la croissance 
pondérale relative de Pomadasys incisus (Pisces, Haemulidae) du golfe de Tunis. Cybium, 30, 
333-342. 

D'Anna, G., Giacalone, V.M., Pipitone, C. & Badalamenti, F. (2011) Movement pattern of white 
seabream, Diplodus sargus (L., 1758) (Osteichthyes, Sparidae) acoustically tracked in an 
artificial reef area. Italian Journal of Zoology, 78, 255-263. 

Derbal, F. & Kara, M.H. (2006) Régime alimentaire du sar tambour, Diplodus cervinus cervinus 
(Sparidae) des côtes de l’est algérien. Cybium, 30, 161-170. 

Dumay, O., Tari, P.S., Tomasini, J.A. & Mouillot, D. (2004) Functional groups of lagoon fish species 
in Languedoc Roussillon, southern France. Journal of Fish Biology, 64, 970-983. 

Fehri-Bedoui, R. & Gharbi, H. (2008) Sex-ratio, reproduction and feeding habits of Pomadasys incisus 
(Haemulidae) in the Gulf of Tunis (Tunisia). Acta Adriatica, 49, 5-18. 

Froese, R. & Pauly, D. (2012) FishBase. 

Garcia-Charton, J.A. & Perez-Ruzafa, A. (2001) Spatial pattern and the habitat structure of a 
Mediterranean rocky reef fish local assemblage. Marine Biology, 138, 917-934. 
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Harmelin, J.G. (1987) Structure and variability of the ichtyofauna in a Mediterranean protected rocky 
area (national park of Port-Cros, France). Marine Ecology-Pubblicazioni Della Stazione 
Zoologica Di Napoli I, 8, 263-284. 

Ito, Y., Miura, H., Nakamura, K. & Yoshida, T. (2009) Behavior properties of Jack mackerel 
Trachurus japonicus using ultrasonic biotelemetry in artificial reef off the coast of Hamochi, 
Sado Island, the Sea of Japan. Nippon Suisan Gakkaishi, 75, 1019-1026. 

Jadot, C., Donnay, A., Acolas, M.L., Cornet, Y. & Anras, M.L.B. (2006) Activity patterns, home-
range size, and habitat utilization of Sarpa salpa (Teleostei : Sparidae) in the Mediterranean 
Sea. ICES Journal of Marine Science, 63, 128-139. 

Machias, A., Somarakis, S. & Tsimenides, N. (1998) Bathymetric distribution and movements of red 
mullet Mullus surmuletus. Marine Ecology-Progress Series, 166, 247-257. 

March, D., Alós, J., Grau, A. & Palmer, M. (2011) Short-term residence and movement patterns of the 
annular seabream Diplodus annularis in a temperate marine reserve. Estuarine, Coastal and 
Shelf Science, 92, 581-587. 

Markle, D.F. (1982) Identification of larval and juvenile Canadian Atlantic gadoids with comments on 
the systematics of gadid subfamilies. Canadian Journal of Zoology-Revue Canadienne De 
Zoologie, 60, 3420-3438. 

Mendez-Villamil, M., Pajuelo, J.G., Lorenzo, J.M., Coca, J. & Ramos, A.G. (2001) Age and growth of 
the salema, Sarpa salpa (Osteichthyes, Sparidae), off the Canary Islands (East-central 
Atlantic). Archive of Fishery and Marine Research, 49, 139-148. 

Palmer, M., Balle, S., March, D., Alos, J. & Linde, M. (2011) Size estimation of circular home range 
from fish mark-release-(single)-recapture data: case study of a small labrid targeted by 
recreational fishing. Marine Ecology-Progress Series, 430, 87-U146. 

Pita, P. & Freire, J. (2011) Movements of three large coastal predatory fishes in the northeast Atlantic: 
a preliminary telemetry study. Scientia Marina, 75, 759-769. 

Punt, M.J., Groeneveld, R.A., van Ierland, E.C. & Stel, J.H. (2009) Spatial planning of offshore wind 
farms: A windfall to marine environmental protection? Ecological Economics, 69, 93-103. 

Reubens, J.T., Degraer, S. & Vincx, M. (2011) Aggregation and feeding behaviour of pouting 
(Trisopterus luscus) at wind turbines in the Belgian part of the North Sea. Fisheries Research, 
108, 223-227. 

Rogdakis, Y., Ramfos, A., Koukou, K., Dimitriou, E. & Katselis, G. (2010) Feeding habits and trophic 
level of sea bass (Dicentrarchus labrax) in the Messolonghi-Etoliko lagoons complex (Western 
Greece). Journal of Biological Research-Thessaloniki, 13, 13-26. 

Stergiou, K.I. & Karpouzi, V.S. (2001) Feeding habits and trophic levels of Mediterranean fish. 
Reviews in Fish Biology and Fisheries, 11, 217-254. 

Tzanatos, E., Somarakis, S., Tserpes, G. & Koutsikopoulos, C. (2008) Catch length analysis, relation 
to minimum landing sizes and management implications from a Mediterranean small-scale 
fisheril (Patraikos Gulf, Greece). Fisheries Research, 93, 125-134. 
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1. Synthèse / Abstract  

SYNTHÈSE 

 

Dans un contexte général de déclin des stocks de poissons du à la surpêche et 

au changement global, il apparaît crucial de mettre en place une gestion durable en 

trouvant un équilibre entre les objectifs de conservation et d’exploitation des 

ressources naturelles. En combinaison avec la mise en place de quotas de pêche, 

d’aires marines protégées ou de réserves halieutiques, les récifs artificiels sont 

aujourd’hui de plus en plus employés comme un outil de gestion des ressources 

halieutiques. Afin d’évaluer l’efficacité des RA de Leucate – Le Barcarès, différentes 

méthodes complémentaires ont été mises en place : (i) des comptages visuels en 

plongée, (ii) des suivis des débarquements de pêche et (iii) des marquages externes 

d’identification sur une espèce caractéristique des récifs artificiels étudiés. Les 

comptages en plongée ont montré une plus grande richesse spécifique et de plus 

fortes densités sur les récifs artificiels que sur le site rocheux naturel. En revanche, 

l’abondance, la biomasse et les débarquements par unité d’efforts issus du suivi des 

débarquements n’étaient pas significativement différentes entre les zones autour des 

récifs artificiels et les autres zones de pêches artisanales de la côte catalane française. 

L’expérience de marquage externe sur le sar commun (Diplodus sargus) a montré 

des déplacements importants entre récifs artificiels et la Côte  Vermeille, rocheuse, 

au sud, souligne l’importance de considérer la connectivité fonctionnelle des 

populations de poissons pour l’évaluation de l’aire d’influence des récifs artificiels. 

La présente étude fait ressortir l’intérêt de combiner des méthodes différentes pour 

l’évaluation des effets direct et indirect de l’implantation de récifs artificiels sur les 

pêcheries artisanales.  
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ABSTRACT 

 

In a general context of fisheries decline due to overfishing and to other 

phenomena such as climate change, it appears to be crucial to implement a 

sustainable management of natural resources by finding a balance between 

conservation and exploitation purposes. Artificial reefs (ARs) have recently become 

one of the existing management tools, often in combination with fishing quotas or 

marine protected areas. To evaluate the effectiveness of the studied ARs, different 

methods have been used: (i) visual census by SCUBA diving (AR scale), (ii) 

fisheries landings survey (local scale) and (iii) external fish tagging (regional scale). 

Underwater visual census (UVC) showed a significantly higher species richness and 

density in ARs than in the control site. Abundance, biomass and LPUE data 

(Landings Per Unit Effort) issued from artisanal fisheries landings survey were not 

significantly different around the AR system from other fishing grounds of the 

French Catalan coast. The tagging experiments on Diplodus sargus suggested that 

the connectivity of demersal fish populations must be taken into account to evaluate 

the influence area of ARs and thus their indirect impacts on artisanal fisheries. The 

present study highlights the interest of combining methods covering different spatial 

scales in order to evaluate direct and indirect impacts of ARs on artisanal fisheries. 

Methods for the evaluation of AR efficiency are discussed. 
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2. Introduction  

 

In a general context of the decline of fisheries due to overfishing (LAUCK et al., 1998; 

CASTILLA, 2000; AGARDY, 2003; PAULY; WATSON, 2003) and to other phenomena 

such as climate change, it is crucial that the sustainable management of natural resources by 

finding a balance between conservation and exploitation should be implemented. In the 

Mediterranean Sea, artisanal fisheries have been particularly impacted by the decline of fish 

stocks (LLEONART; MAYNOU, 2003; COLLOCA et al., 2004) as a result of the high 

fishing pressure and the increase in the price of petrol over the past decade. Different 

management tools such as fishing quotas (PAULY, 2009), marine protected areas 

(HARMELIN, 2000; CLAUDET; PELLETIER, 2004; ASHWORTH; ORMOND, 2005; 

CLAUDET et al., 2006) and, more recently, artificial reefs (BAINE; SIDE, 2003) have 

already come into use. 

 

Although the principle of attracting fish with different immersed objects has been 

known since the 18th century (MEIER et al., 1989), artificial reefs (AR) have only truly been 

used as a management tool since 1980. Today, ARs are used to increase local fish production 

(BOHNSACK et al., 1994; RELINI et al., 1994; GROSSMAN et al., 1997; PICKERING; 

WHITMARSH, 1997; RAMOS et al., 2006) but also to mitigate the impact of wastewaters 

(ANTSULEVICH, 1994; LEIHONEN et al., 1996) and aquaculture (ANGEL et al., 2005; 

GAO et al., 2008) and to restore damaged habitats (CLARK; EDWARDS, 1994; 

PICKERING et al., 1998; REED et al., 2006). Numerous studies have since focused on the 

evaluation of the efficiency of ARs as management tools of local resources, using different 

methodological approaches. Most of these studies have used scientific fishing surveys to 
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define the potential impact of ARs on artisanal fishery catches (SANTOS; MONTEIRO, 

2007), or direct visual censuses by SCUBA diving (LEITAO et al., 2009). 

 

In France, the first large-scale AR deployment project was initiated along the 

Mediterranean coast by the authorities in 1985. Due to swell and the silting up of the artificial 

structures on the French Atlantic coast, most of the ARs deployed in France are currently 

located along the Mediterranean coast, in the Gulf of Lions (BARNABÉ et al., 2000). 

Important AR projects have been undertaken since 2000 (at the ’Prado’ in the bay of 

Marseille and further west along the ’Côte Bleue’) with two major goals: conservation of fish 

stocks and boosting of the artisanal fisheries catch. The AR system studied was created in 

2004, in line with this new policy pursued by the Cepralmar, the regional organisation of 

Languedoc-Roussillon (south-west French Mediterranean region), responsible for the 

sustainable management of resources and the maintenance of local artisanal fisheries. A five-

year study of these reefs was initiated one year after the immersion of the AR sets. 

 

The main aim of this study was to evaluate the effect of a recently deployed AR system 

on fish community structure and to observe how this pattern is reflected in artisanal fishery 

catches. The underwater visual census (UVC) was adopted to provide information concerning 

fish assemblages and a fisheries landing survey was undertaken to test the direct influence of 

the AR system on artisanal fisheries. The landings per unit effort (LPUE) were analysed for 

different locations depending on the substratum type and provided a variability analysis of 

catches on a local scale. A visual tagging experiment of a target species (Diplodus sargus) 

was used to provide insight into the relationship between AR habitats and the natural 

ecosystem. 
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3. Material and Methods  

 

3.1. Study Site and Artificial Reef System  

 

The present study focuses on an artificial exploitation reef system located along the 

French Catalan coast, in the NW Mediterranean Sea (Figure 3-36A). This AR system is located 

along a spatially heterogeneous coastline, representing the natural and artificial fragmentation 

of marine ecosystems. The sandy Catalan coast is bordered in the north by Cape Leucate, in 

the south by the rocky Vermeille coast and is dotted with isolated natural rocky reefs and 

artificial structures such as the AR system studied. This AR system was installed in 2004, off 

the coast between Leucate and Le Barcarès, on a sandy substrate and is composed of 6 reef 

groups referred to as "villages". These villages run parallel to the coastline along the 15 and 

30 m isobaths (Figure 3-36B) and consist of 28 sets of concrete reefs each. Reefs sets are 

placed 50 m apart, with a village occupying a total area of 120 000 m² (400 m long × 300 m 

wide). Three different structures are used: culvert reefs, box culvert reefs and chaotic clusters, 

distributed in the "villages" according to the scheme represented in Figure 3-36C. This study 

was carried out on four chaotic cluster reefs in each of two of these "villages", Z3 (17.5 m 

deep) and Z5 (18 m deep). A natural rocky reef, located 8 km north of Z3 and 11 km north of 

Z5, was selected as control site. 

 

3.2. Data Sampling and Analysis 

 

UVC. The number of individuals per fish and invertebrate species was recorded at 

ARs and control sites by a SCUBA visual census in spring 2007. To avoid bias due to the 

high relative abundance of fish species belonging to the Blennidae and Gobidae genera, these 
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species were excluded from analyses. Visual censuses were performed along a 40 m by 2 m 

(80 m²) transect (HARMELIN-VIVIEN et al., 1985) in four zones with similar depth to the 

AR systems, selected randomly at the control site. The visual census method was adapted to 

the specific design of the AR structures, with a complete inventory of each reef set (84 m²) 

performed by one diver. The fish count was performed in three steps, in order to observe 

species of different mobility. Species were recorded in the following order: (1) highly mobile 

fish species, (2) species near the reef and (3) species inside reef cavities. Density data 

(individuals per m²) were used in analyses to compare UVC counts between AR and control 

sites. Prior to data analysis, species richness and densities were log-transformed to reduce the 

weighting of abundant species and increase that of rarer species. Fish assemblage structure of 

the different locations was compared by a similarity analysis using the PRIMER software 

package (CLARKE; WARWICK, 2001). The Bray-Curtis similarity matrix was used to 

generate a hierarchical cluster analysis. The major fish species contributing to dissimilarities 

among locations were identified by a similarity percentage analysis (SIMPER). A one-way 

ANOVA followed by a post-hoc Tukey test was performed on richness and densities to test 

the differences among locations (significance threshold: p < 0.05). 

 

Figure 3-36.Study site and location (A), position of the 6 reef groups which constitute the studied AR 
system (B) and scheme of the positioning of the reef sets in an AR village (C). 



CHAPITRE 3 

154 
 

LPUE. A survey of artisanal fisheries landings along the French Catalan coast (between 

Leucate and Port-Vendres) was undertaken in spring 2007 (April to June). During this survey, 

gear type, fishing location, species richness, abundance and weight were recorded. Biomass, 

fishing effort and LPUE (Landings Per Unit Effort) were calculated for nine different 

identified spatial areas. These nine areas were distinguished according to substrate type and 

relative position (Tableau 3-11). With the GPS position of gear deployment location, the 

biomass and LPUE data were geo-referenced on a map of the study site and analysed with a 

geographical information system (GIS). Average abundances, biomasses (kg) and LPUE (g m-

2 h-1) of the nine fishing locations were calculated and compared by separating the two 

principal gear types, gillnets and trammel nets. 

Tableau 3-11. Definition of the nine fishing locations according to substrate type and relative position. 
 

Fishing locations Substrate type 

CL - Cap Leucate rocky substrate – Mediterranean coralligenous assemblage 

AR - AR system artificial hard substrate 

IR - Isolated rocky reefs rocky substrate 

LL - Leucate lagoon sandy to muddy substrate 

NS - Northern sandy coastal area sandy to muddy substrate 

CS - Central sandy coastal area sandy to muddy substrate 

SS – Southern sandy coastal area sandy to muddy substrate 

OS – Offshore (beyond 3 miles from the coast) sandy to muddy substrate 

RC - Rocky coast (‘Vermeille’ coast) rocky substrate– Mediterranean coralligenous assemblage 
 

Tagging. A visual tagging experiment was carried out in summer 2006 on 54 

individuals of white seabream (Diplodus sargus) associated with the ARs. Fish were captured 

at night by divers using landing nets and were externally tagged with T-bar anchor tags (FD-

68BC, Floy Tag®) below the dorsal fin. Some recapture data were obtained by professional 

and recreational fishermen´s tag returns but mostly through regular recapture dives. The 

capture and recapture locations of tagged fishes were identified on a GIS map of the study site 

in order to obtain the displacement distance and the number of days between recaptures was 

calculated.  
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4. Results  

 

UVC. We identified 29 commercial fish and 6 commercial invertebrate species during 

the SCUBA visual census at the three study sites. The species recorded at each site are listed 

in Tableau 3-12. The hierarchical cluster analysis showed a distinct separation between the 

species assemblage structure of the control site and the AR sites (Z3 and Z5), with less than 

10% similarity (Figure 3-37). However, no significant difference was detected between the 

two AR sites. A one-way ANOVA on species richness and density showed a significant 

difference between locations, with p-values of 0.032 and 0.000 respectively (Tableau 3-13). 

Density at the control location was significantly lower than that in both AR villages (p-value 

= 0.000). Villages Z3 and Z5 had mean densities of 1.28 ind m-² and 2.12 ind m-² respectively, 

more than 10-fold lower than the density at the control location (Tableau 3-13). Species 

richness was only significantly higher in Z3 than at the control location (p-value = 0.036). No 

significant differences in species richness were observed between AR villages Z3 and Z5 (p-

value = 0.614; Tableau 3-14A; Tableau 3-14B). The dissimilarity percentages and the list of 

the most important species contributing to differences between locations are summarised in 

Tableau 3-15. The dissimilarity percentage between the control location and the two AR 

locations reached 90 % for Z3 and 92% for Z5. Between Z3 and Z5 the dissimilarity 

percentage of the species assemblage reached 55%. The bogue Boops boops was the species 

contributing most to dissimilarity between assemblages, with a dissimilarity percentage 

exceeding 22% for all locations. Common two-banded and white seabreams also contributed 

greatly to the dissimilarity percentage among locations (Tableau 3-15). 
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Tableau 3-12. Presence (+) or absence (-) of fish and invertebrate species at each location. C: control 
location; Z3: central artificial reef village; Z5: southern artificial reef village. AR corresponds to both 
artificial villages, Z3 and Z5 pooled together. 
 

  C Z3 Z5 AR 
Atherina sp. - + - + 
Boops boops - + + + 
Chromis chromis + + - + 
Conger conger + + + + 
Coris julis + - - - 
Ctenolabrus rupestris + + + + 
Dicentrarchus labrax - + + + 
Diplodus annularis - + + + 
Diplodus puntazzo + - - - 
Diplodus sargus + + + + 
Diplodus vulgaris + + + + 
Mullus surmuletus + + + + 
Oblada melanura  + + + + 
Pagellus acarne - + + + 
Phycis phycis - + + + 
Pomadasys incisus - + + + 
Sarpa salpa - + - + 
Sciaena umbra - - + + 
Scorpaena notata - + + + 
Scorpaena porcus + + + + 
Serranus cabrilla + + + + 
Serranus hepatus + - - - 
Sparus aurata - + - + 
Spicara maena - + - + 
Spicara smaris - - + + 
Spondyliosoma cantharus - + + + 
Symphodus tinca + - - - 
Trachurus sp. - + + + 
Trisopterus sp. - + + + 
Galathea squamifera - - + + 
Octopus vulgaris - + + + 
Palaemon serratus - - + + 
Palinurus elephas - + + + 
Portunus puber - + + + 
Stenopus spinosus - + - + 
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Figure 3-37. Hierarchical cluster analysis (group average) of all samples for the three different locations: 
control site, Z3 and Z5. 
 

 

Tableau 3-13. Mean value and standard error of abundance, species richness and density (ind.m²) for 
control site, Z3 and Z5. 
 

Abundance Richness Density (ind m-2) 

  mean value SE mean value SE mean value SE 

control 24.25 3.69 5.75 0.46 0.1212 0.0184 
Z3 178.50 34.34 13.25 0.25 2.1250 0.4088 
Z5 147.80 33.85 12.75 1.797 1.2827 0.1663 

 

 

 

Tableau 3-14. One-way ANOVA and post-hoc Tukey test comparing species richness and density between 
control location (C) and both AR systems Z3 and Z5. Significance levels: *p < 0.05; **p < 0.01; ***p< 
0.001; ns: not significant (p > 0.05). 
 

Richness Density 

  F P   F P   

Among locations 5.143 0.032 * 26.521 0.000 ***  
Pairwise tests 
C vs Z3 0.036 * 0.000 ***  
C vs Z5 0.080 ns 0.001 ***  
Z3 vs Z5   0.867 ns   0.614  ns 
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Tableau 3-15. SIMPER analysis comparing the species assemblages of the three different locations: 
control (C), Z3 and Z5. Dissimilarity percentages between locations and the contribution of each species to 
dissimilarities are reported in the first column. 
 

  Dissimilarity (%) 

C vs Z3 92.91 

Boops boops 21.90 

Diplodus sargus 16.99 

Pomadasys incises 14.73 

Diplodus vulgaris 7.29 

Mullus surmuletus 6.95 

Dicentrarchus labrax 6.75 

C vs Z5 90.00 

Boops boops 24.24 

Diplodus sargus 13.27 

Trachurus sp. 8.47 

Diplodus annularis 7.84 

Mullus surmuletus 7.63 

Serranus cabrilla 7.07 

Conger conger 5.97 

Diplodus vulgaris 4.44 

Z3 vs Z5 54.62 

Boops boops 23.81 

Diplodus vulgaris 12.20 

Diplodus sargus 8.34 

Trachurus sp. 7.71 

Mullus surmuletus 7.53 

Pomadasys incisus 7.07 

Dicentrarchus labrax 6.04 

Diplodus annularis 5.07 
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LPUE. During the fisheries landings survey in spring 2007, 90 species were identified 

including 9 invertebrate and 6 elasmobranchii species. Of the 35 species counted by UVC, all 

were present in artisanal fishery landings except the bastard grunt Pomadasys incisus, the 

black squat lobster Galathea squamifera and the two shrimp species Palaemon serratus 

(common prawn) and Stenopus spinosus (Mediterranean boxer shrimp). The distribution of 

abundance, biomass and LPUE data for the different fishing locations is shown, respectively, 

in Figure 3-38A, B and C. The results of one-way ANOVAs on abundance, biomass and 

LPUE among the different fishing locations for trammel net and gillnet catches are 

summarised in Tableau 3-16. The one-way ANOVA and the post-hoc Tukey analyses 

revealed no significant differences between locations, regardless of the type of gear used. 

 

Tagging. Of the 54 white seabreams tagged on the ARs, 5 individuals were recaptured 

(Tableau 3-17), representing a recapture rate of 9%. Three were found by divers on different 

chaotic cluster reefs from those where they were captured, 5 and 20 days after capture 

(Tableau 3-17). The two other fish were recaptured by fishermen. One moved toward the 

Leucate channel of the Leucate lagoon (Figure 3-39) and the other moved 20 km north to Port 

La Nouvelle (Figure 3-39, Tableau 3-17). 
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Figure 3-38.Box-plot representing the median, quartiles and extreme values of abundance, biomass (kg) 
and LPUE (g m-2 h-1) data for the nine different fishing locations. 
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Tableau 3-16.One-way ANOVA comparing abundance, biomass and LPUE among the 9 different fishing 
locations for trammel net and gillnet catches. Significance levels: ns: not significant (p > 0.05). 

                  

 
Abundance Biomass (g) LPUE (g m-2 h-1) 

  F P 
 

F P 
 

F P 
 

Trammel net 1.494 0.189 ns 1.210 0.309 ns 1.365 0.238 ns 

Gillnet 0.629 0.752 ns 1.898 0.067 ns 1.610 0.129 ns 

 

 . 

Figure 3-39. Movements of the recaptured tagged white seabreams (dotted line) outside of the AR villages 
and inside the village between reef sets. 

 

Tableau 3-17. Recaptured white seabreams which were tagged on the ARs of Leucate and Le Barcarès. 
                  

Recapture 
location 

Tagging 
date 

Recapture 
date 

Capture 
depth (m) 

Recapture 
depth (m) 

Distance 
(km) 

Time 
(day) 

Size 
(mm) 

Recapture 
method 

AR 31/08/2010 19/09/2010 17 17 0,2 20 385 Diving 
AR 31/08/2010 04/09/2010 17 17 0,2 5 350 Diving 
AR 31/08/2010 04/09/2010 17 17 0,2 5 208 Diving 
Leucate channel 04/09/2010 14/09/2010 17 2 6,7 11 210 Long-line 
Port La Nouvelle 19/09/2010 03/10/2010 17 2 20 15 220 Gillnet 
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5. Discussion 

 

As observed in many AR studies (ALEVIZON; GORHAM, 1989; FABI; 

FIORENTINI, 1994; GROSSMAN et al., 1997; FABI et al., 2004; ARENA et al., 2007; 

SANTOS; MONTEIRO, 2007; DUPONT, 2008), the fish assemblages associated with the 

AR structures studied were significantly different from those associated with the control site, 

especially regarding the increased fish densities on ARs compared with those of the control 

site. The comparison between AR villages Z3 and Z5, located at a similar depth but at 

different distances from the control location, provides evidence that the distance to the closest 

natural rocky reef (control location) is not a factor influencing fish assemblages (richness and 

density). Under a purely attraction hypothesis of fish from natural rocky reefs to the artificial 

reefs, one would probably have seen an abundance gradient according to distance from the 

control location. The ARs of Leucate and Le Barcarès were thus probably not attracting fish 

away from the control location at Cape Leucate. 

