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Avant-propos 
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Communauté d’Agglomération de La Rochelle (CDA). Elle a été réalisée au sein de l’équipe BIOFEEL 

(BIOdiversité et Fonctionnement des EcosystEmes Littoraux) du laboratoire Littoral Environnement et 

sociétés LIENSs (UMR 7266 La Rochelle Université - CNRS). Ces travaux ont été encadrés par Elodie 

Réveillac, Maîtresse de conférences à La Rochelle Université et co-encadrés par Nicolas Bécu Directeur 

de Recherche, au laboratoire Littoral Environnement et sociétés et Marie Vagner Chargée de 

Recherche au laboratoire UMR LEMAR, Université de Bretagne Occidentale (CNRS-UBO-IRD-Ifremer).  

Ce travail de thèse a notamment reçu le soutien technique de Bénédicte Dubillot, qui a organisé les 

nombreuses campagnes de terrain et avec qui j’ai traité tous les échantillons. 

J’ai eu le plaisir de co-encadré deux stagiaires, qui ont contribué à ce travail de thèse :    

• Jeanne Latreille De Lavarde (6 mois, Master 1er année, Université de Montpellier), pour 

l’étude d’écologie trophique par approche isotopique. 

• Dorian Lemesle (6 mois, Master 2éme année, Université de Grenoble), pour l’étude des 

perceptions des usagers vis-à-vis de l’ichtyofaune des marais.  

 

Pendant cette thèse, j’ai eu l’opportunité de dispenser d’enseignement au sein de La Rochelle 

Université en tant que vacataire, majoritairement pour les travaux pratiques notamment pour l’étude 

et la compréhension du vivant, module Stratégie d’échantillonnage : 37h, L3 et module Grandes 

fonctions : 9h, L2 ainsi que des TP en Biologie animale 2 : 9h, L2. 

J’ai aussi eu la chance de pouvoir être formée à l’expérimentation animale (61h), pour la conception 

et réalisation des procédures expérimentales pour les poissons par l’école vétérinaire Oniris à 

Nantes. Et j’ai pu valoriser mon travail au travers d’un article et de communications scientifiques.   
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Résumé étendu 

 

A l’interface entre terre et mer, les marais côtiers présentent des habitats stratégiques dont la 

dimension écologique, économique et patrimoniale souligne l’importance de leur conservation. Leur 

forte productivité biologique est à l’origine de nombreux services écosystémiques e.g., pêche, 

tourisme, séquestration de carbone. Cependant, ces habitats font face à de multiples pressions liées à 

l’anthropisation et aux changements climatiques. La conservation de ces milieux est donc cruciale pour 

en préserver les atouts. Dans ce contexte, ces travaux de thèse visent à caractériser l’identité 

patrimoniale et le fonctionnement écologique des marais côtiers sous le prisme de l’ichtyofaune, un 

compartiment clé de ces écosystèmes aquatiques. Dans ces travaux, deux sites représentatifs de la 

diversité d’habitats des marais côtiers tempérés tidaux des Pertuis Charentais ont été considérés. Le 

premier site est le marais d’eau douce de Tasdon. Situé en périphérie de la ville de La Rochelle, ce 

marais urbain a récemment connu des changements physiques et abiotiques consécutifs à sa 

restauration hydrologique et à sa reconnexion partielle aux eaux côtières. Le second site d’étude est 

un marais salé côtier endigué situé à l’Houmeau, qui présente un mode gestion représentatif des 

marais salés caractéristiques de ce territoire.    

Deux grands volets ont été abordés dans cette thèse interdisciplinaire, mêlant l’écologie et les sciences 

humaines et sociales : (i) Les analyses de diversité taxonomique et de la structure fonctionnelle des 

communautés basées sur des suivis in situ ont permis d’identifier la réponse des communautés sous 

l’influence de la restauration et du rétablissement partiel du continuum terre-mer. Les changements 

de fonctionnalité trophique des marais pour l’ichtyofaune ont été étudiés par analyse des réseaux 

trophiques sous l’effet de deux types de modifications ; l’une liée aux modes de gestion à la suite de la 

restauration du marais d’eau douce et l’autre, liée à l’aléa de submersion marine au travers d’une 

expérimentation en mésocosme semi-naturel en marais salé.  (ii) Enfin, pour comprendre de quelle 

façon l’ichtyofaune s’inscrit dans le patrimoine naturel des marais, les perceptions des usagers ont été 

étudiées au moyen d’enquêtes et d’entretiens semi-dirigés.  