 

Out of the 35 invertebrate and fish species recorded during UVC, only 13 were present 

at the control site. None of the invertebrate species identified by the census were seen at the 

control location. However, the dissimilarity analysis of the species assemblages of the 

different sites showed that the species contributing most to dissimilarity were those present at 

all locations but in different proportions. Excluding the bogue Boops boops, whose high 

contribution to the dissimilarity percentage of the community assemblage was due to its 

gregarious behaviour and is not necessarily linked to the substrate type, the species 

contributing most to dissimilarity between locations is the white seabream Diplodus sargus 

sargus followed by the common two-banded seabream Diplodus vulgaris. The low abundance 

of common two-banded and white seabreams at the control location explains the important 
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contribution of these species to the dissimilarity of species assemblages between control and 

AR locations. According to the FAO statistics (FAO, 2004), the white and the common two-

banded seabream are two of the most commercially important species in southern Europe’s 

fisheries. 

 

This UVC study provides evidence that the AR studied is colonised by fish and 

invertebrates of greater or lesser commercial value. The high abundances of some demersal 

fish species on the ARs compared to those at Cape Leucate explain the differences in the 

community structure between the artificial and natural hard bottoms. As in many studies 

(CHARBONNEL et al., 2002; SHERMAN et al., 2002; BROTTO et al., 2006; GROBER-

DUNSMORE et al., 2008; LAN et al., 2008), higher fish densities can be related to the higher 

structural complexity of the habitat, providing better shelter (EKLUND, 1997). The high fish 

abundance and the high contribution of commercially valuable fish species (sparids) on the 

ARs of Leucate and Le Barcarès highlight the potential role of these artificial structures for 

fisheries enhancement. 

 

During the fisheries landing survey of spring 2007, 90 species were recorded, out of 

the 300 fish, crustacean and mollusc species identified in the Gulf of Lions (ALDEBERT, 

1997). Despite the small sampling area and the selectivity of fishing gear, nearly a third of the 

species richness of the Gulf of Lions was sampled by the artisanal fishing survey. The 

Mediterranean fisheries, except for large pelagics, are characterised by fragmented fleets with 

a large number of landing points and multispecies catches (LLEONART; MAYNOU, 2003), 

explaining in part the high species richness observed in our study. Furthermore, the area 

studied is a highly heterogeneous environment, composed of a rocky coast in the north, partly 
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surrounded by Posidonia oceanica seagrass meadows and a sandy coast in the south, 

interspersed with artificial and natural hard bottoms. This mosaic of substrates could probably 

play a role in the high species richness observed in the study area (GRATWICKE; SPEIGHT, 

2005). All but four species sampled by UVC were also identified in the fisheries landings. 

The four species observed only by UVC are rare species, including the bastard grunt 

Pomadasys incisus (PASTOR et al., 2008) and small crustaceans such as the Mediterranean 

boxer shrimp, Stenopus spinosus, and the black squat lobster, Galathea squamifera, mostly 

living in cavities, all of low commercial value and thus not targeted by fishing gear. Contrary 

to what might have been expected from the UVC results, the analyses of the fisheries data 

show no significant differences between catches made around the ARs and those from other 

fishing locations. 

 

The underwater visual census method (UVC) is mostly used in AR research to 

describe the community structure associated with artificial vs. natural habitats (BAYLE-

SEMPERE et al., 1994; BOMBACE et al., 1994; COLL et al., 1998; SEAMAN JR.; 

JENSEN, 2000; CHOU et al., 2002; ZALMON et al., 2002; ARENA et al., 2007; DUPONT, 

2008). In fact, this method provides an insight into the fish community directly associated 

with the artificial or natural hard bottoms, by the sampling of demersal and benthic species 

which are not necessarily available to fishing gear. As a complement to the UVC method, the 

LPUE data provide information on the direct effects of fish community structure on fishing 

yield, with a greater selectivity for pelagic and demersal species from homogeneous grounds 

(GODOY et al., 2002; ZALMON et al., 2002). The differences in the results of the LPUE and 

the UVC surveys demonstrate the need for insight into both the fish population dynamic and 

the fisheries dynamic, for the better understanding and management of the resources. 
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The absence of significant differences between catches off Cape Leucate and in the 

AR system could be due to the patchy distribution of reef sets and the high structural reef 

complexity. The most commonly used types of fishing gear in the study zone are gillnets and 

trammel nets, which cannot be used close to rocky bottoms and especially not on high relief 

bottoms. For this reason most nets are deployed at least at 200 m from the hard bottom 

structures. A study by Alevizon & Gorham (1989) showed an increase in local resident reef 

fishes associated with ARs but no effect on fishes dwelling in nearby non-reef habitats which 

would have been more available to net gear. Unpublished scientific fishing surveys performed 

using two different kinds of fishing gear, long-line and nets, showed differences in the 

catchability of seabreams close to the ARs studied. Long-lines seem to be much more 

efficient fishing gear on the ARs of Leucate and Le Barcarès. As indicated by Leitao et al. 

(2009) for the Algarve, long-line fishing has been widely abandoned by local artisanal 

fishermen on the French Catalan coast, in favour of easy to operate net gear. 

 

Despite the reward offered for the capture of tagged white seabreams, only two fish 

were returned by fishermen. A study by Abecasis et al. (2009) with capture-mark-recapture 

experiments on white and two-banded seabream showed similar difficulties with the return by 

fishermen, with a recapture rate between 3 and 4 %. Although it may be time consuming, 

regular recapture dives at strategic sites seem to be a good alternative for the recapture of 

tagged seabreams and in order to avoid the loss of information on these individuals. Despite 

the few recaptures, the tagging experiment indicated the connectivity between artificial reef 

sets within the same "village" as well as between the AR and habitats outside this area. The 

displacement of one of the recaptured seabreams to the Leucate channel, could show the 

potential role of the adjoining lagoon as a feeding habitat (KJERFVE, 1994; MACI; 

BASSET, 2009). Since the white seabream is one of the species contributing most to 
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differences in fish density between the control location and the AR system, this preliminary 

study emphasizes the necessity of considering the life-history connectivity of fish populations 

and their habitat usage in order to better understand the role of these artificial structures in 

fish habitats and the processes driving the increase of fish abundance close to ARs. According 

to Sheaves (2009) ’life-history connectivity’ is the sum of all migrations and dispersals among 

multiple habitats necessary to the fulfilment of the fish´s life cycle, such as spawning 

migrations, dispersal of eggs and larvae, migrations to join the adult population or feeding 

migrations and migrations to refuge habitats. Recent advances in tagging with electronic 

devices limit the difficulties of studying the spatial dynamics of highly mobile reef-fishes, as 

shown for the common two-banded and white seabream by Abecasis et al. (2009). Further 

research on habitat use and displacement patterns of white seabreams would thus be required 

to better understand the role of ARs in the habitat of coastal fishes and to find an adequate 

way to evaluate the indirect impact of ARs on fish production. 

 

As an overall conclusion, we may say that the AR system of Leucate and Le Barcarès 

is efficient for fish aggregation, including that of commercially valuable species. However, 

fishing yield is not enhanced by the proximity of the ARs as compared to that of other fishing 

locations. This preliminary study highlights the importance of using complementary 

approaches to evaluate the impact of ARs on artisanal fisheries. The results of the tagging 

experiment of white seabreams show the importance of considering the ’life-history 

connectivity’ of fish populations to evaluate the area of influence of these reefs and to study 

the impact of ARs on artisanal fisheries. 
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1. Synthèse / Abstract  

SYNTHÈSE 

 

Les récifs artificiels (RA) sont employés par les gestionnaires comme outil pour 

atténuer l’impact de la pêche sur les communautés de poissons côtières par la création de 

nouveaux habitats. Cependant, peu d’attention a été accordée à la comparaison du 

comportement de poissons sauvages habitant soit sur des récifs naturels soit sur des RA et les 

patrons spatio-temporels de déplacement de ces poissons restent inconnus. Dans ce travail, 

nous émettons l’hypothèse que les individus qui ont une préférence soit pour les récifs 

naturels, soit pour les RA peuvent présenter une utilisation différente de l’habitat, ce qui 

pourrait avoir d’importantes conséquences sur la dynamique des populations (i.e. sur les traits 

d’histoire de vie, la mortalité ou le succès reproductif). Pour cela, une expérience de 

marquage acoustique a été mise en place permettant de marquer 98 sars communs (Diplodus 

sargus) capturés sur des RA et naturels et de suivre leurs déplacements jusqu’à 8 mois durant. 

La plupart des sars présentaient de fortes résidences sur les récifs naturels et les RA les moins 

profonds (< 20 m). La connectivité entre les RA et naturels était limité du aux grandes 

distances entre ces deux types d’habitat (> 2 km). Le comportement temporel des sars était 

différent entre les RA et les récifs naturels. Les sars résidant au sein des RA présentaient 

majoritairement un patron comportemental nocturne, alors que celui des résidents du récif 

naturel était de type diurne. Ces différences dans l’utilisation journalière de l’habitat chez les 

sars communs inféodés soit aux récifs naturels ou artificiels pourraient être l’expression de la 

spécialisation individuelle au sein de la niche réalisée résultant des configurations et de la 

disponibilité en ressources différente entre ces deux types d’habitats. Les RA ont non 

seulement le potentiel de modifier la connectivité des paysages, mais également les patrons 

comportementaux individuels des poissons. Les futurs plans de gestion des zones côtières 

incluant l’implantation de RA devrait considérer ce potentiel effet de la modification de 

l’habitat sur le comportement des poissons qui pourrait avoir des implications importantes 

dans la dynamique des populations.  
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ABSTRACT 

 

Artificial reefs (AR) are used by many fisheries managers as a tool to mitigate the 

impact of fisheries on coastal fish communities by providing new habitat for many exploited 

fish species. However, the comparison between the behavior of wild fish inhabiting either 

natural or artificial habitats has received less attention, and the spatio-temporal patterns of fish 

that establish their home range in one habitat or the other remains unexplored. We 

hypothesize that individuals with a preferred habitat (i.e. natural vs. artificial) can behave 

differently in terms of habitat use, with important consequences on population dynamics (e.g. 

life-history, mortality, and reproductive success). Therefore, using biotelemetry, 98 white 

seabream (Diplodus sargus) inhabiting either artificial or natural habitats were tagged and 

their behavior was monitored for up to eight months. Most white seabreams were highly 

resident either on natural or ARs, with a preference for the shallow AR subsets. Connectivity 

between artificial and natural reefs was limited for resident individuals due to great inter-

habitat distances. The temporal behavioral patterns of white seabreams differed between 

artificial and natural reefs. Artificial-reef resident fish had a predominantly nocturnal diel 

pattern, whereas natural-reef resident fish showed a diurnal diel pattern. Differences in diel 

behavioral patterns of white seabream inhabiting artificial and natural reefs could be the 

expression of realized individual specialization resulting from differences in habitat 

configuration and resource availability between these two habitats. ARs have the potential to 

modify not only landscape connectivity but also the individual behavioral patterns of fishes. 

Future management plans of coastal areas and fisheries resources, including AR 

implementation, should therefore consider the potential effect of habitat modification on fish 

behavior, which could have key implications on fish dynamics. 
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2. Introduction 

 

Since the 1980’s, artificial reefs (AR) have been increasingly used as management tools, 

mainly to offset marine resource declines and enhance fish production (Pickering and 

Whitmarsh, 1997; Ramos et al., 2006; Seaman, 2002). In contrast with other, more widely 

used management tools, such as fishing quotas (Pauly, 2009) and marine protected areas 

(Ashworth and Ormond, 2005; Halpern and Warner, 2002), the deployment of ARs induces a 

physical alteration of bottom substrate, generally with the replacement of the naturally present 

soft bottom by concrete structures (Baine and Side, 2003). The deployment of these ARs adds 

to the other already existing habitat modifications of coastal areas induced by ongoing 

urbanization, such as the construction of harbors, seawalls, breakwaters or pontoons 

(Moschella et al., 2005). In contrast to habitat loss or degradation, these newly created 

habitats diminish inter-patch distances. These newly added hard-bottom habitats alter 

seascapes both by their habitat structure (i.e. habitat complexity, heterogeneity and nature) 

(McCoy et al., 1990), and by their habitat edges (Fagan et al., 1999). These modifications of 

habitat structure and edges have the potential to act on communities, as well as on the 

diversity and abundance of species (Beck, 2000; Underwood and Chapman, 1989) and species 

interactions by restricting or facilitating the movement of organisms within a seascape (Fagan 

et al., 1999; Saunders et al., 1991). For example, it is known from coral reef studies that, on 

the scale of a reef, sand gaps act as partial barriers to fish movements (Chapman and Kramer, 

2000; Meyer et al., 2010). Habitats with low complexity are known to provide fewer 

opportunities for refuge and to incur increased predation risks (Shulman, 1985; Smith et al., 

2011; Sweatman and Robertson, 1994). ARs immersed on these sandy gaps will probably 

change habitat utilization and spatio-temporal fish population dynamics. 
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Nevertheless, the comparison between the behavior of wild fish inhabiting natural and 

artificial habitats has received less attention (Reynolds et al. 2010) and the spatio-temporal 

patterns of fish that establish themselves in one habitat or the other remain unexplored. One of 

the main causes of this lack of study is the difficulty to track and monitor individual fish in 

the wild. However, the continuous technical improvement of electronic tags has greatly 

contributed to the advances in our understanding of the interaction of species and their 

environment (Cooke, 2008; Lucas and Baras, 2000). Specifically, acoustic tagging in marine 

ecosystems has enabled remote monitoring of animal movements and has thus provided 

insight into the spatial dynamics of many marine animals (Carr et al., 2004; Taylor and Ko, 

2011), even for highly mobile fish (Afonso et al., 2009; Goni et al., 2009). Changes in diel 

behavior for several temperate reef fish can notably be inferred from the analysis of acoustic 

detection patterns (Alos et al., 2012; Jadot et al., 2002), some of which are due to the behavior 

of hiding in rocky crevices (Topping et al., 2005) or seagrass meadows (Alos et al., 2011; 

March et al., 2010) during periods of rest. Moreover, the continuous development of statistical 

approaches to derive behavioral patterns from telemetry data has been improved during the 

last years (Patterson et al., 2008), notably the utilization of wavelet analysis to draw temporal 

patterns from movement data (Gaucherel, 2011). Therefore, the technical improvements of 

electronic tags coupled to the innovation and development of powerful tools for analyzing the 

data provide a suitable context in which to study behavioral differences at the scale of small 

seascapes dominated by natural and artificial habitats.  

 

In this study, we focused on the white seabream, Diplodus sargus (Linnaeus, 1758), a 

widely distributed and abundant demersal Sparidae of the Mediterranean and eastern Atlantic. 

This species is mostly found on rocky and vegetated bottoms (Bell, 1983; Guidetti, 2000) at 

depths mainly less than 50 m (Harmelin-Vivien et al., 1995). Nevertheless, this species also 
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occurs on sandy bottoms and lagoons (Man-Waï, 1985). White seabream reach first 

maturation at around 17 cm (Morato et al., 2001). While it is generally considered that the 

white seabream is a rudimentary hermaphrodite with partial protandry, some studies have 

shown different sizes at maturation for males (< 25 cm) and females (> 25 cm) (Martinez 

Pastor and Villegas, 1996). They are omnivorous, feeding mostly on benthic invertebrates but 

also on seaweeds (Rosecchi, 1987). FAO fisheries statistics (FAO, 2012) show a constant 

increase of global white seabream catches, which mainly correspond to artisanal fisheries. 

Throughout the study area, the white seabream is also a locally important commercial species, 

which accounts for about 7% of the catch by weight for artisanal fisheries (Lenfant, 2010). A 

previous study carried out on the ARs of Leucate – Le Barcarès showed high abundance using 

underwater visual census (Koeck et al., 2011). High abundances of white seabream were also 

reported on ARs on the Portuguese coast (Leitao et al., 2009) and  the Italian coast in Sicily 

(D'Anna et al., 2011), highlighting that ARs are a potentially essential habitat for this species. 

Moreover, D’Anna et al. (2011) studied the movement patterns of wild white seabream inside 

and in the close vicinity of AR sets. According to this study, white seabream showed strong 

site fidelity to AR and nocturnal movement patterns, hiding inside the AR set during the day 

and searching for food around the artificial structures by night. The white seabream is 

therefore a good candidate for exploring behavioral differences and their implications on 

individuals inhabiting both natural and artificial habitats. 

 

In an ongoing context of coastal habitat alteration (Stone, 1995), it appears essential to 

take into account these newly created habitats to better understand the movement patterns of 

fish and the implications of ARs on the management of marine coastal resources. Based on 

the hypothesis that individuals inhabiting one habitat or the other can behave in a different 

manner in terms of time and spatial habitat use, the main aim of this study was to compare 



 

movement patterns of white seabreams inhabiting an artificial reef (AR) system with those of 

the closest natural rocky reef. Prior to that, white seabreams were categorized into behavioral 

pattern groups using individual detection rates and residency indexes per habitat type. In order 

to distinguish between the effect of habitat type and the effect of individual adaptation on the 

temporal diel pattern, we tested diel detection patterns by pooling 

types and (ii) by fish with the same behavioral pattern. Furthermore, inter

patterns were assessed to evaluate the implications of ARs in functional seascape 

connectivity. 

 

Figure 4-40. Study area and acoustic receiver locations (

movement patterns of white seabreams inhabiting an artificial reef (AR) system with those of 

the closest natural rocky reef. Prior to that, white seabreams were categorized into behavioral 

n groups using individual detection rates and residency indexes per habitat type. In order 

to distinguish between the effect of habitat type and the effect of individual adaptation on the 

temporal diel pattern, we tested diel detection patterns by pooling detections (i) by habitat 

types and (ii) by fish with the same behavioral pattern. Furthermore, inter

patterns were assessed to evaluate the implications of ARs in functional seascape 

Study area and acoustic receiver locations (A, B). 
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movement patterns of white seabreams inhabiting an artificial reef (AR) system with those of 

the closest natural rocky reef. Prior to that, white seabreams were categorized into behavioral 

n groups using individual detection rates and residency indexes per habitat type. In order 

to distinguish between the effect of habitat type and the effect of individual adaptation on the 

detections (i) by habitat 

types and (ii) by fish with the same behavioral pattern. Furthermore, inter-habitat movement 

patterns were assessed to evaluate the implications of ARs in functional seascape 
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3. Material and Methods  

 

3.1 Study area 

 

The Leucate – Le Barcarès ARs are located along the French Catalan coast, in the 

northwestern Mediterranean Sea (Figure 4-40). This AR system is located along a sandy 

coastline, but surrounded by both natural rocky and artificial habitats and a lagoon. The sandy 

Catalan coast is bordered by different rocky habitats: in the north by Cape Leucate and in the 

south by the ‘Côte Vermeille’ (CV), at respectively 8 and 35 km from the center of the 

studied AR. This highly urbanized coast also presents artificial structures like seawalls, 

breakwaters and the studied AR-system off the coast between Leucate and Le Barcarès. This 

AR system was immersed in 2004 on a sandy substrate and is composed of 6 reef groups 

named Z1 to Z6. These AR groups run parallel to the coastline along the 15 and 25 m isobaths 

(Figure 4-40) and each consists of 28 sets of concrete reefs. Reef groups Z2, Z3 and Z5 are 15 

to 19 m deep, and Z1, Z4 and Z6 are more than 20 m deep. Reefs sets are placed 50 m apart, 

with an AR group occupying a total area of 120 000 m². 

 

3.2 Fish collection and intra-coelomic tagging  

 

The white seabreams used in this study were caught by a professional fisherman using 

long-lines. To ensure that the fish were healthy for the tagging experiment, long-lines were 

never set for more than one night. The fish caught were brought to land in an oxygenated tray 

and directly tagged in the harbor to avoid additional stress through transport and captivity. 

The tagging procedure was performed according to the methodology described in Koeck et al. 
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(in press). In short, the fishes were individually anaesthetized in a 0.2 ml l-1 solution of 

eugenol (4-allyl-2-methoxy-phenol) previously diluted in ethanol (30% eugenol and 70% 

ethanol), (Bridger and Booth, 2003; Fabrizio and Pessutti, 2007; Pastor et al., 2009), 

measured, weighed and tagged with 3.81-cm-long externally visible T-bar anchor tags to be 

returned in case of recapture by fishermen. A coded acoustic transmitter from VEMCO 

(AMIRIX Systems, Canada, Halifax) was inserted into the coelomic cavity and sutured with 

non-absorbable polyamide monofilament and a curved cutting needle. We used V9-2L 

transmitters (power output: 146 dB, weight: 4.7 g in air, dimensions: 29 mm x 9 mm, battery 

life: 151 days), programmed with an average ping interval of 60 sec (45 to 95 sec). Previous 

tests have shown that this ping interval is adapted to the monitoring of white seabream 

movement patterns with the present acoustic receiver array, avoiding the loss of important 

detections for the interpretation of their movement pattern due to too high a signal interval 

(unpublished data). After surgery, fish were kept in an oxygenated 50-L tray until they fully 

recovered, i.e. until equilibrated swimming was recovered (Fabrizio and Pessutti, 2007; 

Tsantilas et al., 2006). In order to avoid mortality after release or monitoring of biased 

movement patterns due to injuries caused during the tag implantation, fish which did not 

recover fully within 20 min were removed from sampling (Koeck et al., in press). Altogether, 

98 fish were tagged and released between May and October 2011, 42 of which were released 

at the natural reef of Cape Leucate (NR) and 56 at the AR sites (AR). Koeck et al. (in press) 

demonstrated that intra-coelomic tagging has no adverse effects on white seabream behavior 

or survival. 
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3.3 Long-term passive monitoring  

 

An array of 17 VEMCO VR2W receivers was deployed for the long-term continuous 

monitoring of the movements of white seabream. These receivers were able to record nearby 

acoustic tags emitting at a frequency of 69 kHz. For each detection, they register date and 

time and the unique ID of the received transmitter. The deployment strategy of receivers was 

implemented according to our current knowledge of the habitat preferendum of white 

seabream, by covering the main rocky bottoms of the study site, but also the six reef groups of 

the surveyed ARs and the closest seawalls (Figure 4-40). Thus, six VR2W were deployed on 

Cape Leucate, one VR2W in the center of each AR group on the top of a culvert box reef (a 

total of 6 receivers on ARs), one at the end of the Leucate harbor seawalls and Le Barcarès 

harbor seawalls. These two harbor seawalls also correspond to two of the three channels 

communicating with the lagoon of Salses-Leucate. 

 

According to water depth, two different attachment systems were used to anchor the 

receivers to the bottom. In waters above 8m depth, receivers were moored in a PVC-pipe 

vertically sunk into a concrete-filled tire. On the ARs, the tires were additionally hooked at 

each end of the culvert-box. In shallow waters (below 8m depth), receivers were attached to 

steel torches that were sunk in cement between the rocks. The detection probability of 

acoustic signals can vary greatly depending on substrate type, sea state, water depth and 

turbidity (Heupel et al., 2006; How and de Lestang, 2012; Payne et al., 2010; Simpfendorfer 

et al., 2008). Detection range tests were thus performed on the two different studied habitats 

where receivers were anchored: Cape Leucate with a shallow rocky coast (3 to 25 m depth) 

and the Leucate - Le Barcarès ARs which are surrounded by sandy bottoms (15 to 25 m 
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depth). According to the range tests, the mean detection radius of the ARs is 350 m and 250 m 

for the NR. 

 

3.4 Standardization of sampling effort  

 

The sampling effort of fish movement between NR and AR habitats was unbalanced 

due to the differential detection coverage and extent of these habitats. Thus, detection 

densities were standardized by detection surface (detections per km2). The detection areas for 

each habitat were calculated according to receiver number, detection range of the habitat and 

the overlapping of the detection ranges of some receivers. Sampling areas were 1.69 km2 for 

the ARs and 0.75 km2 for the NR. 

 

As recently mentioned by Payne et al. (2010), the probabilities of the detection of 

acoustic waves in coastal waters are highly variable. They depend on environmental noise, 

due to wave action (How and de Lestang, 2012; Klimley et al., 1998), biological activity 

(Srisurichan et al., 2005) or on physical impediments, like increased water turbidity or 

thermoclines (Finstad et al., 2005; Singh et al., 2009). To account for the temporal variability 

of the detection probabilities in the NR and AR habitats, we deployed control tags at a fixed 

position during the study period. These control tags were chosen to have the same power 

output and dimensions as the tags used for the fish, except that the delay between two signals 

was chosen much lower (9 min delay) to avoid signal collision between tags. If a temporal 

pattern in the detection probabilities of control tags was detected, a correction of the 

detections of tagged fish by control tag detections was applied according to the method 

described in Payne et al. (2010). This method consists in calculating a corrective coefficient 
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from the mean detection probability of control tags by hourly bin. Our study being conducted 

over several months, and assuming that these probabilities could vary with episodic or 

seasonal events, we computed and applied this corrective coefficient on a weekly basis rather 

than for the overall study period. 

 

3.5 Data analysis 

 

Given the very large sample size of 98 tagged white seabreams, individuals for which 

the detection period was below 20 days and showing poor movements (staying close to the 

location of release) were excluded from the data analysis to make robust conclusions. As 

reviewed in Davis (2010), stress due to manipulation and tagging can cause delayed mortality. 

Depending on stress level and fish species, mortality can occur up to 20 days after release. 

Accordingly, 74 fish were kept for the analyses, 36 of which were caught and released at the 

NR and 38 at the AR locations. The remaining fish were then grouped into behavioral groups 

according to their residency indexes for each habitat type (ratio between time spent in each 

habitat and overall detection time) and general detection rates (ratio between days detected 

and overall detection period). 

 

Visual inspection of chronogram plots (hourly detection number over the entire 

detection period) and continuous wavelet transform (CWT) were used for the temporal 

analysis of individual transmitters (fish and control tags). CWT analysis is an alternative 

method to Fast Fourrier Transform (FFT) or other time-frequency decomposition methods to 

test periodicities over different time-scales (Gaucherel, 2011). Two-dimensional wavelet 

spectrums and point-wise tests at a significance level of 95% were performed for each 
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transmitter. Mean temporal patterns of control tags and fish detections pooled by habitat type 

(AR, NR) and pooled by behavioral fish group were visually inspected using plots of mean 

detections per hourly bin and then formally tested with a generalized mixed effects model 

(GLMM) using a Poisson distribution.  GLMM is a suitable technique for the analysis of non-

normal data with random effects (Bolker et al., 2009). In our case, data was non-normally 

distributed even after transformation efforts and concerned repeated measures (detections) of 

transmitters and days. Days and transmitter (fish or control tags) were thus considered as 

random factors. The diel phase and size class of fish (i.e. small adults: below 25 cm, large 

adults: above 25 cm) were treated as fixed factors. GLMM parameters were estimated using a 

Laplacian approximation. The normality of residuals and model performance were visually 

examined using residual distributions and quantile-quantile plots of residuals against fitted 

values. The correlation between fish and control tag detections for the NR and AR were tested 

using a Pearson's correlation test. Detections were categorized into day and night phases 

according to sunset and sunrise data from the U.S. Naval Observatory 

(http://www.usno.navy.mil/USNO/astronomical-applications/data-services). CWT analyses 

were performed using the SOWAS-package (Maraun et al., 2007) and GLMM using the 

lme4- (Crawley, 2005) computed for the R statistical environment (R, 2012). The spatial 

patterns of the tagged white seabream were compared by visual inspection of the plots of 

mean detections per hourly bin for each receiver, of the number of total receivers detected and 

of the number of excursions outside the preferred habitat (i.e. number of visits to other 

habitats). 
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4. Results 

 

4.1 Control tags : removal of environmental variability from acoustic detections  

 

Mean detections per hourly bin of control tags varied over the day both for the ARs and 

the NR (Figure 4-41). The AR and NR control tags showed a similar pattern with a sharp 

decrease in detections around the sunrise and sunset hours and slight differences in detections 

between day and night. The CWT analysis highlighted no significant temporal periodicity for 

control tags over the entire detection period. However, GLMM analysis showed significant 

differences in detections between day and night for NR control tags (Tableau 4-18), with 

higher detections during the daylight hours. No differences were detected for the AR control 

tags. These results suggest that the observed temporal detection patterns were influenced by 

environmental factors, at least on the NR. The correlation test between raw fish detections and 

control tag detections for the AR and the NR showed that there was no correlation between 

hourly bin detections for the AR (R² = -0.9, p-value = 0.6698; Figure 4-42). In contrast to the 

NR, there was a low correlation between control tag and raw fish detections (R² = 0.52; p-

value = 0.0124; Figure 4-42). These results confirmed those from the temporal analysis of 

control tags: detection probabilities on the NR are influenced by environmental factors. As the 

correlation between raw fish detection and control tags on the NR is rather weak, it also 

highlights that temporal fish patterns are not only due to environmental factors, but that there 

is also a behavioral pattern of fish that should be visible with the analysis of fish detections 

corrected by the diel detection pattern of control tags. For further analyses, fish detections 

were thus corrected by the detections of control tags of the corresponding habitat (AR or NR) 

to remove the environmental effect from the observed pattern. 
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Figure 4-41. Mean detections and standard errors per hourly bin of control tags on the ARs (circles) and 
on the NRs (triangles). Detections are standardized by sampling surface and thus expressed per km². 
Vertical grey lines symbolize mean sunset and sunrise over the entire study period. 

 

 

Tableau 4-18. Results of generalised lineal mixed models testing the effect of diel phase (day vs. night) on 
mean detections of control tags on artificial reef (AR) and natural reef (NR). ‘ns’p <0.05 ‘*’p < 0.1, ‘**’p 
<0.01, ‘***’p < 0.001 
  estimate SE z-value Pr(>|t|)   

a.  AR control tags 
intercept 0.87861 0.49504 1.775 0.0759 ns 
diel phase (day) 0.15971 0.01672 9.553 <2e-16 ***  

b.  NR control tags 
intercept 1.987727 0.051143 38.87 <2e-16 ***  
diel phase (day) -0.00966 0.006392 -1.51 0.131 ns 

 

Figure 4-42. Correlation plots between control tag detections and raw detections of tagged white 
seabreams on the artificial reef (AR) and the natural reef (NR). 
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4.2 Residency and fish movement pattern  

 

The tagged white seabream ranged between 17 and 35 cm standard length, with a mean 

size of 25.91 ± 0.56 cm. Weight ranged between 155 and 1220 g with a mean value of 596.96 

± 34.96 g. The mean detection period was of 113 +/- 8 days and reached 8 months for some 

individuals. Detection rates were highly variable between individuals, ranging from 4 to 

100% of days detected (Tableau 4-19). Inspection of global detection rates and residency 

indices of each habitat type of each tagged white seabream permitted the distinction of four 

behavioral groups. A first group of 15 fish (20% of tagged fish) was characterized by low 

detection rates (DR < 50 %) conveying an occasional usage of hard bottoms, and were called 

transient individuals (T).  The three other groups correspond to individuals with high 

detection rates (DR > 70 %), 2 groups of which presented a clearly identified preferred 

habitat. On the one hand there were 20 AR-resident fish (27%) with a preference for the AR 

habitat (RIAR = 70 %), and on the other hand there were 33 NR-resident fish (45%) with a 

preference for the Cape Leucate NR habitat (RINR = 94 %). The last group consisted of 6 fish 

(8%) with No Preferred Habitat (NPH), with high detection rates but which switched from AR 

to NR during the monitoring period (Tableau 4-19). We noticed that out of the 20 AR-resident 

fish one was captured on the NR. Out of the 33 NR-resident fish, three were captured on the 

northern ARs and one on the seawall of Leucate (SW- BL). All fish of the NPH group were 

tagged on the ARs. Transient fish (T) equally consisted of fish tagged on the NR and AR, 

with one fish tagged to the SW of Leucate. 
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Tableau 4-19. Information of individual tagged white seabreams concerning their capture, their residency 
and movement patterns. (AR: Artificial Reef, NR: Natural Reef, T: Transient fish, NPH: No-Preferred 
Habitat fish, DP: Detection Period, DR: Detection Rate, RI: Residency Index, SW: SeaWalls, CV: Côte 
Vermeille, EOPH: Excursions Outside Preferred Habitat for resident fish and outside capture location for 
the other fish). 
 

Fish 
ID 

Capture 
location 

Movement 
Group 

Standard 
length 
(cm) 

Weight 
(g) 

Date 
released 

DP 
(days) 

DR 
(days) 

RI 
(NR) 

RI 
(AR) 

RI 
(SW) 

RI 
(CV) 

EOPH 

1 AR AR 26.0 590 30/07/2011 91 98.90 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
2 AR T 31.2 1005 30/07/2011 155 12.26 96.34 3.66 0.00 0.00 1 
3 AR NPH 33.5 1220 30/07/2011 106 86.79 51.64 48.36 0.00 0.00 3 
4 AR NPH 34.3 1125 29/07/2011 209 96.17 54.50 45.48 0.02 0.00 41 
5 AR T 32.4 1050 29/07/2011 72 4.17 26.67 60.00 0.00 13.33 1 
6 AR AR 24.7 480 29/07/2011 150 98.67 28.91 71.03 0.00 0.06 2 
7 NR NR 21.6 330 22/06/2011 22 95.45 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
8 NR NR 31.6 985 22/06/2011 138 78.26 99.58 0.27 0.00 0.15 6 
9 AR NR 31.3 915 22/06/2011 27 96.30 98.97 1.03 0.00 0.00 1 
10 AR NPH 28.2 650 29/07/2011 68 100.00 44.23 55.77 0.00 0.00 1 
11 AR NR 23.6 385 21/06/2011 26 92.31 99.85 0.15 0.00 0.00 1 
12 AR AR 34.6 1140 21/06/2011 114 98.25 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
13 NR NR 28.8 795 21/06/2011 52 100.00 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
14 NR NR 29.1 750 22/06/2011 196 77.65 99.90 0.10 0.00 0.00 1 
15 NR NR 33.0 1045 22/06/2011 148 97.97 99.88 0.12 0.00 0.00 2 
16 AR T 19.3 225 16/06/2011 38 47.53 0.00 3.41 42.64 53.94 1 
17 NR NR 26.8 650 17/06/2011 201 94.53 99.88 0.12 0.00 0.00 2 
18 NR NR 23.6 420 17/06/2011 41 100.00 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
19 NR NR 27.2 635 17/06/2011 193 72.69 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
20 AR AR 23.2 395 21/06/2011 248 96.37 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
21 AR AR 30.9 835 18/06/2011 207 90.34 21.54 78.46 0.00 0.00 1 
22 AR NPH 26.9 650 16/06/2011 60 96.67 61.75 38.25 0.00 0.00 1 
23 AR AR 27.2 535 21/06/2011 154 91.56 1.09 98.91 0.00 0.00 2 
24 NR NR 27.8 870 17/06/2011 201 88.06 99.93 0.07 0.00 0.00 2 
25 AR NR 23.4 410 17/06/2011 22 80.00 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
26 AR NPH 27.9 740 19/06/2011 134 95.52 63.45 36.50 0.00 0.05 11 
27 AR AR 26.6 655 16/06/2011 252 75.16 24.11 75.84 0.04 0.00 2 
28 AR AR 24.5 475 16/06/2011 158 96.20 12.42 87.47 0.08 0.03 2 
29 AR AR 23.7 405 16/06/2011 260 71.92 0.00 99.66 0.00 0.34 1 
30 AR T 31.5 995 16/06/2011 193 20.73 85.98 13.86 0.00 0.16 2 
31 AR AR 24.7 525 16/06/2011 146 98.63 18.02 81.91 0.07 0.00 3 
32 NR NR 26.0 550 30/05/2011 219 94.06 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
33 AR AR 25.3 485 30/05/2011 164 99.39 0.16 99.84 0.00 0.00 1 
34 AR NPH 18.3 205 30/05/2011 269 73.98 47.84 52.16 0.00 0.00 7 
35 NR NR 30.0 785 30/05/2011 220 95.91 99.98 0.02 0.00 0.00 1 
36 NR NR 32.4 955 30/05/2011 186 75.27 99.82 0.18 0.00 0.00 3 
37 AR T 18.5 200 28/07/2011 83 9.64 56.00 40.00 2.00 2.00 2 
38 AR AR 18.2 190 28/07/2011 102 95.10 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
39 NR AR 32.6 1140 29/07/2011 111 93.69 2.86 97.09 0.00 0.05 1 
40 NR NR 31.4 935 29/07/2011 161 95.03 99.79 0.21 0.00 0.00 3 
41 NR NR 26.6 545 29/07/2011 117 95.73 99.11 0.89 0.00 0.00 4 
42 NR NR 20.5 335 29/07/2011 79 100.00 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
43 NR NR 25.6 505 29/07/2011 159 73.58 99.71 0.29 0.00 0.00 1 
44 NR NR 32.2 970 29/07/2011 160 93.75 99.88 0.12 0.00 0.00 2 
45 AR AR 21.4 315 29/07/2011 35 80.00 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
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46 NR NR 35.0 1215 16/09/2011 125 76.80 98.19 1.81 0.00 0.00 9 
47 NR T 27.4 690 16/09/2011 166 28.92 99.73 0.00 0.00 0.27 1 
48 NR NR 20.0 225 16/09/2011 110 72.73 99.91 0.09 0.00 0.00 1 
49 NR NR 25.9 580 16/09/2011 109 71.81 99.94 0.06 0.00 0.00 1 
50 NR T 21.5 335 16/09/2011 77 45.45 99.64 0.00 0.00 0.36 1 
51 AR AR 25.0 525 24/10/2011 63 88.89 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
52 NR NR 22.2 340 16/09/2011 32 93.75 99.76 0.00 0.00 0.24 1 
53 NR NR 19.6 220 16/09/2011 110 70.27 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
54 NR NR 19.4 245 16/09/2011 54 75.56 98.48 0.38 0.00 1.14 2 
55 NR T 22.9 375 16/09/2011 26 34.62 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
56 NR T 24.8 480 16/09/2011 110 38.18 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
57 NR NR 23.6 420 16/09/2011 109 74.31 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
58 NR T 24.9 290 16/09/2011 106 25.47 96.35 0.66 0.00 2.99 2 
59 NR T 17.0 155 16/09/2011 110 23.64 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
60 NR T 22.9 395 17/09/2011 30 16.67 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
61 NR NR 18.3 210 17/09/2011 110 95.45 99.95 0.05 0.00 0.00 1 
62 AR AR 18.2 230 31/10/2011 79 78.48 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
63 SW T 30.3 945 20/10/2011 43 37.21 98.70 0.00 0.00 1.30 1 
64 AR NR 26.2 605 30/09/2011 29 89.66 94.04 5.96 0.00 0.00 1 
65 AR T 19.9 310 03/11/2011 29 6.90 0.00 60.00 0.00 40.00 1 
66 NR NR 32.0 975 07/09/2011 54 87.04 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
67 SW NR 19.7 245 09/10/2011 102 74.71 99.64 0.36 0.00 0.00 1 
68 NR NR 27.9 750 07/09/2011 60 85.00 99.76 0.24 0.00 0.00 1 
69 AR AR 31.6 1010 11/09/2011 59 88.14 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
70 AR AR 21.6 285 11/09/2011 57 94.74 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
71 AR AR 20.1 270 11/09/2011 30 96.67 0.00 100.00 0.00 0.00 0 
72 AR T 24.0 415 11/09/2011 57 40.35 95.61 4.39 0.00 0.00 1 
73 NR NR 25.5 550 07/09/2011 26 92.31 100.00 0.00 0.00 0.00 0 
74 AR AR 31.6 885 30/07/2011 161 95.65 17.72 82.24 0.03 0.00 2 
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4.3 Seascape connectivity between artificial and natural habitats 

 

Out of the 74 monitored fish, 61 fish (82%) were detected at least once on the NR of 

Cape Leucate, 55 fish (74%) on the ARs, 7 fish (10%) on the breakwaters and 17 fish (23%) 

on the Côte Vermeille which is located 35 km from the ARs and the NR. Among the 53 

resident fish of the NR and the ARs, 40% (n=21) were never detected outside their preferred 

habitat, 26% (n=14) were detected once, 21% (n=11) were detected twice and only 13% (n=7) 

were detected more than twice outside their habitat. The maximum number of excursions 

outside their preferred habitat for resident fish was nine times (Tableau 4-19). 

 

Fish detected on the seawalls were either AR-residents (n=4) or transient fish (n=2) and 

one was an NPH fish; none was an NR-resident. For all fish except for one transient (fish 

#16), excursions to the seawalls occurred only once and never exceeded a few hours. All 

detections on seawalls occurred in summer (June-July). No diel pattern was visible (Figure 4-

43b) for detections of receivers on the seawalls, but detections were very low and episodic. 

Fish detected on the CV were from all behavioral groups (AR, NR, NPH, T) and were 

detected in this habitat during the cold season between October and March, which was the end 

of the acoustic survey. Only the transient fish #16 was detected for a twelve-day period in 

July on the CV. None of the fish detected on the CV were subsequently detected again, with 

the exception of the transient fish #58, which was detected three different times by the CV 

receivers, in October, November and December. It was also the only fish to return to the Cape 

Leucate NR after being detected on the CV in the south. Receivers from the NR were all 

equivalently visited by tagged white seabreams, whereas strong differences were visible in 

detection numbers of the AR receivers (Figure 4-43). The highest detection rates were seen on 

the AR subsets Z2 and Z3. 
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Figure 4-43. Mean detections and standard errors per hourly bin by receivers of the artificial reef (Z1-Z6) 
and of the natural reef (CL1-CL6). On the left side are receivers with the most detections which were 
visited on a daily basis by white seabreams. On the right side are the receivers which were visited 
episodically. Vertical grey lines symbolize mean sunset and sunrise over the entire study period, to get an 
approximate delimitation of day- and night-time. 

 

 

 

4.4 Temporal movement pattern 

 

Individual chronogram plots of all tagged fish highlighted two different inverse patterns 

(examples of two fish over a ten-day period in Figure 4-44). The AR-resident fish (#39) 

showed higher detection rates at night than during the daytime, whereas the NR-resident fish 

(#61) showed higher detection rates during the daytime and lower during the night. For some 

fish, no clear temporal pattern was visible on the chronogram plots. The CWT analysis for 

each individual fish reported no significant temporal periodicity for fish tags over the entire 

study period, and only a few 24 h periodic patterns were visible over shorter periods of about 

a few days (examples of two fish, #39 and #61, in Figure 4-45).  
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Figure 4-44. Chronogram plots of fish 
day period. Grey areas represent night
 

Figure 4-45. Wavelet sample spectrums of AR
entire detection period. Continuous lines represent the cone of influence (COI) above which data should 
not be interpreted. The thick contours represent the 95 % confidence level and significant periodicities. 
Dashed line represents the 24h periodicity threshold.
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. Chronogram plots of fish #39 an AR-resident (a) and fish #61 a NR-resident (b) over a ten
day period. Grey areas represent night-time 

. Wavelet sample spectrums of AR-resident fish #39 (a) and NR-resident fish 
entire detection period. Continuous lines represent the cone of influence (COI) above which data should 
not be interpreted. The thick contours represent the 95 % confidence level and significant periodicities. 

h periodicity threshold. 
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resident (b) over a ten-

 

resident fish #61 (b) over the 
entire detection period. Continuous lines represent the cone of influence (COI) above which data should 
not be interpreted. The thick contours represent the 95 % confidence level and significant periodicities. 
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These two inverse diel patterns were also visible when pooling all fish by behavioral 

group and preferred habitat (Figure 4-46). Mean detections per hourly bin of the AR-residents 

(only the detections on the ARs were kept) seemed to be lower during the day than the night, 

whereas for the NR-residents (only the detections on the NR were kept) and the NPH fish 

they seemed to be lower by night. We noticed the difference of temporal diel patterns before 

and after the standardization by control tags. After the correction, differences in detections 

between day and night were reduced for the NPH fish and NR-residents. For all three 

behavioral groups, mean detections sharply increased around the dusk and dawn periods. The 

formal testing of detections between daytime and size-class of fish using a GLMM analysis 

showed significantly higher detections during the night on the AR and during the daylight 

hours on the NR (Tableau 4-20). No differences were observed for size-class of fish, only the 

interaction factor of size-class and daytime was significant for both habitats. When comparing 

between detections for behavioral groups, GLMM analysis showed significant differences in 

detections between day and night, with higher detections during the night for the AR-resident 

fish and higher during the daylight hours for the NPH fish in both habitats and for the NR-

resident fish (Tableau 4-21). 
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Figure 4-46. Mean detections and standard errors per hourly bin of AR-residents and NR-residents of 
preferred habitat and NPH fish (Non-Preferred Habitat) on AR and NR pooled together. Dots represent 
raw detections and triangles detections corrected by control-tags. Detections are standardized by sampling 
surface and thus expressed per km². Vertical grey lines symbolize mean sunset and sunrise over the entire 
study period, to get an approximate delimitation of day- and night-time. 

 

 

 

Tableau 4-20. Results of generalised lineal mixed models testing the effect of diel phase (day vs. night) and 
size-class (below 25 cm vs. above 25 cm) on mean white seabream detections pooled by reef type: AR 
(artificial reef) and NR (natural reef ). ‘ns’p <0.05 ‘*’p < 0.1, ‘**’p <0.01, ‘***’p < 0.001 
 

  estimate SE z-value Pr(>|t|)   

a.  NR 
     

intercept 2.70109 0.075878 35.6 <2e-16 ***  
diel phase (day) 0.077719 0.002323 33.45 <2e-16 ***  
size class (small) 0.093389 0.169628 0.55 0.582 ns 
diel phase * size class 0.061732 0.005844 10.56 <2e-16 ***  

b.  AR 
     

intercept 1.604215 0.130962 12.25 <2e-16 ***  
diel phase (day) -0.075269 0.003529 -21.326 <2e-16 ***  
size class (small) 0.055986 0.284049 0.197 0.844 ns 
diel phase * size class 0.128316 0.009694 13.237 <2e-16 ***  
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Tableau 4-21. Results of generalised lineal mixed models testing the effect of diel phase (day vs. night) and 
size-class (below 25 cm vs. above 25 cm) on mean detections per fish movement group and preferred 
habitat, i.e. detections on NR for NR-residents, detections on AR for AR-residents and detections on NR 
and AR separately for NPH fish. ‘ns’p <0.05 ‘*’p < 0.1, ‘**’p <0.01, ‘***’p < 0.001 
 

  estimate SE z-value Pr(>|t|)   

a.  NR-residents 
     

intercept 2.697343 0.087726 30.747 <2e-16 *** 
diel phase (day) 0.08418 0.002686 31.339 <2e-16 *** 
size class (small) 0.146935 0.185537 0.792 0.428 ns 
diel phase * size class 0.010612 0.006842 1.551 0.121 ns 

b.  AR-residents 
     

intercept 1.832328 0.138292 13.25 < 2e-16 *** 
diel phase (day) -0.098836 0.003619 -27.31 < 2e-16 *** 
size class (small) 0.214331 0.310727 0.69 0.49 ns 
diel phase * size class 0.062451 0.012041 5.186 2.14E-07 ***  

c.  NPH on NR 
     

intercept 3.187473 0.126402 25.217 < 2e-16 *** 
diel phase (day) 0.059964 0.005993 10.005 < 2e-16 *** 
size class (small) -0.793309 0.305374 -2.598 0.00938 ** 
diel phase * size class 0.067573 0.013512 5.001 5.70E-07 ***  

d.  NR on AR 
     

intercept 2.19413 0.14213 15.438 <2e-16 *** 
diel phase (day) 0.08804 0.00761 11.568 <2e-16 *** 
size class (small) -0.17344 0.36295 -0.478 0.633 ns 
diel phase * size class 0.16278 0.01625 10.015 <2e-16 *** 
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5. Discussion 

 

5.1 Need for control tags accounting for environmental variability of detection 

probability 

 

Even if acoustic tagging has been in use for decades for the monitoring of marine 

animal movements (Heupel et al., 2006), the need for the deployment of control tags during 

the whole duration of the experiment has only recently been advocated (Payne et al., 2010).  

Payne et al. (2010) showed that the observed diel detection pattern of cuttlefish (Sepia 

apama) was solely due to fluctuating diel detection probabilities, which decreased at night. 

Since that work, some studies have integrated control tags into their study design to validate 

their detection patterns (Alos et al., 2012; Bryars et al., 2012). Diel variations of detection 

probabilities were notably noticed in the study of Bryars et al. (2012), carried out on a 

heterogeneous coastal reef with sandy bottoms and seaweed along Kangaroo Island in South 

Australia. 

 

In our study, results from the control tags showed clear environmental variation during 

the sunrise and sunset and slightly diel variations in detection probabilities and with different 

magnitudes depending on habitat type. The sharp decrease in detection rate noticed during 

dawn and dusk could be explained by increased biological activity. Radford et al. (2008) 

showed that along a shallow rocky reef of New Zealand, the main source of noise was the 

biotic activity of the feeding behavior of sea-urchins and the snapping of shrimps during the 

night. These noises could represent up to 20 dB and were particularly high during the dusk 

and the dawn periods, and are known under the term “evening choruses”.  
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On the AR system of Leucate – Le Barcarès, the propagation of acoustic waves seems 

to vary less than on the Cape Leucate NR, where detection rates were significantly higher 

during daytime than by night. Differences in detection range and rates between the two 

locations may be due to habitat configuration, as the ARs are located along a sandy coast in 

contrast with the NR, which is a very uneven rocky habitat. Higher detection rates during 

daytime than night were also noticed by How and de Lestang (2012) who tested several 

factors affecting the detection probabilities of acoustic tags and emphasized that detection 

rates are highly influenced by diel phase. As the factors affecting acoustic wave propagation 

can be numerous and difficult to monitor, the use of control tags as suggested by Payne et al. 

(2010) seems to be a simple option to clear the acoustic signal from “environmental noise”. 

Nevertheless, it is necessary to have a good knowledge of the study area (substrate type, 

hydrological conditions and environmental forcing) to identify the different areas where 

control tags should be deployed. If this knowledge is lacking, it could be meaningful to 

deploy control tags spread over the acoustic receiver array. The use of control tags and the 

standardization of observed detections by control tag pattern would thus avoid misleading 

ecological conclusions concerning the movement patterns of animals. 