Ces travaux ont révélé (i) la réponse à court-terme de l’assemblage piscicole en montrant un 

changement de composition fonctionnelle et le maintien de la diversité taxonomique suite à la 

modification abiotique de l’habitat. Les changements fonctionnels de composition d’assemblage se 

sont traduits par la favorisation des espèces allochtones d’eau douce, mais aussi par l’arrivée d’espèces 

migratrices et estuariennes et marines à la suite de la restauration et la reconnexion du marais de 

Tasdon. Quant à la fonctionnalité trophique du marais, la restauration et la reconnexion ont enrichi les 

réseaux trophiques en augmentant le nombre de niveaux trophiques du réseau et en favorisant 

l’élargissement des niches isotopiques des consommateurs témoignant d’une diversification des 



sources et/ou des habitats alimentaires. Et d’autre part, la submersion marine expérimentale n’a pas 

démontré d’effet à court terme sur les réseaux trophiques simplifiés, indiquant que la typologie de la 

submersion testée ici pourrait ne pas impacter la fonctionnalité trophique des marais. (ii) Les usagers 

du marais de Tasdon enquêtés, perçoivent l’ichtyofaune pour ses valeurs écologiques, de 

divertissement, d’éducation ainsi que son identité patrimoniale. Ces travaux ont pu établir, dans le 

cadre de l’étude du marais de Tasdon que la curiosité et la fréquence d’observation de l’ichtyofaune 

étaient les principaux facteurs permettant la perception des usagers enquêtés vis-à-vis des espèces et 

des fonctions écologiques du marais pour l’ichtyofaune.   

Les résultats de cette thèse attestent de la complémentarité des approches taxonomiques et 

fonctionnelles, notamment trophiques, pour caractériser les réponses de la succession des 

assemblages et des réseaux trophiques. La couleur interdisciplinaire de ces travaux a permis de mettre 

en lumière la façon dont l’ichtyofaune et la fonctionnalité des habitats qui y est associée s’intègrent 

dans les processus de patrimonialisation. Elle plaide pour l’intégration de la fonctionnalité écologique 

et de la trajectoire des écosystèmes dans la définition du patrimoine naturel dans une optique 

d’écologie de la conservation.    

Mots-clés : Ichtyofaune, marais côtier, communautés piscicoles, gestion, identité patrimoniale 
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Chapitre 1 
 

Introduction et contexte général 
 

1. Les zones humides : des écosystèmes menacés  

 
Les zones humides sont définies par la loi sur l’eau 1992 comme étant des « terrains, exploités ou non, 

habituellement inondés ou gorgés de façon permanente ou temporaire, ou dont la végétation, quand 

elle existe, y est dominée par des plantes hygrophiles pendant au moins une partie de l’année » (MNHN 

2023). Au cours des siècles derniers, les zones humides ont été considérées comme insalubres et sans 

valeur (Gillet, Dubois, et Bonnet 1995). Cette perception des zones humides a longtemps conditionné 

les décisions gouvernementales dépendantes de l’économie et de la croissance démographique 

(Davidson 2014). La conquête de ces milieux a donc visé à les assécher et les remblayer pour gagner 

de nouvelles surfaces pour l’agriculture, l’urbanisation, le développement des infrastructures, et sur la 

côte, pour les défenses maritimes, les développements portuaires, industriels et l’aquaculture 

(Finlayson et D’Cruz 2005; Asselen et al. 2013; Davidson 2014; Xu et al. 2019).  

Sous l’effet conjugué des activités humaines et des pressions environnementales, la dégradation et la 

perte de ces écosystèmes a conduit à la disparition de plus de 70% des zones humides depuis le 18ème 

siècle, dont 50% depuis le 20ème siècle (Dugan 1993; Davidson 2014; Mitsch, Bernal, et Hernandez 2015; 

Gardner et Finlayson 2018). Dans les années 1960, cette conquête des zones humides a commencé à 

susciter des questionnements quant aux valeurs et à la perte de ces écosystèmes (Hoffmann 1964). 

Les impacts sur la biodiversité (notamment sur les oiseaux ; Schmidt 2006), ont été de plus en plus 

observés et jugés préoccupants par les scientifiques (Davidson 2014). La destruction de ces 

écosystèmes a paradoxalement mis en lumière leur importance environnementale (Barnaud, Antona, 

et Marzin 2011). Dans ce contexte, la convention de Ramsar tenue en 1971 a établi le premier traité 

(en vigueur à partir de 1975) visant une reconnaissance internationale de la grande valeur des zones 

humides, afin d’en enrayer leur dégradation et leur perte, aujourd’hui et à l’avenir (Matthews 1993).  