 

5.2 Seascape connectivity between artificial and natural habitats 

 

In many management and conservation strategies, species and populations are 

considered as homogeneous entities with stationary movement patterns, assuming that 

individual variability in behavior is negligible and that the landscape in which they move is 

homogeneous. However, recent studies have brought to light how the consideration of 

seascape ecology could contribute to conservation (Wiens, 2009). Considering seascape 

ecology and the behavioral diversity pattern of animals is particularly important when 
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planning an AR project, given the physical alteration of seascape connectivity which can be 

expected to alter the habitat use of individuals and population dynamics by facilitating or 

restricting movements between habitat patches (Saunders et al., 1991). In our study we 

showed how ARs act on seascape connectivity and the temporal diel behavior of the white 

seabream, which is a widely distributed temperate-reef fish targeted by professional and 

recreational fisheries (Abecasis et al., 2009; Erzini et al., 1996; Veiga et al., 2010).  

 

Most of the tagged white seabream (73%) showed strong site fidelity either to the ARs 

of Leucate –Le Barcarès or the NR of Cape Leucate. Like natural rocky reefs, these ARs seem 

thus to be an essential habitat for white seabream, at least where refuge and feeding are 

concerned. To obtain information about the habitat use of white seabream during the 

reproductive period, it would be necessary to monitor fish movements during the reproductive 

period in spring (Mouine et al., 2012). Other acoustic tagging experiments have shown the 

potential of ARs as suitable habitats for reef fishes in temperate (D'Anna et al., 2011), tropical 

(Topping and Szedlmayer, 2011) and also sub-arctic waters (Reynolds et al., 2010). The 

number of excursions outside the preferred habitat for resident fish was very low, showing 

that exchanges between hard-substratum habitats of the study area exist but that the degree of 

connectivity is limited due to the high residency of most individuals. A potential explanation 

of this low seascape connectivity between habitat patches could be the high inter-patch 

distances compared to the daily movement ranges of white seabream. Travel distance between 

habitat patches has been shown to influence functional connectivity in terrestrial ecosystems 

(Rothermel and Semlitsch, 2002). In Lino et al. (2009) tagged white seabreams moved from 

ARs to NRs on a daily basis but inter-habitat distances were about 500 m. This is much lower 

than in our area, where the minimal distance between ARs and the NR was 2 km. Another 

explanation could be that sandy areas were considered as non-favorable habitats where fish 
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are exposed to higher mortality risks and act as semi-permeable barriers to their movement 

capacities. A similar conclusion was drawn by Turgeon et al. (2010) for damselfish in a coral 

reef system using a small-scale gap-crossing experiment. In our case we noticed that the 

newly added habitats were nevertheless quickly colonized by white seabreams as shown in an 

underwater visual survey of the studied ARs (Koeck et al., 2011) and that fish visibly remain 

on these ARs. Given our results, the Leucate – Le Barcarès ARs do not only expand, but 

multiply the potential habitats available to white seabream, probably due to their patchy 

configuration and the range of mobility and perception of fish (Olden et al., 2004). Moreover, 

in the debate over the “concentration vs. production” action of ARs, our results are in favor of 

the real production effect of ARs due to their capacity to provide food for fish populations. 

 

Excursions to seawalls occurred interestingly only in summer whereas excursions to the 

CV, which is a more extended rocky coast in the south, occurred during the cold season. 

According to Hussein et al. (2011), about 20% of the white seabream subpopulation from the 

sandy coast, including our study location, move down to the CV when the water gets colder in 

autumn, which is a very close estimation to our result of 23%. The absence of detections on 

seawalls during the winter season could be due to a general decrease in activity and 

excursions outside the preferred habitat when water temperatures decrease. Nevertheless, an 

acoustic monitoring experiment of white seabreams over an entire year would be necessary to 

ensure that this southward movement does not convey a winter migration pattern, with fish 

coming back in spring. At a smaller spatial scale, differences in habitat utilization were also 

seen between the different artificial subsets. These differences can be partially explained by 

the uneven number of fish caught and released on the different AR subsets, which was the 

highest on the northern AR groups Z1 and Z2 and the central reefs Z3, but not only as the 

fishing effort was evenly distributed between these AR groups. In fact, most visited receivers 
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on the ARs were located at the shallowest AR subsets (Z2, Z3 and Z5) ranging between 15 

and 19 m depth, with particularly high detection rates at those closest to the NR Cape Leucate 

(Z2 and Z3). This result highlights the bathymetric preferendum of white seabream for 

shallow waters above 20 m depth, but probably also a kind of connectivity to the closest NR 

at Cape Leucate. 

 

5.3 Behavioral diversity in habitat utilization 

 

The movement and habitat use patterns of reef fishes can be very complex, sometimes 

with high individual variability. Some fish species show clear resident movement patterns 

(Bryars et al., 2012; March et al., 2011; Marshell et al., 2011) while others have different 

individual movement dynamics (Hammerschlag-Peyer and Layman, 2010; Jadot et al., 2002; 

Parsons et al., 2010). In our study we observed that the behavioral patterns of white seabream 

differed not only between resident and transient fish but also in the diel habitat use of resident 

individuals. The temporal analysis of white seabream detections reveals contrasting diel 

movement patterns between habitat types (AR and NR) but also between behavioral fish 

groups (AR-resident, NR-resident, NPH-resident). The higher detection rates on the NR of 

NR-resident and NPH fish during daytime can be linked to a diurnal pattern with increased 

foraging activity during the day and resting periods during the night. This inference is 

supported by the fact that white seabream are known to shelter in crevices during the night 

(Harmelin, 1987), which would have reduced the acoustic signal transmission and thus the 

detection rates of receivers. On the contrary, the higher detection rates on the AR for AR-

resident fish can be linked to a nocturnal pattern with higher activity by night and resting time 

during the day. Such a pattern has been recently reported by D’Anna et al. (2011), where the 

authors carried out a fine-scale receiver array which permitted them to highlight that fish were 
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hiding inside the AR set during the day and searching for food by night around the artificial 

structures on sandy- and seaweed-covered bottoms. However, fish that switched between the 

ARs and NR during the study period (NPH behavioral pattern) showed a mainly diurnal 

pattern, like the NR-resident fish, regardless of the habitat type. 

 

In their review, Bolnick et al. (2003) highlighted that significant inter-individual 

variation in niche use can occur even within sex or age. Moreover, a majority of the reported 

cases of individual specialization concerned fish species (Araujo et al., 2011). Even if these 

two diel behavioral patterns have already been reported, our study shows that diurnal and 

nocturnal behaviors co-occur, but the expression of one or the other habitat use pattern varies 

depending on habitat complexity and configuration (i.e. between AR and NR), and behavioral 

fish group, arguing for individual variation in habitat use. A possible explanation for these 

two opposite behaviors could be that fish are able to adapt their behavior to their habitat 

according to the optimal foraging (Schoener, 1971) and niche variation theory (Van Valen, 

1965). The resource choice of individuals is expected to be directed by the optimization of 

their cost/benefit ratio in order to maximize net energy income or reproductive success, which 

depends on resource availability and quality, but also on risks like competition and predation 

pressure. Hammerschlag-Peyer and Layman (2010) showed that movement metrics identified 

by acoustic monitoring can be significantly related to the resource use of coastal fish, 

emphasizing individual specialization. White seabream presented strong site fidelity to 

artificial and natural reefs, demonstrating that these two habitats provide a suitable habitat, 

even if they differ in structure and configuration and probably thus also in resources, resource 

availability, and in competition and predation risks. The diurnal and nocturnal behavioral 

patterns could be the expression of individual specialization resulting from habitat differences 

between artificial and natural reefs. Further research is necessary to confirm this hypothesis of 
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intra-population niche variation, notably to see if AR-resident and NR-resident fish do indeed 

have different resource use. If this hypothesis is proved to be valid, it would have important 

implications for ecological and conservation ecology (Bolnick et al., 2011; Bolnick et al., 

2003), highlighting the necessity of incorporating intra-population niche variation into future 

management plans. In conclusion, as artificial habitats (reefs and seawalls) have the potential 

to change landscape connectivity but also individual behavioral patterns of fishes, their 

incorporation into future management plans of coastal areas and fisheries resources seems 

essential. 

 

6. Ethic statement 

 

Under the French legislation concerning experimentation on vertebrates, the capture, 

handling and tagging procedures were approved by the departmental direction of populations 

and animal protection (certificate number A66–12–01). 
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Le changement climatique et l’augmentation des pressions anthropiques sont à 

l’origine de l’érosion de la biodiversité qui se traduit dans les services et les secteurs 

économiques qui en dépendent (Balmford et al., 2002; Balvanera et al., 2006), notamment le 

secteur de la pêche (Pauly and Watson, 2003; Pauly et al., 2005). Depuis les premiers 

effondrements de stocks de poissons, l’Homme a pris conscience que les ressources naturelles 

étaient limitées et que pour les exploiter de manière durable, il était important de trouver des 

outils de gestion (Pauly et al., 2002). Ces outils de gestion devraient permettre de maintenir 

un équilibre entre l’exploitation et la conservation des écosystèmes et de leur résilience, c'est-

à-dire leur capacité à se régénérer, notamment en cas de perturbation (Vitousek et al., 1997). 

Il est aujourd’hui généralement admis, à la fois à travers les théories de l’écologie et des 

expériences de perturbations par le passé, que les écosystèmes riches et diversifiés sont plus 

résilient que les écosystèmes avec une faible biodiversité (Petchey and Gaston, 2009). Ainsi, 

l’objectif des gestionnaires, des décideurs et des scientifiques est de trouver un compromis 

entre l’exploitation des ressources et le maintien de l’économie tout en conservant des 

écosystèmes avec une grande biodiversité et résilience. Différents outils sont utilisés pour 

compenser les effets de la pêche sur le fonctionnement et la résilience des écosystèmes. A 

l’exception des RA, l’ensemble des outils de gestion des ressources halieutiques ont pour but 

de maintenir l’équilibre entre exploitation et conservation des écosystèmes en limitant (ou en 

orientant) l’extraction de la ressource. Ces limitations se font soit par des limitations des 

zones de pêche, des techniques utilisées, des espèces ou des tailles ou en limitant par la 

quantité autorisée à extraire. Les RA sont les seuls outils de gestion dont l’objectif est au 

contraire de maintenir cet équilibre de l’exploitation durable en voulant augmenter localement 

la production des ressources en agissant cette fois directement sur le milieu physique. Cela 

explique la meilleure acceptabilité de cet outil de gestion comparativement à l’instauration de 

limitations de pêche. Les RA vont modifier la complexité de l’habitat, son étendue et ses 
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bordures, ainsi que les distances inter-habitat. Ces modifications des paysages sous-marins 

peuvent potentiellement impacter les communautés en altérant la diversité et l’abondance des 

espèces (Beck, 2000; Underwood and Chapman, 1989), mais également les interactions des 

espèces, en limitant ou facilitant les mouvements/déplacements des organismes au sein des 

paysages (Fagan et al., 1999; Saunders et al., 1991).  

 

A travers ce travail de thèse et parmi les différents aspects de l’écologie du paysage 

sur lesquels les RA peuvent influer, nous avons mis évidence le rôle des RA de Leucate – Le 

Barcarès (i) sur la structure des communautés ichtyologiques en s’intéressant à la diversité 

spécifique et fonctionnelle, et à la structure en taille des communautés, (ii) sur la connectivité 

fonctionnelle et (iii) sur les stratégies d’utilisation de l’habitat dans un paysage « composite » 

constitué d’habitat artificiels et naturels, à partir de l’étude des déplacements du sar commun, 

espèce caractéristique des RA. Dans ce dernier chapitre je discuterai, à la lumière de la 

littérature existante, des effets des RA et de leur rôle dans le paysage côtier en détaillant 

particulièrement le cas d’étude du sar commun le long de la côte catalane sableuse, pour 

ensuite développer leurs implications écologiques et de gestion. Je finirai par la mise en avant 

de points qui n’ont pas pu être abordés et de nouvelles questions apparues au fil de ce travail 

de thèse sous forme de perspectives de recherche. 
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1. Rôle des récifs artificiels dans le maintien de la biodiversité et la 

résilience des écosystèmes marins côtiers 

 

Tel que mentionné par Hooper et al. (2005), les propriétés des écosystèmes dépendent 

grandement de sa biodiversité et de ses différentes composantes, à la fois des caractéristiques 

fonctionnelles des espèces qui le compose, ainsi que de leur distribution et abondance dans le 

temps et dans l’espace. Couplés aux effets climatiques, à la disponibilité de la ressource et au 

régime de perturbation, les effets biotiques influencent le fonctionnement des écosystèmes. 

Les premières études sur la relation entre biodiversité et fonctionnement des écosystèmes (B-

FE), se concentraient uniquement sur la richesse spécifique comme métrique de la 

biodiversité, mais de plus en plus d’études insistent sur l’importance à considérer des 

métriques alternatives de la biodiversité (Reiss et al., 2009). Effectivement, de plus en plus de 

scientifiques mettent en évidence l’importance des traits fonctionnelles des espèces et de leur 

diversité, considérant que la diversité fonctionnelle est un indicateur des changements du 

fonctionnement des écosystèmes (Diaz et al., 2003; Petchey et al., 2004; Tilman et al., 1997). 

Contrairement aux indices de diversité taxonomique, la diversité fonctionnelle permet 

d’intégrer les caractéristiques fonctionnels des espèces dans l’étude de la biodiversité en 

considérant leur mode de reproduction, taille, morphologie, régime alimentaire, mode de 

nutrition ou patron de déplacements, afin de mieux appréhender le rôle et les interactions 

possibles entre les espèces d’un même assemblage. Comme pour la plupart des espèces la 

fonction qu’elles occupent dans un écosystème est rarement connue, les indices de diversité 

fonctionnelle sont calculés à partir de ces traits biologiques des espèces qui servent alors de 

proxy pour traduire les interactions entre espèces et leur environnement et ainsi mieux 

comprendre le fonctionnement des écosystèmes (Hooper et al., 2005). L’étude de la diversité 

taxonomique et fonctionnelle des assemblages de poissons des RA de LB a montré qu’ils 
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différaient de ceux observés sur la zone rocheuse la plus proche du site d’implantation des 

RA, de part leur densité, la régularité des espèces, leur diversité fonctionnelle, leur 

composition et leur structure en taille. Ces observations permettent de discuter de l’effet 

potentiel de l’implantation de RA sur le fonctionnement des écosystèmes et de leur résilience.  

 

1.1. Effet de la complexité de l’habitat, de la connectivité du paysage et de la 

pression de pêche 

 

Aucun effet de la distance entre RA et récif rocheux n’a été observé sur la diversité des 

assemblages. Ce qui montre que la diversité fonctionnelle des assemblages des RA n’est pas 

directement liée à la distance avec le Cap Leucate (CL), la zone rocheuse la plus proche, et à 

son pool d’espèces. Un certain nombre d’espèces présentes sur les RA n’ayant pas été 

répertoriées sur le CL, la diversité de poissons présents sur les RA de LB sont la résultante de 

processus de colonisation et de connectivité à l’échelle du paysage ou en tout cas à une 

échelle spatiale supérieure aux quelques km qui séparent les RA de LB du CL. En plus des 

processus de colonisation, les différences entre les assemblages des RA de LB et du CL 

peuvent être attribuées à l’effet conjoint de la pression de pêche et de la complexité de 

l’habitat.  

 

Charbonnel et al. (2002) ont étudié les communautés de poissons sur des RA avant et 

après les avoir complexifié par l’ajout de petites structures en béton à l’intérieur des espaces 

vides de RA. Les auteurs ont quantifié des augmentations significatives de la richesse 

spécifique de poissons, de leur biomasse et de leurs densités, en particulier d’espèces à valeur 

commerciale comme les sparidés, confirmant l’effet de la complexité des RA sur les 
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communautés. Basé sur la théorie de la relation espèce-aire de distribution (« Species-Area 

Relationship » SAR, (Connor and McCoy, 1979), il est considéré que des habitats complexes 

possèdent une plus grande diversité de niches écologiques et abriteraient de ce fait une plus 

grande diversité d’organismes (Petchey, 2003). Bien que certains effets de la complexité de 

l’habitat soient connus, comme notamment d’augmenter la gamme de taille des organismes, 

de diminuer les interactions prédateur-proies en lien avec la ségrégation des niches et les 

oscillations des populations, les effets sur les propriétés des écosystèmes restent encore peu 

étudiés (Kovalenko et al., 2012). Dans notre cas, même si la complexité n’a pas été mesure en 

tant que telle, les différents types de modules de RA de LB ont permis de mettre en évidence 

que la diversité des assemblages était plus forte sur les structures les plus complexes, c'est-à-

dire les RA multi-modulaires de type amas chaotique. Ce qui est en accord avec la théorie sur 

le partitionnement des niches écologiques et des études de terrain qui montre une corrélation 

positive entre la complexité de l’habitat et la richesse spécifique locale et le pool d’espèce du 

paysage (Tscharntke et al., 2012). En revanche, l’effet de la complexité de l’habitat sur les 

densités de poissons n’est pas évident dans notre cas d’étude. D’après une étude de Ruitton et 

al. (2000), une corrélation entre la complexité de l’habitat et des densités des poisons 

n’apparaît que pour certaines espèces, dont celles du genre Diplodus et la saupe (Sarpa 

salpa). Comme dans de nombreuses autres études sur les RA (Badalamenti et al., 2002; 

Dupont, 2008), de plus fortes densités ont été répertoriées sur les RA de LB par rapport aux 

zones naturelles à proximité. Généralement ces travaux invoquent l’effet de la complexité de 

l’habitat pour expliquer les différences entre sites artificiels et naturels, ce qui ne semble pas 

uniquement être le cas dans notre étude. En effet, les densités les plus forte sont répertoriées 

sur les structures artificielles avec la plus petite étendue et le ratio périmètre / aire le plus 

grand et de faible complexité, puisqu’il s’agit de dalots et de buses essentiellement constitués 

d’une grande cavité unique. Il faut par ailleurs garder à l’esprit les difficultés d’évaluation en 
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comptage visuel sur les structures de type amas chaotique, pouvant influer sur les estimations 

de densité. D’après Fagan, les bordures sont des habitats à part entière qui favoriseraient les 

interactions écologiques (1999) et qui pourraient expliquer les fortes densités sur les RA 

modulaires simples de type buse ou dalot. La disposition en patch de ces petites structures 

favoriserait l’agrégation autour de celles-ci et pourrait expliquer ces fortes densités observées 

en mettant en avant l’importance de tenir compte de la connectivité entre patchs d’habitats au 

sein des paysages. 

 

Un travail de synthèse sur la relation entre la complexité de l’habitat et la biodiversité 

d’écosystèmes de rivières a montré que lorsque l’on cherchait à restaurer des rivières suite à 

diverses pressions anthropiques, l’augmentation artificielle de la complexité structurelle des 

rivières ne permettait pas de restaurer la biodiversité de ces habitats (Palmer et al., 2010). 

D’après les auteurs, les rivières ne peuvent être restaurées par la simple complexification 

physique de la structure de l’habitat sans qu’il n’y ait d’étude approfondie sur les causes des 

perturbations et d’actions pour réduire leurs effets. Un des facteurs pouvant expliquer les 

différences de diversité fonctionnelle et de densités entre les RA de LB et du CL, peut être la 

pression de pêche qui n’est que faiblement pratiquée autour des RA comparée au CL. 

Effectivement, on peut remarquer la présence d’espèces particulièrement ciblées par la pêche 

et de niveau trophique supérieur uniquement sur les RA. Tittensor et al. (2007) mettent en 

évidence que la magnitude de variation de la relation espèce-a (SAR) entre habitats protégées 

et non protégées est du même ordre que l’intensité de pêche et cela à travers différents 

écosystèmes, coralliens ou rocheux de Méditerranée. Ces résultats montrent que la pression de 

pêche impacte la richesse spécifique, ainsi que les patrons de distributions des poissons 

inféodés aux récifs. 
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De plus, Shen et al. (2009) ont montré à partir d’une étude comparative de deux 

écosystèmes de forêt que la complexité de l’habitat seule ne permettait pas d’expliquer la 

relation espèce-aire de distribution (SAR « Species Area Relationship »), mais que c’était 

l’action combinée de la complexité de l’habitat et des capacités de dispersion qui permettait 

d’expliquer la SAR. L’effet de la dispersion est particulièrement important dans le milieu 

marin où pour de nombreux organismes (invertébrés et poissons), les stades larvaires sont 

pélagiques et de ce fait potentiellement fortement dispersif. Certaines études ont montré que 

le réapprovisionnement en larves était essentiellement lié au processus de connectivité 

démographique et non pas d’autorecrutement, comme dans le cas de la métapopulation de 

poissons clowns en Papouasie-Nouvelle-Guinée (Saenz-Agudelo et al., 2011). En plus de la 

connectivité démographique, la connectivité fonctionnelle semble jouer un rôle important 

dans la SAR, car en définitive c’est la sélection de l’habitat par les adultes qui va déterminer 

leur répartition spatiale au sein d’un paysage. Ce qui semble être vérifié par le fait que les RA 

de LB aient tout d’abord été colonisés par des poissons de taille adulte provenant d’autres 

habitats. 

 

1.2. Conséquences sur la résilience des écosystèmes 
 

Bien que les écosystèmes aient toujours eu à subir des perturbations environnementales, 

le contexte d’anthropisation des milieux naturels, montre que la magnitude et la fréquence de 

ces perturbations augmentera dans le futur (Vitousek et al., 1997), induisant ainsi des 

changements dans l’abondance et la composition des espèces modifiant à leur tour le 

fonctionnement des écosystèmes (Hooper et al., 2005). La gestion durable des ressources et 

des écosystèmes nécessite de comprendre ce qui fait qu’en cas de perturbation un écosystème 

conservera sa structure, son fonctionnement et les services qu’il apporte (Carpenter et al., 
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2005; Folke et al., 2004; Peterson et al., 1998; Walker, 1995). Cette notion a été définie par 

Holling (1973) sous le terme de résilience écologique d’un écosystème puis repris par d’autres 

auteurs (Cumming et al., 2005). 

 

Des études menées sur le milieu terrestre ont montré que des paysages structurellement 

complexes, composés de petites entités fragmentées et d’entités de plus grande étendue, 

auraient une plus grande hétérogénéité de ressources et favoriseraient ainsi la relation entre 

biodiversité et fonctionnement des écosystèmes. Les paysages avec une grande alternance 

d’habitats complexes apporteraient une certaine stabilité spatio-temporelle et résilience aux 

écosystèmes (Tscharntke et al., 2012). Cependant dans les études sur le milieu terrestre une 

certaine redondance des espèces ou de leurs fonctions est observée, ce qui est rarement le cas 

en milieu marins côtier, où la plupart des espèces ont des fonctions très complémentaires 

(Micheli and Halpern, 2005). Il est donc difficile de dire si l’implantation des RA dans des 

paysages relativement homogènes avec peu de structures rocheuses et de faible complexité 

puisse réellement agir sur la résilience des écosystèmes côtiers en abritant de plus nombreuses 

espèces. De plus l’extraction ciblée de certaines espèces particulières, souvent de niveau 

trophique supérieur, aurait tendance à retirer des groupes fonctionnels entiers des écosystèmes 

marins côtiers (Micheli and Halpern, 2005). Cela met d’avantage l’accent sur le fait que les 

milieux marins côtiers sont constitués de réseaux trophiques complexes nécessitant avec ou 

sans RA, une gestion des différentes pressions anthropiques permettant de maintenir leur 

fonctionnement, au risque de voir disparaître un certain nombre de biens et de services qui 

sont liés à leur exploitation.  
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En revanche, on peut émettre l’hypothèse que l’implantation de RA sur une côte 

sableuse où les zones rocheuses sont relativement rares pourrait agir en faveur de la résilience 

des écosystèmes rocheux, en augmentant la connectivité fonctionnelle entre zones rocheuses 

et en servant de zones de replis en cas de perturbation locale. Mumby et Hastings (2008) ont 

par exemple montré dans le cas d’écosystèmes coralliens que lors d’évènements d’ouragans, 

les récifs coralliens proches de zones de mangroves, servant alors de refuge, étaient capables 

de se régénérer, contrairement aux récifs coralliens isolés. Ou à l’inverse, l’augmentation de 

la connectivité fonctionnelle entre habitat rocheux et la création de nouveaux habitats de 

configuration différente pourrait favoriser la propagation d’espèces invasives. Dans le 

contexte de constructions côtières, Bulleri et Chapman (2010) évoquent les risques de 

propagation d’espèces invasives et de leurs effets néfastes sur les écosystèmes et l’économie 

qui en dépend. Les avis à ce sujet sont cependant partagés, certains chercheurs estimant que 

les invasions en milieu marins côtiers, à l’exception de quelques cas comme la taxifolia 

(Caulerpa taxifolia), auraient plutôt généré de la diversité et non pas d’effets néfastes (Briggs, 

2008). Dans un contexte de changement global, il est particulièrement important de considérer 

l’éventualité d’une modification de l’habitat naturel qui puisse favoriser le développement 

d’espèces exotiques. 

 

2. Rôle des récifs artificiels dans la dynamique spatiale du sar commun 

 

Les animaux évoluent au sein de paysages hétérogènes, où leur choix de l’habitat est 

contraint par des facteurs environnementaux abiotiques (e.g. caractéristiques physico-

chimique de l’habitat), des interactions écologiques (e.g. la prédation, la compétition ou le 

parasitisme ; Nakayama et al., 2011), et des caractéristiques de la population (e.g. la densité, 
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la structure en âge ou en taille ; Planque et al., 2011). Il a été montré chez les vertébrés, que le 

choix de l’habitat est un processus adaptatif qui implique également une certaine 

connaissance de l’environnement et des risques associés (Storch and Frynta, 1999) ce qui 

pourraient expliquer les différences observées entre la niche théorique d’une population et 

sa/ses niche(s) réalisée(s). La niche théorique correspond à l’habitat potentiel où les 

conditions environnementales sont favorables au maintien des populations. Loots et al. (2009) 

ont par exemple montré chez la plie commune (Pleuronectes platessa) que le choix de 

l’habitat de reproduction était indépendant des fluctuations de température et de salinité. La 

plie commune présenterait un fort attachement au site de reproduction impliquant une certaine 

mémoire de la population comme facteur contrôlant ce choix d’habitat. La connaissance des 

sites de reproduction serait alors assurée par les individus plus âgés de la population qui 

entraîneraient les plus jeunes (Petitgas et al., 2006). Dans notre étude, le suivi acoustique a 

permis de mettre en évidence le rôle des RA dans la dynamique spatio-temporelle du sar 

commun et d’identifier leurs habitats de nutrition et de refuge, de quantifier leurs capacités de 

déplacement et le degré de connectivité fonctionnelle entre les différents habitats artificiels et 

naturel de la côte catalane sableuse (principaux résultats synthétisés en Figure 5-47). De plus, 

ce suivi a mis en évidence des types comportementaux et des stratégies d’utilisation de 

l’habitat différents chez les sars communs, selon s’ils avaient élu résidence sur des récifs 

rocheux ou des RA. 

 



 

Figure 5-47. Synthèse des zones de nutrition et de refuge des sars communs sur la côte catalane sableuse 
française et de leur connectivité avec la côte rocheuse au Sud (Côte Vermeille).
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35% (soit 27% de l’ensemble des sars marqués) étaient résidents des RA attestant que les RA 

de LB sont des habitats favorables pour les sars communs, ce qui corrobore les résultats de 

D’Anna et al. (2011). D’après cette étude, les sars communs se serviraient des structures 

artificielles comme refuge et viendraient se nourrir sur les zones sableuses et couvertes de 

posidonies des alentours. Dans notre cas, certains individus résidants des RA passaient 

jusqu’à 100% de leur temps sur un village de RA, c'est-à-dire soit sur les corridors sableux 

entre les structures ou à l’intérieur des RA, montrant que les entités de villages de RA 

accomplissaient à la fois le rôle d’habitat refuge et celui de nutrition. D’autres suivis 

acoustiques réalisés ont montré le potentiel des RA comme habitat favorable aussi bien pour 

des espèces d’eaux tempérées (D'Anna et al., 2011), que tropicales (Topping and Szedlmayer, 

2011) ou même subarctiques (Reynolds et al., 2010). 

 

Bien que les RA de LB semblent être un habitat favorable au sar commun, les villages 

des RA ne sont pas tous colonisés et utilisés de façon identique. Les villages les moins 

profonds et les plus au Nord étaient colonisés de manière pérenne (Z2, Z3 > Z5) alors que 

ceux du Sud et à des profondeurs dépassant les 20 m étaient faiblement colonisés et 

considérés comme zones de passage (Z1, Z4, Z6). Bien que certains auteurs mentionnent un 

préférendum bathymétrique du sar commun s’étendant jusqu’ à 30 voir 50 m de profondeur, il 

semblerait que lorsqu’un habitat favorable est accessible à des profondeurs inférieure à 20 m, 

il sélectionnera cet habitat plutôt qu’un habitat plus profond. Ce préferendum bathymétrique 

pour les fonds de moins de 20 m peut être lié à la stratification des eaux sur la zone d’étude en 

période estivale qui s’accompagne d’une thermocline entre 0 et 25 m de profondeurs (Millot 

and Wald, 1980), mais également à l’accessibilité à la ressource trophique. La zone autour du 

Cap Leucate est en effet une zone d’upwelling côtier (Millot, 1990). Ces épisodes d’upwelling 

peuvent contribuer à une remise en suspension des éléments nutritifs augmentant alors la 
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production et favorisant le développement d’invertébrés benthiques, qui représentent 

l’essentiel de la nourriture des sars communs (Figueiredo et al., 2005; Rosecchi, 1987). La 

proximité des RA de LB avec les trois graus de la lagune de Salse - Leucate pourrait 

également affecter de manière indirecte la distribution des sars communs sur les RA. Des 

études réalisées sur le panache du Rhône ont montré la présence d’un gradient côte - large des 

apports de matière organiques et d’éléments nutritifs en relation avec le développement des 

communautés d’invertébrés benthiques (Pastor et al., 2011). Il serait possible qu’un tel 

gradient puisse exister avec les RA les moins profonds qui captent la majorité de la matière 

organique en provenance des graus de l’étang. 

 

L’effort d’échantillonnage entre les RA de LB (n=38) et le CL (n=36) étant relativement 

équilibré au départ, le fait d’avoir au final 35% de résidents sur les RA contre 55% de 

résidents sur le CL, indique cependant que l’habitat naturel et artificiel n’est pas colonisé de la 

même façon. Ce déséquilibre en faveur de l’habitat naturel pourrait indiquer une meilleure 

qualité de l’habitat que sur les RA, liée probablement à sa configuration plus étendue avec des 

zones rocheuses relativement hétérogènes réparties sur un gradient bathymétrique compris 

entre 0 et 20 m de profondeur. Néanmoins, sur la côte catalane sableuse où les substrats 

rocheux sont très rares, les RA les moins profonds, entre 15 et 19 m, diversifient et multiplient 

les habitats favorables disponibles au sar commun y présentant un comportement résident. 

 

2.2. Connectivité fonctionnelle entre habitats naturels et artificiels 
 

La connectivité écologique est un aspect de la dynamique des populations marines qui 

est largement moins étudiée que la connectivité démographique des populations qui se fait 

lors de la phase dispersive (Turgeon et al., 2010). Cependant, la connectivité liée aux stades 
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juvéniles et adultes des poissons a également son importance dans le maintien des populations 

car elle va influer sur la sélection et l’utilisation de l’habitat et de la ressource ce qui peut être 

déterminant dans un milieu de plus en plus exposé aux perturbations anthropiques et 

climatiques (Vitousek et al., 1997). Les capacités de déplacements et d’adaptations des 

individus au sein de ces paysages vont déterminer leur survie en cas de perturbations rendant 

leur habitat hostile. 

 

Lorsque l’on considère uniquement les sars communs qui présentent un patron de 

mouvement résident, on peut dire que les RA de Leucate – Le Barcarès n’augmentent pas la 

connectivité avec les habitats rocheux. D’autres études de suivi acoustique effectuées sur le 

sar commun montrent son le domaine vital journalier s’étendrait sur environ 0,11 +/- 0,08 à 

1,61 +/- 0,89 km² selon la zone d’étude (Abecasis et al., 2009; D'Anna et al., 2011; Lino et al., 

2009). La distance minimale entre les RA de LB et la zone rocheuse naturelle la plus proche 

étant de 2 km, aucun patron de mouvement journalier n’a pu être observé, mettant en évidence 

que les RA de LB multiplient les habitats favorables au sar commun dans la zone d’étude 

mais n’agrandissent pas celui préexistant du Cap Leucate. De plus, lorsque des déplacements 

sont observés en période hivernale de la côte sableuse vers la côte rocheuse (CV), les RA ne 

servent pas nécessairement de zones de passages. Le trajet entre la côte sableuse et la côte 

rocheuse étant effectué sur des périodes très courtes (1 à 9 jours), pendant lesquelles les sars 

communs ne sont pas détectés sur d’autres structures rocheuses (digues, RA, CL), semble 

indiquer qu’il s’agit de déplacements orientés et non pas de déplacements liés à un 

comportement exploratoire à la recherche de nouvelles zones de refuge ou de nutrition. La 

suivi acoustique sur le sar commun ayant été effectué entre juin et février, il n’a pas été 

possible de vérifier si ces déplacements correspondaient à des émigrations de la côte sableuse 

vers la côte rocheuse comme observé par Pastor (2008) ou des migrations hivernales avec un 
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retour vers la côte sableuse (les RA et le CL) en période chaude. Cette deuxième hypothèse 

sous-entendrait que la côte sableuse, incluant le Cap Leucate et les RA de LB, soit un habitat 

potentiellement moins favorable, tout du moins durant la période froide. La température de 

l’eau et en particulier des eaux côtières peu profondes où les fluctuations peuvent être très 

importantes, est connu pour être un facteur indicateur de mouvement de poissons notamment 

chez certaines espèces de poissons plats (Gibson, 1997). De plus, une étude menée par Lloret 

et Planes (2003) a montré que les sars communs capturés durant la période reproductive sur la 

côte rocheuse avaient une meilleure condition que ceux de la côte sableuse. D’après ces 

auteurs, la côte rocheuse serait un meilleur habitat où les dépenses énergétiques des sars 

seraient réduites avec un accès facilité à la nourriture et des risques de prédation réduits due à 

l’effet refuge du substrat rocheux. Il est cependant à noter que lors de cette l’étude, les RA de 

LB n’existaient pas encore et que le Cap Leucate n’avait pas été inclus dans l’échantillonnage 

de la côte sableuse. Les sars ont été échantillonnés au Sud du Barcarès, essentiellement à 

proximité de digues. D’après notre suivi acoustique les digues servent surtout de zones de 

passages, notamment aux individus vagabonds. Effectivement, au niveau des digues, les 

individus sont rarement détectés plus de quelques heures d’affilées, ce qui peut s’expliquer 

par la faible étendue de ces habitats artificiels et de leur exposition aux variations 

hydrologiques et courantologiques dues à leur faible profondeur. De plus, la côte sableuse et 

la côte rocheuse ne sont pas soumises aux mêmes conditions hydrologiques en raison de leur 

orientation et également du fait des particularités de la zone autour du Cap Leucate (voir 

Chapitre 1 partie I). Durant la période hivernale, il y a régulièrement des épisodes de « coups 

de mer » provenant de fort vent d’Est auxquels la côte sableuse est plus exposée. L’étendue, 

la configuration irrégulière et l’orientation de la côte rocheuse offrirait un meilleur refuge, ce 

qui pourrait expliquer des différences de qualité de l’habitat avec la côte sableuse et 

l’émigration ou migration d’une fraction de la sous-population des sars de la côte sableuse 
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(des RA et du CL) vers la Côte Vermeille en période hivernale. D’après les résultats de notre 

expérience de marquage acoustique 23 % des sars communs (n=17) effectueraient ces 

déplacements hivernaux de la côte sableuse vers la côte rocheuse. Une expérience 

préliminaire de marquage acoustique a également révélé un pourcentage similaire avec 25 % 

des sars (n=5) qui rejoignent la côte rocheuse en période froide (données non publiées). Ces 

résultats sont similaires et viennent confirmer l’étude de capture / recapture réalisée par 

marquage visuel combinée à une analyse d’otolithométrie de Pastor (2008), selon lequel 20 % 

des sars seraient concernés par ces déplacements entre côte sableuse et côte rocheuse. Ce 

phénomène d’émigration hivernale de la côte sableuse vers la côte rocheuse semble ainsi être 

un phénomène récurrent. Il faudrait compléter ces expériences de marquage acoustique sur 

l’ensemble d’une année pour définir s’il s’agit en définitive d’une simple émigration ou d’une 

migration hivernale avec un retour des individus vers leurs zones de résidence initiale. De 

plus, il serait intéressant d’évaluer la connectivité entre ces différents habitats dans les deux 

sens, c'est-à-dire en effectuant des marquages acoustiques sur des sars résidents de la Côte 

Vermeille, afin d'observer une éventuelle émigration vers la côte sableuse et plus 

particulièrement vers le Cap Leucate ou les RA de LB. 

 

En revanche, lorsque l’on considère les individus plus vagabonds, qui présentent des 

comportements exploratoires beaucoup plus développés que les individus résidents, les RA de 

LB pourraient jouer un rôle important dans la connectivité écologique du paysage. 

Généralement, les comportements exploratoires des animaux sont associés à des 

comportements avec des « prises de risque » plus importantes ou « risk-taking behavior » 

(Wilson and Godin, 2010). Les individus au comportement exploratoire développé sont 

considérés comme tels en raison du grand nombre de déplacements en dehors de leur habitat 

favorable pour explorer de nouvelles aires de nutrition et de refuge, ce qui est particulièrement 
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vrai dans des paysages où les habitats favorables sont relativement réduits et fragmentés. 

Dans d’autres études, il a été montré que la présence de « points relais » (« stepping-stones ») 

entre deux habitats favorables distants pouvait augmenter la connectivité inter-habitats 

(Chapman and Kramer, 2000) en diminuant les risques de prédation. Plusieurs études en 

milieu tropical ont en effet montré que les poissons récifaux sont d’avantage exposés à la 

prédation lorsqu’ils traversent des habitats ouverts comme les zones sableuses pour atteindre 

de nouveaux habitats de nutrition ou de refuge (Barrett, 1995; Shulman, 1985). On pourrait de 

ce fait émettre l’hypothèse que la présence des RA de LB puisse jouer le rôle de « points 

relais », favorisant la survie des individus au comportement vagabond et la connectivité entre 

habitats favorables. Cette fraction d’individus au comportement exploratoire développé 

dispose d’une plasticité comportementale importante. Dans un environnement aux 

perturbations anthropiques et climatiques grandissantes, ces individus sont susceptibles 

d’avoir une plus grande capacité d’adaptation que les individus résidents ce qui peut être 

décisif dans la persistance des populations (Wilson and Godin, 2009). 

 

2.3. Stratégie d’utilisation de l’habitat et spécialisation individuelle 
 

2.3.1. Diversité des stratégies d’utilisation de l’habitat des poissons  
 

Les stratégies d’utilisation de l’habitat des poissons peuvent être très diversifiées avec 

au sein d’une même espèce ou population parfois des variations individuelles importantes. 

Jadot et al. (2002) ont mis en évidence chez la saupe (Sarpa salpa) deux stratégies de 

mouvement, avec des individus dont l’habitat journalier est restreint et indissocié entre le jour 

et la nuit et d’autres individus don l’habitat diurne et nocturne est dissocié spatialement et plus 

étendu. Ce genre de différences a également été observé sur le pagre australien (Pagrus 

auratus) en relation avec des aires protégées vs. non-protégées, avec soit un domaine vital 



CHAPITRE 5 : DISCUSSION ET PERSPECTIVES 

229 
 

(« home-range ») unimodal plus restreint, soit bimodal plus étendu (Parsons et al., 2010). Les 

auteurs mettent en évidence que les individus résidents de l’aire protégée présentent 

uniquement un type de déplacement unimodal alors que ceux résidant dans la zone non 

protégée présentent les deux patrons. Une étude des déplacements par marquage acoustique 

couplée à une analyse isotopique a permis à Hammerschlag et Layman (2010) de mettre en 

évidence des variations intra-populationnelles de l’utilisation de l’habitat chez deux espèces 

de vivaneaux aux Bahamas. Ils montrent que les patrons de déplacement sont liés à 

l’utilisation de la ressource trophique qui diffère selon les individus d’une même population, 

mettant ainsi en évidence la spécialisation individuelle des espèces étudiées. Il est possible 

d’envisager qu’il y ait davantage d’espèces de poissons avec des stratégies différentes 

d’utilisation de l’habitat, mais que le faible nombre d’individus échantillonné lors des 

marquages acoustiques ainsi que la restriction des habitats suivis ne permette pas d’identifier 

les différents patrons de mouvement, ou les cas de spécialisation individuelle intra-

populationnelle. 

 

Chez le sar commun, nous avons observé trois types de stratégie d’utilisation de 

l’habitat : (i) des individus au comportement vagabond avec des faibles taux de détections sur 

les zones rocheuses naturelles ou artificielles, (ii) des individus résidents des récifs au patron 

diurne, (iii) des individus résidents avec un patron nocturne présent uniquement sur les RA. 

Concernant les individus vagabonds, il faudrait faire un suivi acoustique en incluant cette fois 

les matrices sableuses entre les différents habitats rocheux artificiels et naturels, pour vérifier 

qu’il s’agisse réellement d’un comportement « vagabond » et non d’individus qui ont établi 

leur domaine vital sur des zones sableuses en dehors des zones de suivi actuelles. Bien que 

l’utilisation de la ressource trophique de ces trois stratégies n’ait pas été quantifiée dans le 

suivi du sar commun, il est possible de penser, tout comme dans le cas de l’étude de 
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Hammerschlag et Layman (2010), que l’exploitation d’habitats différents et de patrons de 

mouvement différents se traduise dans l’utilisation de la ressource trophique. Les sars qui 

résident sur les RA de LB avec un patron nocturne sont susceptibles d’exploiter d’autres 

ressources trophiques, que les sars du CL avec un patron diurne ou des sars vagabonds qui se 

déplacent entre habitats rocheux. Dans ce cas, les trois patrons d’utilisation de l’habitat 

traduiraient une certaine spécialisation individuelle au sein de la même population du sar 

commun sur la côte sableuse catalane. 

 

2.3.2. Causes de la spécialisation individuelle 

 

Les causes de la spécialisation individuelle, c'est-à-dire de la variation intra-

populationnelle de l’utilisation de la ressource, peuvent être diverses (Bolnick et al., 2003) et 

abordées sous l’angle de deux approches théoriques, une approche adaptative à partir de la 

théorie de l’ « optimal foraging » (TOF) et une approche évolutionniste à partir de la 

génétique quantitative (Araujo et al., 2011). D’un point de vue évolutionniste, les variations 

intra-populationnelle de la niche écologique sont considérées comme un trait héritable 

(Ackermann and Doebeli, 2004; Taper and Case, 1985), alors qu’avec la TOF il est considéré 

qu’il s’agit d’un trait comportemental et adaptatif. La spécialisation individuelle serait alors 

issue d’une certaine variance phénotypique héritable, amplifiée ou réduite par la sélection 

naturelle. D’après la théorie de l’« optimal foraging », les organismes devraient sélectionner 

parmi les différentes ressources disponibles et les différentes voix d’accès à cette ressource, 

celle qui maximise les bénéfices énergétiques et reproductif (Schoener, 1971). Des variations 

d’occupation de niche écologique au sein d’une même population sont cependant observées, 

avec de nombreux exemples chez les poissons (Araujo et al., 2011). Ce choix de ressource et 

de stratégie d’utilisation de l’habitat dépendra de facteurs comme la disponibilité de 
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ressources alternatives, de leur valeur énergétique, du coût énergétique à capturer/trouver et 

manipuler cette ressource, ainsi que du niveau de compétition intra- et interspécifique et des 

risques de prédation liés à cette stratégie d’utilisation de l’habitat (Araujo et al., 2011; Bolnick 

et al., 2003). La spécialisation individuelle ou variation intra-populationnelle des niches 

écologiques réalisées dépendrait ainsi d’un compromis entre les interactions écologiques 

telles que la compétition et la prédation (Araujo et al., 2011), et des traits phénotypiques 

individuels et capacités compétitives individuelles liées à leurs capacités cognitive (Araujo et 

al., 2011; Loehle, 2012). D’après Schoener (1971), les individus d’une même population 

peuvent avoir des critères d’optimisation différents de la ressource (Wilson and Godin, 2009), 

certains minimisant les risques de prédation, d’autres maximisant les apports énergétiques en 

prenant plus de risques de prédation, ce qui pourrait expliquer la cooccurrence d’individus 

vagabonds avec un comportement exploratoire développé et d’individus très résidants. Ces 

différents types de comportements et leur plasticité chez les poissons ont été synthétisés par 

Conrad et al. (2011) sous le terme de « syndrome comportemental ». Le développement de 

comportements plus ou moins exploratoires (“boldness”) chez certaines espèces de poissons 

serait positivement corrélé à leurs capacités d’apprentissage (Sneddon, 2003). 

 

Concernant l’origine de la différenciation de l’utilisation de l’habitat en une stratégie 

nocturne et une stratégie diurne chez le sar commun sur la côte sableuse, on peut émettre deux 

hypothèses. Une première possibilité serait qu’il s’agisse d’une adaptation au nouvel habitat 

favorable crée par l’installation des RA de LB, dans la mesure où le patron nocturne a été 

uniquement observé chez les individus résidant des RA. Dans ce cas, nous considérons que le 

patron « original » correspond au patron diurne exprimé par les individus résidants du récif 

naturel du CL. Les individus n’ayant pas de préférence d’habitat sur la période de suivi 

manifestant un patron plutôt diurne même lorsqu’ils sont sur les RA, affirmerait cette idée. Il 
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se pourrait également que les sars résidants des RA ayant un patron nocturne soient issus 

d’individus vagabonds qui pour des raisons de limitation de l’habitat rocheux naturel ont 

adopté une stratégie de recherche de ressource différente liée à des risques différents dans un 

environnement différent. L’hypothèse de l’adaptation de certains individus au nouvel habitat 

serait plausible si l’on considère qu’il y a un effet de densité dépendance avec une limitation 

pour la ressource sur le récif naturel, avec une forte compétition intraspécifique favorisant la 

recherche de ressources alternatives, que ce soit pour le refuge ou la nourriture. Huss et al. 

(2008) ont montré par exemple chez la perche européenne (Perca fluviatilis) que les recrues 

de l’année (YOY « Young Of the Year ») les plus grands changeaient de régime alimentaire à 

base de zooplancton pour des macroinvertébrés dans des conditions de forte compétition 

intraspécifique. A la fois les coûts de la compétition sur les habitats rocheux naturels et la 

configuration particulière de l’habitat artificiel auraient alors favorisé l’apparition d’un 

comportement alternatif et probablement la spécialisation individuelle des sars qui ont 

sélectionné les RA comme habitat essentiel. La configuration en patch des structures 

composant les villages des RA de LB pourrait affecter les risques de prédation, qui d’après 

Smith et al. (2011) seraient plus élevés pour certaines espèces au niveau des bordures des 

habitats. L’effet de la prédation sur la spécialisation individuelle de la niche écologique peut 

se faire soit indirectement en réduisant l’abondance des proies et générant une limitation pour 

la ressource trophique ou bien en modifiant directement le comportement des proies en 

réponse au risque de prédation (Araujo et al., 2011). 

 

Une seconde hypothèse serait que les deux patrons coexistaient déjà avant les RA et 

traduirait peut-être une variation phénotypique héréditaire du sar commun. Le fait que ces 

deux patrons aient déjà été répertoriés dans la littérature, laisse penser qu’il ne s’agit pas 

d’une exception locale. D’Anna et al. (2011) ont montré un patron nocturne chez les sars 
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communs inféodés aux RA du golfe de Castellammare sur les côtes de Sicile, alors qu’il est 

généralement reconnu que le sar commun a un patron diurne (Harmelin, 1987; Sala and 

Ballesteros, 1997) tel qu’observé sur les individus du CL. Dans le cas de cette étude, les RA 

sont également installés sur des zones sableuses comme dans le cas des RA de LB. D’après 

les résultats de cette expérience de marquage acoustique et les observations des pêcheurs 

récréatifs qui capturent des sars de nuit en bordure de plage avec des robes très blanches 

comparé aux spécimens observés sur les zones rocheuses, mènent à penser qu’il existe au 

moins deux patrons d’utilisation de l’habitat chez le sar commun. Les sars résidants des RA 

seraient alors des individus précédemment inféodés au substrat sableux, ou avec des patrons 

plus exploratoires, qui auraient bénéficiés de la présence des RA comme habitat refuge, mais 

qui continuent à se nourrir à l’extérieur des zones rocheuses sur le substrat sableux où les 

risques de prédations ne sont pas les même que sur les zones abritées, ce qui expliquerait le 

patron inversé, nocturne. De plus, les connaissances actuelles sur l’utilisation de l’habitat et la 

distribution des sars communs peuvent être biaisées par les stratégies d’échantillonnage 

ciblant les substrats rocheux. Dans cette étude, nous nous sommes focalisés sur les zones de 

récifs artificiels et naturels pour des contraintes techniques de limitation de matériel, mais il 

serait intéressant d’inclure les matrices sableuses dans le suivi acoustique et de marquer des 

individus capturés sur les zones sableuses à l’écart des zones rocheuses pour mieux 

comprendre l’origine de ces deux patrons de déplacement observés chez le sar commun. 

 

2.3.3. Conséquences de la spécialisation individuelle 

 

Il est souvent considéré que les variations intra-populationnelles correspondent à des 

variations non-adaptatives autour d’une moyenne adaptative (Sih et al., 2004) et de ce fait 
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négligeables face aux autres facteurs biotiques et abiotiques intervenant dans la sélection de 

l’habitat et le maintien des populations. On peut effectivement se poser la question si 

l’investigation d’un niveau de complexité supplémentaire, c'est-à-dire celui de l’individu, est 

nécessaire et ce que cela apporterait. De récentes études ont montré que les variations intra-

populationnelle de l’exploitation des niches écologiques pouvait avoir des implications 

écologiques importantes et également dans la conservation et la gestion de ces populations 

(Bolnick et al., 2011; Bolnick et al., 2003; Conrad et al., 2011). Selon Conrad et al. (2011) les 

différents types comportementaux au sein d’une même population de poissons peuvent avoir 

des implications sur leur fitness. Par exemple chez le guppy (Poecilia reticulata) les individus 

avec un comportement exploratoire plus développé ont de plus grandes chances de survie en 

présence d’un prédateur que les guppies moins actifs (Smith and Blumstein, 2008). Chez le 

gambusia (Gambusia holbrooki) le comportement exploratoire est négativement corrélé à la 

fécondité (Wilson and Godin, 2010) alors que l’inverse a été recensé chez le saumon rouge 

Oncorhynchus nerka, (McPhee and Quinn, 1998). Les variations intra-populationnelles des 

niches trophiques peuvent également avoir des conséquences sur la structure des réseaux 

trophiques, puisque la source trophique principale peut fortement varier comme dans 

l’exemple cité précédemment sur la perche européenne (Huss et al., 2008). Selon la pression 

de compétition les individus peuvent passer d’un régime alimentaire principalement composé 

de zooplancton à un régime basé sur la consommation d’invertébrés benthiques. Ne pas 

considérer ces variations pourrait avoir des conséquences notamment dans les études de la 

dynamique des populations faites à partir de modèles mécanistiques où la dynamique des 

populations est prédite à partir des propriétés de ses composantes. 

 

La spécialisation individuelle peut également entrainer des réactions adaptatives éco-

évolutionnaires. En se basant sur les observations faites sur le sar commun de la côte catalane 
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sableuse où la modification de l’habitat semble avoir un effet sur les comportements ou tout 

du moins de sélectionner certaines types comportementaux, cela peut avoir des conséquences 

écologiques sur la dynamique des populations, les réseaux trophiques, mais également des 

conséquences évolutionnistes à plus long terme. La différentiation comportementale au sein 

d’une même population peut engendrer une isolation reproductive soit par isolation 

écologique ou comportementale. Schwartz et al. (2010) ont montré chez le guppy (Poecilia 

reticulata) des cas d’isolation reproductive liés à une adaptation locale à différents 

environnements. Dans des conditions expérimentales, des individus vivant dans des habitats 

soumis à de fortes pressions de prédation ont été mis en contact avec des individus vivant 

dans des habitats à faible pression de prédation. Les femelles des habitats à faible prédation 

discriminaient les mâles des habitats à forte prédation en montrant une sélection pour éviter 

une reproduction mal adaptée par rapport à l’environnement et à ses risques de prédation 

associés. Chez le sar commun on pourrait par exemple imaginer, que les individus de 

différents types comportementaux du fait de leur distinction spatiale entre aire de résidence 

(CL, RA) ne sélectionnent pas les mêmes sites de reproduction et soient de ce fait isolés. Les 

zones de reproduction du sar commun ne sont à ce jour pas connues, mais des hypothèses 

divergentes basées sur des observations existent. Les pêcheurs chalutiers mentionnent la 

présence de regroupements de sars communs au large des zones rocheuses sur des fonds 

sableux au-delà de 30 m. Alors que les pêcheurs artisanaux et chasseurs sous-marins auraient 

observés des regroupements de sars communs dans des zones d’éboulis rocheux à quelques 

mètres de profondeur. Ces hypothèses restent à vérifier, mais ces deux observations peuvent 

être valides et pourraient rejoindre l’hypothèse de différentiation comportementale chez le sar 

commun, discriminant les individus inféodés aux substrats sableux et aux RA de ceux des 

récifs rocheux étendus, ceux du substrat meuble se reproduisant sur les sites sableux profonds 

et ceux des récifs rocheux se reproduisant dans les éboulis rocheux. Une étude en cours de 
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publication sur les déplacements de sars communs réalisée en période de reproduction 

marqués dans la réserve de Torre Guaceto en Italie, montrerait qu’ils restent dans la réserve 

durant la période de reproduction (comm. Pers. M. Di Lorenzo). Dans un modèle de gestion 

de la population du sar commun sur la côte catalane sableuse, Hussein et al. (2011a, b) ont 

paramétré les zones de reproduction au large sur les fonds sableux au-delà de 30 m de 

profondeur et n’avaient trouvé aucun effet sur les biomasses de sars lors de la mise en réserve 

de ces zones de reproduction. La présence de zones de reproduction distinctes avec des zones 

en eaux peu profondes sur les récifs rocheux risquerait alors de changer le diagnostic de cette 

analyse, puisqu’il s’agit de zones ou l’intensité de la pêche artisanale est beaucoup plus 

importante. Cela met en avant l’importance d’avoir une bonne connaissance de la 

structuration spatiale des populations au cours de tout leur cycle de vie ainsi que de leurs 

différentes stratégies d’utilisation de l’habitat pour la gestion et la conservation des 

populations. De plus, la pression sélective de pêche entre ces deux types de zones de 

reproduction pourrait avoir des conséquences sur la stabilité de la population en sélectionnant 

un des types comportementaux plutôt qu’un autre. D’après l’étude de Lloret et Planes (2003) 

les individus de la côte sableuse auraient une fitness plus faible que ceux de la côte rocheuse 

(Côte Vermeille au sud de notre zone d’étude). Il se pourrait alors que le type comportemental 

des sars des substrats sableux et des RA correspond à un compromis pour réduire les risques 

de mortalité par pêche bien que visiblement leurs apports énergétiques soit plus faibles ou leur 

dépenses plus fortes que sur la côte rocheuse. A plus long terme, la différentiation 

comportementale par le biais de l’isolation reproductive pourrait également mener jusqu’à de 

la spéciation sympatrique, c'est-à-dire à de la spéciation sans qu’il n’y ait d’isolement 

géographique.  
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3. Implication des récifs artificiels sur la production halieutique et la 

gestion des ressources 

 

3.1. L’hypothèse d’attraction vs. de production 
 

La question de l’efficacité des RA en tant qu’outil de gestion des ressources a été 

longtemps abordée par le biais du conundrum attraction vs. production. Cette hypothèse est 

basée sur le fait que les RA sont considérés comme un outil de gestion des pêcheries efficace 

s’ils permettent d’augmenter la production locale en créant de nouveaux habitats favorables 

pour les espèces exploitées. Cependant, la disponibilité de l’habitat comme facteur limitant 

dans le développement des populations de poissons exploitées par la pêche a souvent été 

remis en cause. L’argument derrière cette réfutation est que sur les habitats naturels subissant 

de fortes pressions de pêche au point de voir les captures diminuer, l’habitat disponible 

devrait être plus important et donc permettre plus de recrutement de nouveaux individus 

(Bohnsack et al., 1997; Lindberg, 1997). L’agrandissement de ces habitats par l’ajout 

d’habitats artificiels ne changerait alors rien au niveau des stocks de poissons. Comme le 

mentionnent Osenberg et al. (2002), les peuplements associés aux RA sont très certainement 

issues à la fois de processus d’attraction et de nouvelle production. De nombreux mécanismes 

intervenant dans la production de biomasse des populations de poissons exploitées par la 

pêche comme l’émigration, l’immigration, la croissance, la mortalité naturelle et la mortalité 

par pêche (Fogarty, 2001) en plus des interactions écologiques avec les autres espèces 

(compétition, prédation, parasitisme). Étudier les abondances de poissons ou le recrutement 

des juvéniles comme seuls indicateurs de production de biomasse, comme souvent suggéré 

dans la littérature (Brickhill et al., 2005), semble ainsi relativement réducteur et ne permettrait 
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pas de mettre en évidence de toute la complexité des effets des RA sur les peuplements de 

poissons. 

 

RA de LB : diversification des habitats refuges et de nutrition. Dans le cas des RA de 

LB, les fortes concentrations de poissons autour de ces structures ne sont pas uniquement 

induites par un processus d’attraction, mais également par de la production. Effectivement, 

les RA de LB présentaient de fortes densités et diversité de poissons adultes au bout de 2 ans 

d’immersion, ce qui met en évidence une colonisation des RA par attraction. La grande 

complexité et la configuration en village (en patch) des RA de LB a cependant permis la 

persistance de ces communautés diversifiées. La configuration fragmenté présente l’avantage 

que les RA dépendent moins du fonctionnement du système du récif naturel rocheux, comme 

l’atteste la faible connectivité écologique entre RA de LB et le CL chez le sar commun. De 

manière assez intuitive, mais également mis en évidence par le suivi acoustique, la distance 

entre les RA et les récifs naturels va conditionner l’utilisation des RA par les peuplements 

ainsi que la connectivité écologique du paysage. Par exemple dans l’étude de Lino et al. 

(2009), les sars communs se déplacent presque quotidiennement entre les habitats artificiels 

et naturels. Les RA étant à moins de 500 m des récifs naturels, ils permettent aux sars 

communs d’étendre leur habitat favorable journalier. Au contraire dans notre étude, les RA 

sont situés à plus de 2 km du récif naturel le plus proche et les échanges entre ces récifs se 

font que de manière épisodique. Les deux habitats restant bien distinct dans l’utilisation par 

les sars communs, montrant que les ceux-ci ne délocalisent pas le récif naturel en faveur des 

RA de LB. Les villages les moins profonds des RA de LB ont permis de multiplier les 

habitats refuge favorables au sar commun. Ces nouveaux habitats ont donné accès au sar 

commun à de nouvelles zones de nutritions sur les zones sableuses, ce qui mène à penser que 

les RA de LB ont un effet bénéfique sur la capacité écologique (« carrying capacity ») de la 
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côte sableuse catalane. Dans le cas du sar commun, ces nouvelles sources de nourriture 

peuvent se trouver à la fois sur la structure du récif elle-même mais surtout sur les zones 

sableuses autour des récifs. La configuration en village ou en patch augmentant l’effet de 

bord, pourrait favoriser les comportements qui exploitent à la fois le substrat dur (refuge) et 

le substrat meuble (nutrition). La proximité des RA servant de zone refuge avec les zones de 

nutrition sur les zones sableuses pourrait limiter probablement les risques dus à la prédation.  

 

D’autres espèces de poissons à valeur commerciale ont également montré un fort 

attachement à des RA de milieux très variés, dans des zones tempérées (D'Anna et al., 2011), 

tropicales (Topping and Szedlmayer, 2011) et sub-arctiques (Reynolds et al., 2010). Bien que 

les RA de LB soient un habitat défavorable à l’installation des stades juvéniles de 

nombreuses espèces de poissons compte tenu de leur profondeur (Gillanders et al., 2003), 

cela montre leur potentiel à multiplier les habitats favorables et ainsi augmenter la capacité à 

abriter d’autres poissons adultes. D’après les résultats de cette thèse, on peut considérer que 

les RA de LB permettent d’augmenter la « carrying capacity » de la côte catalane sableuse 

multipliant les opportunités d’habitat de nutrition et de refuge de certaines espèces comme le 

sar commun qui est largement répandu dans le bassin méditerranéen. L’hypothèse 

d’attraction simple des poissons des récifs naturels vers les récifs artificiels peut ainsi être 

rejetée pour les RA de LB. 

 

Effet des récifs artificiels sur les débarquements de pêche : problème de capturabilité. En ce 

qui concerne le rôle des RA dans les pêcheries artisanales, le moyen le plus simple et le plus 

direct pour considérer qu’il y ait bien production halieutique aurait été d’évaluer l’évolution 

des captures totales d’une aire de pêche, avant et après l’installation des RA (Brickhill et al., 
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2005). Ce qui n’était pas possible dans notre cas, vu que le suivi des RA de LB a démarré 

deux ans après l’installation des RA. Un suivi des débarquements de pêche de la côte catalane 

sableuse a cependant été réalisé. Malgré les observations faites avec les comptages visuels en 

plongée, il n’y a pas de différences significatives des débarquements de pêche entre les récifs 

artificiels, les récifs rocheux et les zones sableuses (Chapitre 3). Une limite de notre analyse, 

expliquant l’absence de différences significatives entre les différentes zones de pêche, peut 

être due à la difficulté de définir les différents types d’habitats ainsi que leurs zones 

d’influences. Les différences de résultat entre les données issues des comptages en plongée et 

des débarquements de pêche, pourraient également être l’effet de la capturabilité des poissons 

sur les RA. Plusieurs paramètres ont pu intervenir dans la capturabilité. Tout d’abord l’effet 

de la complexité des RA et de leur configuration en villages constitués de multiples patchs de 

modules artificiels pourrait limiter l’accès aux pêcheurs à ces zones. En effet, la plupart des 

pêcheurs artisanaux de la zone utilisent des engins de type filet (nappe droite ou trémail) et 

seul trois parmi les 75 pêcheurs artisanaux répertoriés entre Leucate et Port-Vendres utilisent 

des palangres (comm. pers. A. Caro et R. Neveu). La pêche à la palangre semble cependant 

être l’engin le plus adapté aux structures artificielles d’après des essais de pêche 

expérimentale utilisant les deux engins sur les RA de LB (données non publiées). Le 

comportement des poissons peut également intervenir dans leur capturabilité, notamment 

leurs patrons de déplacements en réponse à une stratégie d’utilisation de l’habitat particulière. 

La mise en évidence par le marquage acoustique de différents types comportementaux chez le 

sar commun et cela en relation avec les RA, pourrait corroborer cette hypothèse. La structure 

en taille des assemblages ne différant pas entre les RA et le CL, cet aspect ne semble pas 

intervenir dans la capturabilité lié à la sélectivité des engins de pêche.  
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3.2. Intégration des RA dans les plans de gestion des ressources côtières 
 

Compte tenu du contexte actuel de changement global, même si l’objectif premier de 

nombreux RA, dont celui de LB, est de relancer la pêche artisanale locale en augmentant les 

biomasses de poissons, l’objectif des RA ne peut pas se restreindre à vouloir augmenter les 

débarquements et la production halieutique. On peut en effet se poser la question si 

l’intervention volontaire humaine sur le milieu marin à travers la mise en place de RA, afin 

d’augmenter la production et répondre aux besoins grandissants de la population mondiale et 

au mode de consommation des pays occidentaux, est justifiée écologiquement et efficace 

économiquement à long terme. Il est néanmoins certain, que quoiqu’on décide à ce sujet, les 

RA ne peuvent pas servir de compensation écologique permettant de faire l’impasse sur la 

mise en place de mesures de gestion responsables et durables des ressources halieutiques. 

L’installation de RA devrait s’inspirer des stratégies de co-gestion déjà appliquées dans le 

cadre de la mise en place de certaines aires marines protégées (Guidetti and Claudet, 2010), 

impliquant à la fois les pêcheurs, scientifiques et gestionnaires. L’objectif de ce genre de plan 

de gestion collaboratif serait alors d’assurer un certain niveau de production halieutique grâce 

au maintien de l’équilibre entre l’exploitation des ressources et la diversité et résilience des 

écosystèmes.  
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6 Conclusion 
 

Les RA se distinguent des autres d’outils de gestion des ressources halieutiques par le 

fait de modifier physiquement l’habitat naturel. Tout au long de ce projet de thèse, différentes 

méthodes d’échantillonnage ont été utilisées pour mieux comprendre le rôle que pouvaient 

jouer ces modifications de l’habitat dans l’écologie des poissons. Les comptages visuels et 

l’étude de la diversité fonctionnelle des assemblages de poissons ont permis d’identifier les 

espèces ayant colonisées les RA et de comparer la structure de ces peuplements à celle du 

récif naturel du Cap Leucate. De plus avec les comptages nous avons pu tester l’effet de la 

distance avec le récif naturel et de la complexité des structures artificielles dans la 

colonisation des nouveaux habitats. L’utilisation du marquage acoustique a permis de passer 

de l’analyse structurelle des communautés de poissons réalisée avec ces données de 

comptages visuels, à une analyse de la dynamique spatio-temporelle basée sur l’individu. 

Bien que la méthode de marquage acoustique soit limitée par le nombre d’individus étudié, 

elle a permis la mise en évidence des stratégies d’utilisation de l’habitat par les poissons et du 

degré de connectivité écologique entre les différents habitats chez le sar commun, une espèce 

d’intérêt commercial caractéristique des RA de LB. 

 

A travers ce travail de thèse, nous avons mis en évidence certains des effets que pouvait 

avoir la modification du paysage côtier sur la structure et le fonctionnement des communautés 

de poissons, ainsi que sur la dynamique spatio-temporelle des populations et leur stratégie 

d’utilisation de l’habitat (Figure 5-48). 

1. Le suivi des assemblages de poissons sur différents modules des récifs artificiels (RA) de 

Leucate – Le Barcarès (LB) et sur une zone rocheuse naturelle nous a permis de confirmer 

l’effet de la complexité de l’habitat et de l’effet de bord sur la diversité fonctionnelle et la 
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densité des assemblages. L’augmentation de la complexité de l’habitat par l’implantation des 

RA aurait développé la ségrégation des niches écologiques, ce qui pourrait avoir un effet 

bénéfique sur la stabilité des écosystèmes côtiers. En plus de ces effets, la connectivité entre 

habitats rocheux liée à la configuration du paysage, ainsi que la pression de pêche semble 

jouer un rôle important dans la distribution des espèces entre habitats artificiel et naturel. 

Notre étude étant basée sur le suivi de RA déjà existant, nous n’avons pas fait d’expériences 

contrôlées permettant de quantifier la contribution de chacun de ces facteurs aux différences 

observées entre les RA et le CL. En revanche, notre étude à partir de ces RA a permis 

d’étudier le rôle des RA dans des conditions réelles de paysages côtiers, avec toute la 

complexité que cela implique. 

2. Le suivi des débarquements de pêche le long de la côte catalane sableuse a mis en évidence 

que les différences de densités de poissons observées en plongée ne se reflétaient pas dans les 

débarquements des pêcheurs artisanaux invoquant l’effet de la capturabilité des poissons sur 

les RA. Plusieurs paramètres pourraient intervenir dans la capturabilité. Tout d’abord l’effet 

de la complexité des RA et de leur configuration en villages constitué de multiples patchs de 

modules artificiels pourrait limiter l’accès des ces zones aux pêcheurs. La capturabilité peut 

également dépendre du comportement des poissons et de leurs stratégies de l’utilisation de 

l’habitat qui ont été étudiées à travers le suivi acoustique.  

3. Le marquage acoustique a permis de passer de l’analyse structurelle des communautés de 

poissons réalisée à partir des données de comptage visuel, à une analyse dynamique basée sur 

l’individu. Le suivi acoustique du sar commun (Diplodus sargus), une espèce ciblée par la 

pêche artisanale largement répandue sur les côtes méditerranéennes, a montré que les RA de 

LB étaient des habitats favorables pour les espèces démersales inféodées aux récifs. En effet, 

les RA de LB servent à la fois de refuge et donnent accès à de nouvelles zones de nutrition sur 

les substrats meubles à proximité des structures artificielles. De plus, trois types de patrons 
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comportementaux se sont dégagés : les sars communs résidents des zones naturelles rocheuses 

comme le Cap Leucate avec un cycle d’activité plutôt diurne, les sars communs résidents des 

RA avec un cycle d’activité nocturne et les sars communs vagabonds avec un comportement 

exploratoire très développé. La présence de différents patrons comportementaux chez le sar 

commun selon s’il résidait sur le récif naturel du Cap Leucate ou sur les RA de LB, mettant en 

évidence l’effet de la modification de l’habitat sur les stratégies d’utilisation de l’habitat par le 

sar commun. Ces différentes stratégies d’utilisation de l’habitat peuvent être la résultante d’un 

comportement adaptatif de certains individus à la configuration des RA ou une sélection de 

types comportementaux plus adaptés à certains habitats qu’à d’autres. 

 

L’augmentation d’habitat essentiels de refuge et de nutrition ainsi que de la diversité 

fonctionnelle par l’implantation des RA de LB mènent à penser que ces nouveaux habitats 

plus complexes augmentent la ségrégation des niches écologiques et la capacité écologique 

(« carrying capacity ») de la côte catalane française sableuse. En revanche ces effets ne se 

retranscrivent pas dans les débarquements des pêcheurs artisanaux de la côte catalane 

française sableuse, probablement en raison d’une capturabilité plus faible sur les RA. De plus 

la modification de l’habitat par l’implantation des RA fait émerger de nouveaux patrons de 

déplacements chez le sar commun, traduisant la spécialisation individuelle au sein de la niche 

réalisée de la population de sars commun de la côte catalane française sableuse. La 

spécialisation individuelle peut avoir des conséquences écologiques sur le fonctionnement des 

réseaux trophiques et la résilience des écosystèmes, mais également évolutives à plus long 

terme comme la spéciation par l’isolation reproductive. Pour confirmer ces hypothèses, des 

recherches supplémentaires sont nécessaires, notamment sur le fonctionnement des réseaux 

trophiques de ces nouveaux habitats artificiels, ainsi que sur la relation entre biodiversité et 



 

fonctionnement des écosystèmes côtiers. Lors de la planification de futurs projets de RA 

l’ensemble de ces potentiels effets devro

 

 
Figure 5-48. Schéma synthétisant les résultats obtenu à travers ce travail de thèse
modification de l’habitat par l’implantation de réc ifs artificiels de Leucate 
populations et les communautés de poissons, ainsi que leurs potentielles implications écologiques et pour 
la gestion des ressources halieutiques.
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es écosystèmes côtiers. Lors de la planification de futurs projets de RA 

 

. Schéma synthétisant les résultats obtenu à travers ce travail de thèse : l’effet de la 
 Le Barcarès sur les 

populations et les communautés de poissons, ainsi que leurs potentielles implications écologiques et pour 
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7 Perspectives 
 

7.1. Étude des réseaux trophiques associés aux récifs artificiels 
 

Dans cette étude, des différences de la diversité fonctionnelle et de la structure des 

assemblages ont été observées entre les RA de LB et du Cap Leucate (CL). Bien qu’il ait eu 

de grand progrès dans l’étude entre la relation biodiversité et fonctionnement des écosystèmes 

(Reiss et al., 2009), compte tenu de la complexité des écosystèmes, il est cependant difficile 

de prédire en quoi ces différences structurelles affectent le fonctionnement de cet écosystème, 

ainsi que sa résilience face aux perturbations. Dans l’étude des communautés associées aux 

RA, il serait intéressant de passer d’une analyse structurelle à une approche plus fonctionnelle 

en intégrant les interactions entre les différentes espèces et compartiments des réseaux 

trophiques. Dans ce travail de thèse, une première étape a été de passer des descripteurs basés 

uniquement sur les différences taxonomiques à ceux basés sur les groupes fonctionnels des 

espèces en intégrant les fonctions trophiques, les capacités de déplacements et la relation des 

espèces avec le substrat. Cependant la limite dans l’étude des modèles structurés en espèces 

ou en groupes fonctionnels, consiste à considérer les espèces ou groupes fonctionnels 

indépendamment les uns des autres. L’étude de l’effet de l’extinction ou l’ajout d’espèces et 

donc de la résilience des écosystèmes à partir de ces modèles structurels reste limités en terme 

d’interprétation sur le fonctionnement des systèmes. Il serait intéressant d’intégrer les 

interactions des espèces ou groupes fonctionnels afin de mieux comprendre la résilience des 

systèmes dans un objectif de gestion durable des milieux naturels et de leurs ressources et 

services apportés. Des études sur les réseaux trophiques pourraient être réalisées à cet effet. 

L’étude de la structure trophique des assemblages permettrait notamment de prédire 

d’éventuelles cascades d’extinction résultantes du réseau trophique (Petchey and Gaston, 

2002, 2009). 
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Par ailleurs, il serait également bénéfique de pouvoir multiplier les comparaisons avec 

des zones rocheuses naturelles de structures et configurations différentes en intégrant 

différents habitats rocheux au sein du paysage. Dans le cas de la présente étude, on aurait pu 

imaginer une étude comparative entre les assemblages des RA de Leucate – Le Barcarès, du 

Cap Leucate, et de la Côte Vermeille voir à l’intérieur de la réserve de Banyuls – Cerbère, 

afin de s’affranchir de l’effet de la pêche. 

 

7.2. Développement des récifs artificiels de recherche  
 

En dehors du fait que les RA soient installés dans l’objectif direct d’augmenter la 

production de pêche locale, ils peuvent être considérés comme de parfait moyen d'étude du 

fonctionnement des écosystèmes, de la connectivité écologique des paysages sous-marins 

ainsi que des potentiels effets que peuvent avoir les perturbations anthropiques ou climatiques 

en fragmentant les paysages. L’installation de RA, notamment lorsqu’ils sont de taille 

importante, étant une opération très coûteuse et complexe d’un point de vue des autorisations 

pour obtenir des concessions auprès de la préfecture maritime, devrait au préalable être 

discuté en concertation avec les scientifiques pour proposer des designs et suivis 

expérimentaux permettant de répondre en même temps à des interrogations sur le 

fonctionnement des écosystèmes et cela à l’échelle des paysages. De plus une des limitations 

dans l’étude des RA immergés à la demande des pêcheurs, comme ceux de Leucate – Le 

Barcarès qui ont fait l’objet de cette étude, a été le fait qu’ils sont souvent déjà immergés lors 

du début des suivis écologiques. Cela empêche toute comparaison avec un état initial (t0) ou 

suivi de type BACI (Before After Control Impact), rendant impossible d’évaluer l’effet direct 

des RA sur les débarquements de pêche, sur les communautés de poissons ou sur l’écologie 

du paysage en général. La meilleure concertation dans le futur, entre les différentes parties 

impliquées par les projets d’implantation de RA permettrait justement d’éviter ce genre de 
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situation. D’autant plus que par la suite les connaissances acquises à l’aide de RA 

expérimentaux permettront en retour de proposer des plans de gestion des zones côtières plus 

efficaces et notamment concernant l’implantation des récifs artificiels (RA). 

 

7.2.1. Mise en place d’indicateurs de la complexité des habitats 

 

La notion de complexité de l’habitat est un concept écologique relativement intuitif qui 

est rarement quantifié en tant que tel et souvent invoqué à posteriori comme étant à l’origine 

de différences dans la structure des assemblages, comme dans cette étude. La difficulté dans 

l’étude de l’habitat et de sa caractérisation est qu’il ne suffit pas de quantifier la dimension 

fractale (loges ou structures de tailles de plus en plus petites) et d’établir des mesures de 

géométrie des éléments le constituant (Tokeshi and Arakaki, 2012). Il faut également que ces 

métriques aient une fonction au sein des écosystèmes, afin qu’elles puissent expliquer les 

variations au sein des communautés. Étudier le rôle de la complexité de l’habitat se ferait 

alors en deux étapes : (i) d’abord par l’identification et la quantification des différents 

attributs de l’habitat, (ii) puis par la mise en relation entre la complexité géométrique de 

l’habitat et le fonctionnement des écosystèmes. Kovalenko et al. (2012) montrent à travers un 

schéma synthétique que la relation entre complexité de l’habitat et le fonctionnement des 

écosystèmes n’est aujourd’hui que partiellement explorée (Figure 5-49). Certaines études en 

milieu marin ont évalué la complexité de l’habitat en parallèle du suivi des communautés 

d’invertébrés benthiques ou de poissons (Beck, 2000; Ruitton et al., 2000), mettant en 

évidence que certains attributs de l’habitat influaient d’avantage la structuration des 

communautés que d’autres. 
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Une première étape serait de mettre en place des métriques de la complexité des habitats 

rocheux ou artificiels par exemple à l’aide de photographies et de techniques de 

reconstruction 3D pour estimer les volumes et les surfaces des habitats. Cette méthode est 

actuellement utilisée au sein du CEFREM (par Tessier A.) pour étudier les peuplements de 

poissons associés à des structures artificielles et rocheuses de complexité variable. Dans la 

mesure où cette méthode nécessite des appareillages coûteux, il serait intéressant de la 

combiner avec des mesures plus simples et réalisables sur le terrain en même temps que les 

comptages des communautés (e.g. mesures de rugosité, indice de vide, taille des ouvertures). 

En considérant que la méthode de reconstruction 3D à partir de photographies est la méthode 

qui exprime le plus en détail la complexité géométrique des habitats, une étude comparative 

pourrait être réalisée avec les mesures directes obtenues sur le terrain. On verrait ainsi si 

certaines de ces mesures permettraient de capter l’essentiel de la complexité de l’habitat et de 

proposer des métriques standardisées traduisant la complexité de tous types d’habitats 

rocheux artificiels ou naturels. 

 

La seconde étape consisterait à développer des RA de recherche qui servirait à isoler 

les différents attributs de la complexité de l’habitat pour étudier leurs effets sur les 

communautés et les processus écologiques. Tout d’abord, on pourrait s’inspirer de l’étude 

d’Eklund (1997) pour isoler les effets liés à la fonction de refuge, de nutrition sur la faune 

fixée et éventuellement de prédation, en appliquant de l’antifouling sur certaines de ces 

structures ou en empêchant l’accès aux micro-habitats des prédateurs de plus grande taille. De 

plus, Grober-Dunsmore et al. (2008) montrent également l’importance d’étudier l’habitat à 

une échelle spatiale plus grande en intégrant la notion de configuration du paysage, qui 

structure fortement les communautés de poissons de récifs et leurs distributions au sein des 

patchs d’habitats à une échelle spatiale plus locale. D’où l’intérêt d’avoir une bonne 
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connaissance de la cartographie précise de la nature des fonds marins pour l’étude des 

communautés. 

 

Figure 5-49. Synthèse des effets connus et potentiels de la complexité de l’habitat. Les effets de la 
complexité de l’habitat sur les attributs des populations sont relativement bien connue (a), alors que peu 
de connaissances sont disponibles sur les effets sur les attributs des communautés et écosystèmes (b) ainsi 
que sur leur propriétés émergentes (c) et leurs potentiels mécanismes sous-jacents (d). Issu de Kovalenko 
et al. (2012). 
 

7.2.2. Biodiversité et fonctionnement des écosystèmes 

 

La mise en place de RA expérimentaux permet d’étudier différents processus 

écologiques dans des conditions semi-contrôlées pour étudier leurs effets en les isolant, dans 

le but de mieux comprendre le fonctionnement des écosystèmes côtiers. Un exemple simple 

est l’étude d’Eklund (1997) qui en immergeant des RA standard avec et sans antifouling, a pu 

distinguer la fonction de refuge de la fonction de nutrition des RA. Des RA expérimentaux 

peuvent servir à répondre à différents aspects du fonctionnement des écosystèmes côtiers et 

particulièrement des communautés associées aux récifs rocheux. Dans l’étude de la relation 

entre la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes des exemples peuvent être pris sur 

les recherches effectuées sur les paysages agricoles (Tscharntke et al. 2012). Par exemple, en 

complément d’expériences pour mettre en évidence l’effet de la complexité de l’habitat (à 
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l’échelle d’un patch d’habitat) cité plus haut, on pourrait faire des expériences en tenant 

compte de la configuration des RA à l’échelle du paysage comme suggérés par Grober-

Dunsmore et al. (2008). Les RA serait alors disposés à des distances plus ou moins 

importantes les uns des autres et avec les habitats naturels rocheux, un peu comme dans le cas 

des villages des RA de LB avec le CL. La colonisation et la dynamique temporelle des 

communautés pourraient alors être observées selon différents niveaux de fragmentation. De 

plus ce genre d’installations pourrait servir à des études de translocation de poissons pour 

évaluer l’effet de la fragmentation sur leurs déplacements dans des conditions d’isolation 

totale de l’habitat naturel ou des conditions d’isolation partielle avec la présence d’habitats 

relais (« stepping stones ») entre l’habitat vers lequel ils sont déplacés et leur habitat de 

résidence habituel. 

 

7.3. Étude des processus de sélection et des stratégies d’utilisation des habitats 

 

7.3.1. Connectivité fonctionnelle avec l’habitat de reproduction et des juvéniles  

 

A travers ce travail de thèse, où l’ensemble de la niche écologique et de l’habitat 

essentiel du sar commun n’a pu être abordé (Figure 5-50), il serait intéressant de poursuivre 

ces recherches sur la structuration spatiale et de l’utilisation de l’habitat du sar commun en 

étudiant ses déplacements à l’aide du marquage acoustique durant sa période de reproduction 

(Figure 5-50, axe 1). Cela permettrait d’identifier le/les habitats de reproduction du sar 

commun de la côte catalane française sableuse. Ce serait également l’opportunité de vérifier 

l’hypothèse émise au sujet des deux types d’habitats de reproduction, soit au sein de l’habitat 

habituel dans des zones rocheuses peu profondes ou bien dans des zones bien distinctes plus 

profondes. Des marques acoustiques avec des capteurs de pression et de température 



 

pourraient être utilisées permettant

voir à quelle profondeur ils se reproduisent ou si la température est un facteur affectant la 

synchronisation de la période de reproduction.

Figure 5-50. Schéma de la structuration spatiale de l’habitat essentiel des poissons. Les
étudiées à travers cette étude sur le sar co
reproduction et en rouge celui pour identifier les habitats juvéniles et la connectivité entre l’habitat 
juvénile et adulte. 
 

Un second axe de recherche intéressant serait l’étude de la connectivité entre l’habitat 

juvénile et adulte, que nous avons tenté d’aborder par le marquage acoustique des sars 

juvéniles et le suivi de leurs déplacements en période de recrutement vers l’habitat 

(Figure 5-50, axe 2). L’expérience faite dans le cadre de cette thèse montre que malgré les 

informations apportées par la méthode de suivi 

certaines limites notamment pour l’étude de la connectivité ontogénique. Le suivi acoustique 

se limite tout d’abord aux zones o

au marquage satellite mais dont le positionnement est beaucoup moins précis et plutôt adapté 

pour les organismes effectuant des migrations ou déplacements importants. 

la zone de suivi peut certes être étendue à l’aide de récepteurs embarqués, mais cela reste 
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se reproduisent ou si la température est un facteur affectant la 

synchronisation de la période de reproduction. 
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reproduction et en rouge celui pour identifier les habitats juvéniles et la connectivité entre l’habitat 

cond axe de recherche intéressant serait l’étude de la connectivité entre l’habitat 

nous avons tenté d’aborder par le marquage acoustique des sars 

juvéniles et le suivi de leurs déplacements en période de recrutement vers l’habitat 

L’expérience faite dans le cadre de cette thèse montre que malgré les 

informations apportées par la méthode de suivi acoustique sur les sars adultes, elle présente 

certaines limites notamment pour l’étude de la connectivité ontogénique. Le suivi acoustique 

se limite tout d’abord aux zones où des récepteurs acoustiques sont déployés, contrairement 

is dont le positionnement est beaucoup moins précis et plutôt adapté 

pour les organismes effectuant des migrations ou déplacements importants. 

la zone de suivi peut certes être étendue à l’aide de récepteurs embarqués, mais cela reste 
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en complément des informations sur les déplacements, de 

se reproduisent ou si la température est un facteur affectant la 

 

. Schéma de la structuration spatiale de l’habitat essentiel des poissons. Les compartiments 
n orange le suivi sur l’habitat de 

reproduction et en rouge celui pour identifier les habitats juvéniles et la connectivité entre l’habitat 

cond axe de recherche intéressant serait l’étude de la connectivité entre l’habitat 

nous avons tenté d’aborder par le marquage acoustique des sars 

juvéniles et le suivi de leurs déplacements en période de recrutement vers l’habitat adulte 

L’expérience faite dans le cadre de cette thèse montre que malgré les 

acoustique sur les sars adultes, elle présente 

certaines limites notamment pour l’étude de la connectivité ontogénique. Le suivi acoustique 

des récepteurs acoustiques sont déployés, contrairement 

is dont le positionnement est beaucoup moins précis et plutôt adapté 

pour les organismes effectuant des migrations ou déplacements importants. La couverture de 

la zone de suivi peut certes être étendue à l’aide de récepteurs embarqués, mais cela reste 
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toutefois ponctuel et très localisé vu qu’on cible uniquement une zone à la fois. Compte tenu 

du niveau actuel de miniaturisation des marques acoustiques, cette méthode est 

essentiellement réservée à des poissons de plus de 50 à 75 grammes, soit pour le sar commun 

des individus autour d’une quinzaine de cm, c'est-à-dire en fin de stade juvénile. La 

miniaturisation s’accompagne cependant d’une réduction de la puissance du signal 

acoustique, voir pour les plus petites marques par une augmentation des fréquences de signal 

acoustique. L’expérience de marquage des sars communs juvéniles a montré que la réduction 

même faible de la puissance des marques et l’augmentation de la fréquence a fortement réduit 

les capacités de détection, notamment en cas de mer agitée générant des bruits parasites. En 

définitive, même si de petits individus peuvent être marqués vu les dimensions et le poids des 

marques actuellement disponibles sur le marché, il faut rester vigilant quand à l’utilisation 

des petites marques dont le signal acoustique subit un fort amortissement réduisant leur 

détectabilité. 

 

Bien que l’expérience de marquage et de suivi acoustique sur les sars communs 

juvéniles n’ait pas permis d’étudier la connectivité avec l’habitat adulte, cette question reste 

toujours une question intéressante. En effet, le suivi réalisé par Pastor et al. (ANNEXE) a mis 

en évidence que les constructions côtières de la côte catalane française sableuse étaient des 

habitats de nourriceries pour les sars juvéniles. En même temps ces habitats sont utilisés par 

les sars adultes uniquement comme habitats de passage (chapitre 4). Les juvéniles quittent 

donc forcément leur habitat de nourriceries pour recruter vers des habitats différents. Une 

hypothèse serait que les juvéniles recrutent vers les habitats adultes les plus proches 

géographiquement. Dans ce cas, un certain nombre des juvéniles des digues de la côte 

sableuse recruteraient sur les RA de LB, dû à l’éloignement des zones rocheuses naturelles et 

à la proximité des RA permettant de limiter les risques de mortalité des juvéniles associés à 
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un habitat hostile. Une autre possibilité serait, que compte tenu des capacités d’apprentissage 

des poissons, les caractéristiques de l’habitat de nourriceries dans lequel ils se sont installés 

influence leur sélection de l’habitat adulte. De nombreuses expériences ont prouvé que les 

poissons avaient des capacités d’apprentissage, notamment d’apprentissage social à travers 

les congénères (Laland et al., 2003). Cet apprentissage se manifeste à la fois dans leur 

comportement anti-prédateur, de nutrition, les migrations et orientation dans le paysage et 

leur choix de partenaire reproducteur (Brown and Laland, 2003). Des études réalisées 

notamment sur les poissons d’élevage ont montré que les juvéniles ayant grandi dans des 

habitats complexes ont des capacités compétitives plus importantes que ceux élevés dans des 

conditions d’élevage classique (Berejikian et al., 2000). Avec ce même genre d’expériences 

Brown et al. (2003) montrent que les juvéniles de morue (Gadhus morua) élevés dans des 

milieux structurellement plus complexes ont de meilleures capacités de nutrition (capture 

d’artémias). Cela laisse supposer que les individus élevés dans des habitats plus complexes 

ont de meilleures chances de survie et une meilleure fitness que ceux ayant grandi dans des 

milieux plus simples. Il se pourrait alors que l’habitat juvénile conditionne leur stratégie 

d’utilisation de l’habitat ou type comportemental (individus résidant ou transitant, au 

comportement plus ou moins exploratoire). De la même façon que des différences 

d’utilisation de l’habitat ont été identifiées chez les sars adultes entre habitats rocheux 

naturels et artificiels (Chapitre 4), les différences de configuration et de complexité entre 

constructions côtières et récifs rocheux pourraient influer sur le comportement des juvéniles 

et leur choix d’habitat adulte. Bien que le marquage acoustique paraisse la meilleure méthode 

pour évaluer la connectivité entre habitat juvénile et adulte, en attendant l’amélioration de la 

technique de marquage acoustique en particulier concernant la miniaturisation des émetteurs, 

d’autres expériences peuvent être mises en place pour évaluer cette connectivité de manière 

indirecte. Des marquages naturels, sur la base de l’étude des signatures en éléments traces ou 
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isotopiques, pourraient être réalisés pour en déduire les habitats des juvéniles (Gillanders et 

al., 2003). 

 

7.3.2. Validation de l’hypothèse de spécialisation individuelle chez le sar commun 

 

Pour compléter les informations sur la dynamique spatio-temporelle du sar commun 

issue du suivi acoustique, des analyses isotopiques pourraient permettre d’identifier si (i) les 

patrons inverses (nocturne vs. diurne) mis en évidence chez les sars ou (ii) le simple fait d’être 

résidant sur les RA plutôt que sur des sites rocheux naturels concordent avec des variations 

dans leur régime alimentaire. Ceci confirmerait (ou non) l’hypothèse de spécialisation 

individuelle des sars selon leur habitat préférentiel. Une analyse génétique de parenté pourrait 

également venir éclaircir les informations sur la spécialisation individuelle du sar, voire sur 

l’origine des individus ayant fait tel ou tel choix de stratégie d’utilisation de l’habitat 

(individus vagabonds vs. résidants des RA vs. résidant du CL ou inféodés au substrat rocheux 

vs. meuble). 
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Abstract 

 

Human pressure on seashores has induced the installation of many seawalls. Artificial coastal defence 

structures may be providential for the juveniles of fish species exploited by artisanal fisheries. 

Focusing on Diplodus sargus, the number of settling juveniles was estimated artificial structures and 

on natural rocky shores. The aim is to know if these artificial areas can have a nursery function. 

Densities of juveniles are from 30 to 109 times greater than those in natural habitats. Artificial coastal 

defence structures can be regarded as artificial nurseries. However, in the studied case, they also cause 

the loss of the nursery function of the nearby lagoon. The artificial seawalls at the entrance to the 

lagoon receive almost all the larvae that would normally enter the lagoon. This study underlines the 

important role of these artificial habitats in the life cycle of white seabream. They may have a positive 

impact on maintaining other species exploited by artisanal fisheries. 

 

Key words: coastal defence structures, harbours, settlement, Diplodus sargus, SCUBA visual census 
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Introduction 

Habitat alteration and breakwaters: Human activity is more or less marked along the world's 

coastlines; however, apart from the Antarctic, all continents are affected. This human pressure is 

caused by the economic interest (tourism, fisheries, trade) of this strip of land in the continent-ocean 

interface. In Europe, especially on the Mediterranean shore, human activity has changed the coastal 

strip, particularly through the construction of ports, with little concern for the impact of changes in 

local currents that increase beach erosion. Artificial coastal structures (especially seawalls and 

breakwaters) have been established in order to reduce this erosion as it endangers human activities 

(tourism, housing, etc.). Thus, these structures are installed with no consideration for the possible 

effects induced by their construction on the physiology, behaviour and population dynamics of living 

marine organisms. Depending on the site, these very diverse structures are made of blocks of rock or 

concrete, of more or less large size (up to a few metres), deployed in a shallow sandy area, rarely 

exceeding a depth of 5m. One side of the seawall is usually exposed to the dominant swell, while the 

other is more protected. Some studies have focused on fishes associated with these structures 

(Chapman, 2003; Guidetti, 2004; Guidetti et al., 2005; Guidetti and Dulcic, 2007; Pérez-Ruzafa et al., 

2006; Pizzolon et al., 2008; Ruitton et al., 2000), showing that the communities are characteristic of 

natural rocky areas. However, few of them concern more specifically the juveniles settling on these 

structures. The lack of knowledge about juveniles needs to be filled because coastal zones are 

considered as nurseries for several species (for example see: (Cheminee et al., 2011; Macpherson and 

Raventos, 2005)). 

Juvenile life stage: In this study, we focused on the juveniles associated with artificial coastal 

seawalls. Mortality is very high during the life cycle of fish, mainly affecting the egg, larvae and 

juvenile stages. The authors believe that 99% of the eggs of some species will not reach the juvenile 

stage (Leis, 1991). Such percentages are also advanced for juveniles (Planes and Romans, 2004; 

Vigliola et al., 1998). Depending on the species, more than 99% of seabream juveniles (Diplodus spp) 

starting the installation phase do not complete it. Mortality during dispersion or installation can be due 

to various causes, such as the shortage of resources, intra-and inter-specific competition, and 

predation, but also the choice of essential habitat, especially during colonization. 
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Essential habitat: Settlement is the transition from the pelagic to the benthic stage, marked by the 

metamorphosis from larva to juvenile. Essential habitat can be defined as the environment or substrate 

that is essential to the juvenile to grow to maturity with the ultimate goal of reproduction (Benaka, 

1999). This essential habitat is characterized by four parameters: abundance, survival, mortality and 

displacement from the juvenile to adult habitat at the end of the settlement phase (Beck et al., 2001). 

The nursery function is attributed to this habitat if at least one of the four parameters is higher than in 

neighbouring habitats (Beck et al., 2001). The coastal fish nurseries most frequently cited in the 

literature are mangroves (Johnston and Sheaves, 2007), seagrass meadows (Francour, 2000; Unsworth 

et al., 2008), marshes and lagoons (Craig et al., 2007; Kellison and Taylor, 2007; Laffaille et al., 2000; 

Parlier et al., 2006; Vinagre et al., 2008). Very few studies have reported on man-made nurseries`, 

except shellfish aquaculture`, which can lead to the development of certain fish species(Powers et al., 

2003). Positive effects were also found in artificial mangroves (Nagelkerken and Faunce, 2007) and 

around oil platforms (Love et al., 2006). 

The success of the settlement is a very important parameter to consider for the maintenance of fish 

populations. Thus, the main purpose of this work will be to assess the potential of the nursery function 

of the artificial coastal structure by visual census, comparing the juveniles that settle on these man-

made habitats to those settling on natural rocky areas. We will try to determine whether these artificial 

structures, through their potential nursery function, can be considered as artificial production reefs. We 

will analyze whether the natural nurseries, such as lagoons, have retained their function as nurseries 

despite the emergence of artificial nurseries. For this, an analysis of the effect of the distance from the 

sea will be performed. To answer these questions, we will focus on one of the four parameters 

describing the essential habitat of juveniles: abundance. 

 

 

2. Methods 

2.1 Study sites 

The study was conducted on the French Catalan coast of the Mediterranean, in the extreme south of 

continental France. The study area is quite extensive, covering 85 km of coastline from Cap Leucate to 
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Cap Cerbère (border between Spain and France) (Fig.1). This coast is characterized by a division into 

two systems of marine zones: a relatively unspoilt rocky coast (RC) in the south, despite a few small 

harbours (Collioure, Port-Vendres and Banyuls) and a more urbanized sandy coast (SC) in the north. 

Almost all the rocky zones of this system are artificial. We can add a third system, the lagoon of 

Salses-Leucate (La), which communicates with the sea by 3 permanent totally urbanized channels, 

consisting of artificial seawalls. Nine locations were chosen: 6 are artificial (3 in the lagoon and 3 on 

the sandy coast) and 3 are natural, located on the rocky coast (Fig. 1 and Table 1). Two of the 3 

locations of the RC are located in the marine protected area (MPA) of Cerbère - Banyuls. The 3 

locations of the lagoon follow a gradient of distance from the sea to the lagoon (respectively 1.3 km, 

3.2 km and 6.3 km from the sea). To analyze the effect of distance from the sea, 3 locations of the 

lagoon and the breakwater of Le Barcarès (SC) were considered. The 4 locations are artificial and 3 of 

them are localized in the lagoon and 1 in the sea. The marine location is the breakwater of Le Barcarès 

(named “sea”), followed by the “grau St Ange” location (1.3 km from the sea, “near”), already under 

strong lagoon influence, by “La Coudalère” at a distance of 3.2 km from the sea (“far”) and finally “Le 

Téleski” (“very far”). This last location is the furthest from the sea, at 6.3 km. The artificial seawalls 

have been in place for at least 10 years, and are of similar structure: blocks of limestone of about 0.1 to 

1 m3, randomly stacked one upon another. Underwater, this results in a highly heterogeneous habitat, 

at least in regard to the size of holes offering shelter for fish. 

 

2.2 Study model 

Even if no study on the fish population of the artificial seawalls of the study area has been conducted, 

preliminary dives showed around twenty species (Pastor, com. pers.), which is a similar result to that 

observed in another study carried out in Italy (Guidetti, 2004). In this study, we focused on the white 

seabream Diplodus sargus (Linnaeus, 1758) for several reasons. This Sparidae is widespread in the 

northwestern Mediterranean and constitutes an important resource for coastal fisheries. The white 

seabream is, with the blackhead seabream Diplodus vulgaris (Saint-Hilaire, 1817), one of the most 

abundant species in rocky infralittoral and posidonia seagrass meadows. Reproduction occurs in 

spring, with a peak in April on the French Catalan coast. Reproduction areas are not precisely known 
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and seem to be different from the adult habitat. After a month of pelagic life, larvae settle in shallow 

bays, where they stay several months (Arceo et al., 2012; Cheminee et al., 2011; Harmelin-Vivien et 

al., 1995; Planes et al., 1998). Settlers are generally present along the shoreline, between 0 and 1 metre 

in depth and never below 5 metres depth. From September, juveniles begin to leave the nursery areas 

to enter the adult population (Lenfant, 2003). Here we are interested in juveniles with a size range 

between 30 and 80 mm, i.e. sixty days after installation. At that time, the high mortality experienced at 

this stage of the life cycle has already occurred (Planes and Romans, 2004) and the number of 

juveniles remaining is close to the number of fish that will enter the adult population during 

recruitment. 

2.3 Sampling technique 

This study is part of a monitoring study initiated in 1994. D. sargus juveniles, which settle along 20 

km of coastline from the natural rocky shore, are followed each year (late July, early August). A diver 

snorkelled along the coastline between the 0 and the 2m isobaths. Meanwhile, fish abundance and 

position were reported on a map drawn on a waterproof pad. It is important to swim continuously to 

avoid duplication. This method was used for the nine sites selected for this study. Abundance and 

densities were calculated since the exact areas and coastlines that were sampled for each location are 

known (Table 1). The censuses were conducted over a maximum of 15 days from August 1 to August 

15 over 3 years: 2005, 2006 and 2007. Each sampled location was divided into three replicates of 

equal area.  

 

2.4 Data analysis 

Juvenile densities were analyzed using a three-way permutational univariate ANOVA 

(PERMANOVA) to test the effect of the system (lagoon La, sandy coast SC and rocky coast RC), the 

locations of each system (locations nested in system) and the years (2005, 2006 and 2007). The ‘year’ 

and ‘system’ factors were treated as fixed, and the ‘site’ factor as random. The data of the lagoon were 

also analyzed separately using a two-way PERMANOVA, testing the effect of two fixed factors: 

‘distance from the sea’ (very far, far, near and sea) and ‘years’ (2005, 2006 and 2007). PERMANOVA 

pair-wise comparisons were also performed for significant terms of the two tested models. Prior to 
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data analysis, densities were fourth-root transformed. The PERMANOVAs were calculated based on 

Euclidian distance to avoid any assumption about the distribution of the variable. Significance was set 

at p-value = 0.05. P-values are calculated by 9999 random permutations of residuals under a reduced 

model (Anderson, 2001). All statistical analyses were performed using the PERMANOVA+ package 

for PRIMER 6 software (Anderson and Gorley, 2007; Clark and Warwick, 2001). 

3. Results 

3.1 Comparison of the juvenile densities between natural and artificial habitats. 

PERMANOVA indicated that juvenile densities were significantly different between the studied 

locations and over the years (Table 2). Pairwise tests for the “location” factor showed that densities 

were different between SC and RC (P > 0.001) and between La and SC (P < 0.05). No differences 

were observed between locations La and RC (P = 0.34). Pairwise tests for the ‘Year’ factor showed 

differences in densities between 2005 and 2007 (P < 0.05) and between 2006 and 2007 (P < 0.05), 

with the lowest densities observed in 2007 (2005 = 2006 > 2007). According to table 2, and as shown 

on figure 2, densities were the highest along the breakwaters of the sandy coast regardless of the year.  

Thus, the highest densities of seabream juveniles were found on coastal defence structures of the 

sandy coast, with densities 30 times higher than on natural habitats of the rocky coast for years of high 

recruitment (2005 and 2006) and up to 109 times higher for years of low recruitment (2007). 

 

3.2 Juvenile densities in the lagoon: effect of distance from the sea. 

The two-way PERMANOVA analysis highlighted significant differences in juvenile densities between 

the four studied locations (Table 3). The highest densities were observed at the marine location (“sea”) 

and then decreased gradually from the sea to the interior of the lagoon (Figure 3). The densities were 

already divided by 2 between the sea and the channel (“near”). From the channel (“near”) to the entry 

of the lagoon (“far”), the densities were divided by 3, and then from this location to the centre of the 

lagoon (“very far”), the densities were divided by 6. P-values for pair-wise comparisons conducted 

after PERMANOVA are highly significant between each site (P < 0,001). Thus, in the sea, densities of 

about 1 ind.m-² were observed, while in the central lagoon densities were of about 0.01 ind. m-². 
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During a year of low recruitment (like 2007), these differences were even more pronounced: white 

seabream juveniles were absent at the “very far” site (Fig. 3). 

 

 

4. Discussion  

4.1 Coastal defence structures as nurseries 

Artificial coastal constructions seem to offer a great opportunity for D. sargus and more particularly 

for some rocky shore species. These constructions provide abundant food and shelter for juvenile fish. 

Once adult, they leave these areas to enter the adult populations present on the artificial reefs or on the 

natural rocky coast.  

Artificial coastal constructions were first introduced with no ecological consideration, but now it turns 

out that they can be excellent artificial production reefs. These constructions catch the larvae and thus 

play the role of essential habitat until recruitment. Without these reefs, the larvae would arrive on a 

sandy area and die due to a lack of suitable habitat. On the sandy coasts of the Gulf of Lion, seawalls 

thus offer a new habitat opportunity for many fish species. A study (Guidetti, 2004) showed that the 

species richness associated with the sandy bottom surrounding an artificial construction is much lower 

than the one found on this construction (4 species against 21). 

If artificial coastal constructions are such a good habitat for juveniles, it is probably due to their block-

design composed of large rocks of one or two metres combined with smaller rocks to consolidate the 

structure. These constructions thus offer numerous crevices in shallow waters, particularly adapted to 

the juvenile stage of sparids. Insomuch as this block-design is fully satisfying, no design improvement 

is necessary. On the other hand, concrete constructions are to be excluded because of their low habitat 

variability with few crevices. Indeed, very few juveniles were observed by visual census around the 

only construction of that kind (Argelès harbour). A comparative study would be necessary to confirm 

this hypothesis.  

However, it is important to keep in mind that the original aim behind the installation of these kinds of 

constructions is the protection of beach erosion or the creation of harbours. Of course, the construction 

of these artificial structures induced both the destruction of many benthic species like polychaetes and 
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bivalves (Nelson, 1993), and hydrological modifications. These changes led to a certain turbidity, 

which can be very harmful for seagrass meadows (Ruiz and Romero, 2001). Nevertheless, these 

constructions have also contributed to the maintenance and enhancement of fish biodiversity (Clynick, 

2006; Guidetti, 2004). Furthermore, they can have a positive impact on fisheries, since the juveniles 

that have settled on them could move to deeper adjacent areas accessible to fishermen. Evidently, the 

destruction of a part of the benthic fauna and flora to promote rocky systems is not admissible. That is 

why this kind of construction needs to impact the original ecosystem as little as possible. 

Our results indicated that juvenile densities were significantly different between the artificial coastal 

defence structures of the sandy coast and both the natural coast and lagoon, with a higher density in 

the artificial structures (SC) (Table 2). For the rocky coast, the "Peyrefite” location, which is the site 

where the highest number of juveniles has been observed on this part of the coast since 1994, had 

densities of about 0.07 ind. m-². These values contrast with observations on the coastal defence 

structures of the sandy coast. At the “Etang Canet” site, 2.27 ind. m-² were observed in 2005, i.e. 32 

times higher than at “Peyrefite”, regarded as the most productive area of the rocky coast. This location 

of the sandy coast was not the only one where such values were observed. Similar values were 

obtained in the two other locations: the breakwaters of Sainte Marie and Le Barcarès (figure 2). Lower 

values were observed in the lagoon (figure 2).   

Our results also show temporal variability (2007 < 2006=2005). Densities were the highest along the 

breakwaters of the sandy coast regardless of the year. Monitoring carried out on the rocky coast since 

1994 shows that the recruitment of D. sargus is subject to high interannual variability (unpublished 

data). The results of this study are consistent with these observations. 

The high densities of juveniles observed over three years also show that on the artificial coastal 

constructions along the sandy coast, juvenile settlement is limited by the availability of favourable 

habitat (Holbrook et al., 2000; Holbrook and Schmitt, 2002; Sale et al., 2005; Schmitt and Holbrook, 

2000), while next to the lagoon and the natural rocky coast, settlement is limited by the number of 

juveniles (Doherty, 1991). 

Results have highlighted the nursery role of seawalls and coastal man-made habitats of the French 

Catalan coast. More exactly, high juvenile density is observed through this study, which is one of the 
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four criteria describing a nursery role (Beck et al., 2001). In fact, during the five- to six-month 

settlement period, high juvenile densities were observed. Such densities have never been reported on 

the nearby natural rocky coast. The three other factors describing a nursery (Beck et al., 2001), i.e. (i) 

a diet favouring in situ produced prey, allowing differential growth, (ii) a durable presence of 

juveniles, inducing differential survival and (iii) a move from the nursery to the adult habitat, have not 

yet been evaluated. Even if the first two factors have not been underlined yet, the arguments developed 

below speak in favour of the nursery role hypothesis of the artificial reefs studied. Furthermore, 

according to other studies (Clynick, 2006), harbours and protected parts of breakwaters are suitable to 

zooplankton expansion, which constitute the staple food of juveniles (Figueiredo et al., 2005). There 

are likely to be high food densities in the area concerned, generating better juvenile growth. 

Obviously, these considerations are to be handled with caution because it has been shown that in this 

kind of nursery habitat, there was strong intra-specific competition inducing differential growth within 

the same nursery, some individuals growing faster than others (Quignard and Man-Wai, 1981). As a 

consequence, as well as food abundance, we also have to consider other parameters such as predation 

and inter- and intra-specific competition. Concerning the durable presence of juveniles, the three-year-

long monitoring study showed important new juvenile arrivals every year. The nursery habitats seem 

generally to be saturated, except in 2007, which is considered as a year with low juvenile densities, 

half as high as in 2005 and 2006. According to another study (Planes and Romans, 2004), these 

artificial coastal habitats seem to have been colonised since their immersion. The last factor 

characterising a nursery, i.e. the move from the nursery habitat to the adult habitat, has not been shown 

in this study due to the complexity of its setting-up, requiring another study. Nonetheless, we observed 

transfers that attempt to validate this last criterion. 

All the elements itemised below show how these artificial coastal structures play the role of nurseries, 

like mangroves or seagrass meadows in a coral reef system (Johnston and Sheaves, 2007; Unsworth et 

al., 2008), marshes, estuaries and lagoons in temperate oceanic systems (Craig et al., 2007; Kellison 

and Taylor, 2007; Laffaille et al., 2000; Parlier et al., 2006; Vinagre et al., 2008), but also 

Mediterranean lagoons for some fish species (Bruslé and Cambrony, 1992; Franco et al., 2006; 

Koutrakis et al., 2005). These observations cannot be generalized to the coastal defence structures of 
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any coast. Indeed, we have to note some distinctive features not only of the Catalan coast but also of 

the Gulf of Lion: 

 - First of all, the Catalan coast is located on the Mediterranean Sea, which has insignificant tides 

(maximum 50 cm generally). On the other hand, the coastal artificial reefs on the Atlantic coast act as 

defence structures during the flood tide only. Since they are emerged during the ebb tide, they cannot 

act as nurseries. 

- The continental shelf of the sandy Catalan coast is very broad with a low slope compared to the 

rocky Catalan coast and the Cote d’Azur. This implies very low depth (between 3 and 6m) over the 

artificial defence reefs, which is prosperous for many sparid juveniles when they are associated with 

low slopes (Harmelin-Vivien et al., 1995). One author (Ruitton, 1999) has compared fish communities 

of the French Riviera between natural and artificial sites and did not notice significant differences. 

One explanation could be the depth of around 10m, which is too important for the settlement of 

juvenile seabream. During our study, a seawall was monitored on the rocky coast (Banyuls harbour), 

but the data could not be integrated into the global analysis due to a lack of replicates. However, this 

breakwater had extremely low densities, almost zero with a maximum of 0.02 ind.m-² in 2005. This is 

in line with the results of Ruitton (1999) and can be explained by the configuration of this seawall (on 

a rocky coast, with depths about 6 to 10 m). Other authors (Clynick, 2006; Guidetti, 2004) noticed 

higher juvenile densities along 4m-deep reefs on the natural rocky systems.  

- It is also important to notice the potential alimentation in juveniles of these coastal defence 

structures from the nearby artificial reefs and the Cap Leucate due to the water circulation in this area 

and the important pool of adults on these sites (Hussein et al., 2011a, b; Koeck et al., 2011). In other 

case studies, the proximity of a marine protected area (MPA) can constitute a source of future 

juveniles (Clynick, 2006). 

These conditions, when they are favourable, seem to be necessary to consider artificial structures as 

nurseries.  

 

4.2 Lagoons: have they lost their nursery function? 
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The lagoons of the sandy coasts were considered as the main natural nursery for many fish species 

(Dufour et al., 2009; Franco et al., 2008; Maci and Basset, 2009). It seems important to determine 

whether the emergence of new nurseries in the coastal man-made habitats have affected the nursery 

function of the lagoon. 

As mentioned before, the lagoon of Leucate is in contact with the sea through 3 strongly anthropized 

channels, whose banks are artificial rocky structures. In this study, only the south part of the lagoon 

was sampled, near the “grau St Ange” channel. Before the 1960s, this channel was intermittent and 

consisted of sand. Since then, it has been permanently open and is bordered by rocks. Furthermore, a 

harbour was built along this channel. Now, the “grau St Ange” channel represents 6 km of artificial 

rocky structures. 

By measuring the white seabream juvenile densities, between the end of this channel and a location in 

the lagoon, a highly decreasing gradient appeared from the sea to the lagoon. The closer to the sea, the 

higher the juvenile densities are, and the closer to the lagoon, the lower they are. Thus, Figure 4 shows 

one possible dispersion-model of the fish larvae when they enter the lagoon, with larvae decreasing 

from the seawall at the entry of the channel to the breakwaters inside the lagoon. 

Some years, no juveniles were present. In 2007 for example, just one individual was observed at the 

location inside the lagoon. 

The artificial constructions at the entrance to the lagoon thus collect almost all of the larvae potentially 

entering it, thereby losing its nursery role. This decline of juveniles in the lagoon could also be 

induced by an important predation of the larvae in the channel. In fact, as well as the usual larvae 

predators like the European seabass Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758), the European eel Anguilla 

anguilla (Linnaeus, 1758) and some Gobiidae (Pastor, com. pers.), other species like the European 

pilchard (Sardina sp), and the European anchovy (Engraulis encrasicolus, Linnaeus, 1758) have been 

periodically inventoried. This hypothesis will be tested in further investigations of the stomach content 

of the predators. 

In accord with the observations carried out on the artificial coastal structures, the question is raised of 

how the system worked before the implantation of all these artificial structures. Their establishment 

started in the 1960s, with a boom in the 1970s. Today, breakwaters are still regularly immersed at sea. 
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Unfortunately, very few data on the ichthyofauna of the lagoon before the 60’s exist. An inventory of 

the end of the 19th century, done by artisanal fishing, mentioned the absence of seabream in the lagoon 

of Salses-Leucate (Gourret, 1897; Quignard and Zaouali, 1980). According to the literature (Quignard 

and Zaouali, 1980), this does not prove the absence of seabream but more likely that the sampling 

method was not appropriate. That is quite plausible if we keep in mind that the seabream of the lagoon 

are less than a year old and thus not targeted by fisheries. Other studies carried out in the lagoon of 

Maugio and Prevost, located in the Gulf of Lion, showed an important abundance of juvenile 

seabream, notably among seagrass meadows before their strong anthropization(Quignard and Man-

Wai, 1981; Quignard and Man-Waï, 1983; Quignard et al., 1984). 

Before the 1960s, the lagoon of Salses-Leucate communicated with the sea by two channels, one 

permanent in the north of the lagoon (Arnaud and Raimbault, 1969) and one intermittent in the south, 

which is now the permanent “grau St Ange” channel. The southern channel and the coast along the 

lagoon were at that time composed of soft sediment with no rocky shores and the bottom seemed to be 

covered by seagrass meadows (Zostera sp). 

Thus, at that time, the larval swarm reached the coast and had to enter the lagoon to find a suitable 

habitat for settlement, such as the seagrass meadows that offer a good food source, due to the high 

primary production in the lagoon. According to observations made in the lagoon of Maugio (Quignard 

et al., 1984), the juveniles probably stay in the lagoon from June to October-November and then swim 

back into the open sea where the winter conditions are less extreme. The lagoon played a role of 

nursery for the seabream, which is no longer the case since the coastal constructions have substituted 

for them.  

These artificial coastal constructions are therefore substituting the natural nurseries, that is to say the 

lagoon and the seagrass meadows. Indeed, lagoons and seagrass meadows are more and more 

damaged by the construction of harbours and artificial defence structures (modified currents, 

discharged wastewaters, important added alluvia, etc.). Since then, it has been demonstrated that the 

lagoons can also act as a juvenile trap, notably because anoxic crises, induced by eutrophication, occur 

more and more frequently (Lardicci et al., 2001; Minghelli-Roman et al., 2011). 
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4.3 A new habitat opportunity for many fish species 

After immersion, these rocks represent an oasis of biodiversity of fishes (Clynick, 2006; Guidetti, 

2004; Ruitton, 1999) in an initially poor area. On the other hand, in a habitat with high species 

richness, like coral reefs or seagrass meadows, these kinds of constructions can be very harmful for 

biodiversity. It clearly appears that the shore of the Gulf of Lion is perfectly adapted for these kinds of 

structures to play a nursery role for many exploited fish species. 

An inventory carried out at the beginning of the 90’s (Quignard and Raibaut, 1993), reveals the 

importance of these artificial coastal constructions for the connectivity with the natural rocky coast 

and the maintenance or even the enhancement of biodiversity. The authors of this work report the 

faunistic and demographic changes of the ichthyofauna of the Gulf of Lion. The inventory underlines 

the presence of species like Diplodus cervinus (Lowe, 1838), Dentex dentex (Linnaeus, 1758), Sciaena 

umbra (Linnaeus, 1758), Diplodus puntazzo (Cetti, 1777), Spondyliosoma cantharus (Linnaeus, 1758), 

Sparus aurata (Linnaeus, 1758), D. labrax on the sandy shores of the Languedoc-Roussillon after the 

massive installation of the artificial coastal constructions in the 1970s. These observations were also 

confirmed during our monitoring, even if the juveniles of these species were less numerous than those 

of the white seabream. The triggering factor for the appearance of these species seems to be the 

creation of new habitats for their juveniles. These observations are very surprising because adult 

populations are less known near artificial coastal constructions. The artificial coastal defence 

structures present a real nursery role for several species, thus playing an important role in the 

functioning of these fish populations and ecosystems. 

 

 

5. Conclusion 

In spite of the permanent modifications of the biotopes through human activity, the biocoenosis is able 

to adjust to these changes, particularly in marine environments. The important dispersal ability of 

many organisms during their larval stage partly explains their ability to adapt themselves to these 

modifications. This study, carried out on one exploited fish species, shows that in some cases artificial 

coastal constructions in shallow waters can play the role of artificial nurseries. Without promoting the 
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concreting of the coasts, we suggest the installation of artificial reefs in shallow waters to favour the 

juvenile stage of many fishes. The introduction of these reefs should be done without any harmful 

effects on the soft sediment ecosystem, which is often sacrificed. 

Given the essential role that nurseries play in the functioning of fish populations (Beck et al., 2001; 

Mumby et al., 2004), it seems necessary to include these artificial coastal constructions in shore 

management plans (e.g. MPA, Natura 2000). Evidently, not all these constructions have the same 

positive effects on ecosystems, which means that the nursery function has to be proved before. This 

work also raises the question of the lasting effect of the high juvenile densities observed for the three 

years studied. For that, a long-term survey, covering a larger area including adjacent reefs, seems to be 

essential. One of the essential questions raised through this work is the future of the adult seabream. 

Do movements toward natural rocky coasts or deeper artificial reefs exist? To answer this question, we 

tagged adult fishes and did otolith microchemistry analyses. 
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Figures and tables captions: 

 

Figure 1: Location of the 9 sampling locations on the French Catalan coast. The circles show the 
artificial locations (1- Le Téleski, 2- La Coudalère, 3- Grau St Ange, 4- Le Barcarès, 5- Ste Marie, 6- 
Etang de Canet,) and the squares show the natural locations (7- Les Elmes, 8- Tancade and 9- 
Peyrefite). La: lagoon, Se: sea, SC: sandy coast, RC: rocky coast and MPA: marine protected area of 
Cerbère-Banyuls. 
 
Figure 2: Densities of juvenile D. sargus observed in different locations of the French Catalan coast, 
lagoon (La), breakwaters of the sandy coast (SC) and rocky coast (RC). Observations made in 2005, 
2006 and 2007. The error bars represent the standard errors and the stars indicate the natural locations. 
 
Figure 3: Densities of D. sargus (ind.m-2) in the lagoon in relation to the distance from the sea (km) for 
two years 2006 and 2007. 
 
Figure 4: Model of the entry and dispersal of the larval flow of D. sargus in the grau St Ange (black), 
southern part of the Salses-Leucate lagoon. The flow of larvae is represented by the white arrows; the 
thickness is proportional to the intensity of the larval flow. 
 
Table 1: Total surface and length of coastline for the sampled locations of the lagoon, the sandy and 
the rocky coast. The last column indicates the particularities of each location. 
 
Table 2: Results of three-way univariate PERMANOVA test comparing juvenile densities per sampled 
system (La, SC and RC), locations (3 nested in each system) and years (2005, 2006, and 2007). ns: not 
significant, *: P < 0.05, **: P< 0.01, ***: P<0.001 
 
Table 3: Results of two-way univariate PERMANOVA test comparing juvenile densities of the lagoon 
(La) with distance to the sea (very far, far, near and sea) and with years (2005, 2006, 2007). ns: not 
significant, *: P < 0.05, **: P< 0.01, ***: P<0.001 
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Table 1 

 
Location 

Coastline 
(m) 

Surface (m²) 
Replicate 

surface (m²) 
Particularity 

L
ag

o
o

n 

1- Téléski 76 418 139 
Artificial, very far from the sea 

(6.3 km) 

2- La Coudalère 200 600 200 
Artificial, far from the sea (3.2 

km) 

3- Grau St Ange 250 750 250 
Artificial, channel near the sea 

(1.3 km) 

S
an

d
y 

co
as

t 

4- Le Barcarès 192 576 192 
Artificial 

5- Ste Marie 134 540 180 
Artificial 

6- Etang Canet 220 900 300 Artificial 

R
o

ck
y 

co
as

t 

7- Les Elmes 300 3500 1167 Natural outside the MPA 

8- Tancade 300 3500 1167 Natural inside the MPA 

9- Peyrefite 263 3400 1133 
Natural inside the MPA 

 

 

Table 2 

  df MS Pseudo-F P   
System 2 3.175 12.015 0.0154 * 
Year 2 0.253 10.789 0.0032 ** 
Location (System) 6 0.264 76.817 0.0002 ***  
Systeme x Year 4 0.019 0.817 0.5481 ns 
Location (System) x Year 12 0.023 6.806 0.0002 ***  
Residuals 54 0.003 
Total 80           
 

 

Table 3 

  df        MS Pseudo-F P   
Distance 3 0.818 612.62 0.001 **  
Year 2 0.173 129.71 0.001 **  
Distance x Year 6 0.031 22.99 0.001 **  
Residuals 24 0.001 
Total 35                
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Résumé 

 

Depuis les premiers effondrements de stocks de poissons, l’Homme a pris conscience 
que les ressources naturelles étaient limitées et que pour les exploiter de manière durable, il 
était important de trouver des outils de gestion. Contrairement aux autres outils de gestion des 
ressources halieutique existants, les RA sont les seuls dont l’objectif est de maintenir 
l’équilibre de l’exploitation durable des ressources en cherchant à augmenter localement la 
production des ressources par l’action directe sur le milieu physique. En modifiant les 
paysages sous-marins, les RA impactent les communautés et les populations de poissons 
inféodées aux récifs rocheux. Le suivi des communautés de poissons par le comptage visuel 
en plongée, le suivi des débarquements de pêche et plus particulièrement du sar commun 
(Diplodus sargus) par le marquage acoustique ont permis d’apporter des réponses sur certains 
effets des récifs artificiel de Leucate – Le Barcarès (Golfe du Lion, NO Méditerranée) sur 
l’écologie des poissons. L’utilisation des récifs artificiel (RA) de Leucate – Le Barcarès (LB) 
par le sar commun comme habitat essentiel de refuge et de nutrition, ainsi que la grande 
diversité fonctionnelle des RA de LB mènent à penser que ces nouveaux habitats plus 
complexes augmentent la capacité écologique et ainsi la production de la côte catalane 
française sableuse. En revanche ces effets ne se retranscrivent pas dans les débarquements des 
pêcheurs artisanaux de la zone en raison d’une plus faible capturabilité sur les RA. De plus la 
modification de l’habitat par l’implantation des RA fait émerger de nouveaux patrons de 
déplacements chez le sar commun, traduisant la spécialisation individuelle au sein de la niche 
réalisée de la population de sars commun de la côte catalane française sableuse. La 
spécialisation individuelle peut avoir des conséquences écologiques sur le fonctionnement des 
réseaux trophiques et la résilience des écosystèmes, mais également évolutives à plus long 
terme comme la spéciation par l’isolation reproductive. Ces effets potentiels des RA sur les 
communautés et populations de poissons sont à prendre en considération dans les futurs 
projets d’implantation de RA. 

 

Mots clés : modification des paysages, complexité de l’habitat, structure des communautés, 
diversité fonctionnelle, connectivité écologique, patrons de déplacements, sar commun 
Diplodus sargus, spécialisation individuelle, Golfe du Lion, Méditerranée. 
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Abstract 

 

Awareness of natural resource limitation was raised since the first fish stock collapse, 
promoting the need of efficient management tools for sustainable exploitation of resources. In 
contrast with other, more widely used management tools, artificial reefs (AR) try to keep the 
equilibrium of sustainable exploitation trough the physical alteration of natural habitats in 
order to enhance local fish production. The alteration of natural seascapes by AR 
implantations impacts reef fish populations and communities. We investigated some of the 
potential effects of the AR from Leucate – Le Barcarès (LB; NW Mediterranean) using 
underwater visual counts, landing surveys and acoustic tagging on white seabream (Diplodus 
sargus). The ARs of LB were used as essential habitat by white seabreams, particularly for 
refuge and foraging. Furthermore, functional diversity on these ARs was higher than on a 
natural reef location, which could convey an increased carrying capacity and fish production 
on the French Catalan sandy coast. These effects are nevertheless not directly visible on fish 
landings and production, due to lower fish catchability on ARs. Moreover, habitat alteration 
by ARs arises new movement patterns of the white seabream suggesting individual 
specialization within the realized niche of white seabreams from the French Catalan sandy 
coast. Individual specialization can have implications on functioning of food webs and 
ecosystem resilience, but also more long term consequences as speciation by mating isolation. 
These potential effects of ARs on coastal fish communities and populations should be taken 
into account for future AR projects. 

 

Key words : seascape alteration, habitat complexity, community structure, functional 
diversity, ecological connectivity, movement pattern, white seabream Diplodus sargus, 
individual specialization, Golf of Lion, Mediterranean. 

 

 