Aujourd’hui, les zones humides s’étendent sur une surface mondiale de 3% (Davidson et al. 2019), mais 

abritent une biodiversité particulièrement importante par rapport à leur superficie (Dudgeon et al. 

2006; Kingsford, Basset, et Jackson 2016). Parmi les zones humides, les marais côtiers sont des 

écosystèmes complexes et dynamiques, et particulièrement vulnérables au changement climatique et 

aux conditions météorologiques extrêmes, en raison notamment de leur topographie basse combinée 
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à leur situation à l’interface terre-océan (Houghton et al. 2001; Kirwan et al. 2016; Xu et al. 2019). Dans 

un contexte de changement global, la fréquence et l’intensité des événements climatiques extrêmes, 

comme les tempêtes et les submersions, ont tendance à augmenter (Pachauri et Reisinger 2014; 

Trenberth, Fasullo, et Shepherd 2015; Schaller et al. 2016). A plus long terme, l’élévation du niveau de 

la mer et l’érosion côtière accentuent les menaces sur ces écosystèmes (Dawson et al. 2009; Parkinson 

et al. 2017).  

  

2. Des zones humides particulières : les marais côtiers  

  

Parmi les marais côtiers, plusieurs types d’habitats peuvent être rencontrés : les prés-salés, les marais 

salés, les marais tidaux saumâtres et les marais d’eau douce (HabRef, INPN1). Parmi ces marais, on 

distingue :  

• Les marais naturels, c’est-à-dire les milieux non-endigués, qui sont soumis aux influences 

tidales (c.à.d. des marées) ou aux crues des rivières.  

• Les marais anthropisés, souvent endigués, dont le système hydraulique est géré par l’homme, 

et les niveaux d’eau régulés par des écluses et des vannes permettant d’approvisionner le 

marais en eau grâce à des canaux (Fig. 1.3).  

 

Figure 1.3. Schéma des marais anthropisés. (a) marais d’eau douce et (b) marais salé. Adapté du Forum 
des Marais Atlantique (FMA) 
 

 
1 HabRef, INPN. 2023. « Biodiversité dans les territoires Charente Maritime ». 

https://inpn.mnhn.fr/collTerr/biodiversity/INSEED17?tab=area. 
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Les marais côtiers sont des zones humides de transition sur le continuum continent-océan, qui 

présentent une forte diversité hydrodynamique avec des eaux stagnantes ou courantes, et sont 

toujours caractérisées par de faibles profondeurs d’eau  (Verger et Ghirardi 2009; Keddy 2010).  

 

Les marais côtiers sont des espaces à forts enjeux écologique, économique et social (Cattrijsse et 

Hampel 2006; Gallet et al. 2017; De Cacqueray et al. 2018; Dedinger et al. 2023). Ils présentent une 

large diversité d’habitats et une biodiversité plus ou moins inféodée, mais aussi une multitude de 

fonctions écologiques et de services écosystémiques2. Après des siècles d’aménagement, les marais 

endigués sont reconnus par leur place comme support d’activités, pour l’exploitation agricole (e.g. 

conchyliculture, saliculture, céréaliculture) mais aussi pour des activités de détente et loisirs (e.g. 

promenade, pêche), et offrent un cadre de vie attractif par la qualité paysagère des espaces naturels. 

D’un point de vue sociétal, ces paysages contribuent à l’identité, au mode de vie et à l’histoire des 

territoires (Haines et al. 2018).  

 

 La côte Atlantique française présente une large typologie de marais qui sont approvisionnés en eau 

salée sous l’influence tidale. On distingue les marais salés (schorre) et les vasières intertidales (slikkes), 

dont la configuration change lorsqu’ils sont aménagés. Des chenaux artificiels permettent de garder 

en eau les marais « mouillés », qu’ils soient d’eau douce, saumâtre ou salée, et dont les niveaux d’eau 

sont gérés par des ouvrages hydrauliques de type écluse (c.-à-d. vannes destinées à retenir ou à 

évacuer l’eau ; Fig. 1.1). Les marais côtiers exploités peuvent être alimentés par des cours d’eau ou des 

nappes souterraines drainant les eaux de pluie ou par la connexion avec la mer/océan, au travers de 

canaux dans le cas des marais endigués ou par la marée dans le cas des marais salés (Verger et Ghirardi 

2009; Tortajada 2011; Moncelon 2022).  

La nature et la quantité des apports d’eau sont souvent déterminées par une forte saisonnalité, 

caractérisée par de fortes fluctuations des paramètres environnementaux (e.g. salinité, température, 

turbidité, oxygène dissous) en lien avec leur fonctionnement hydraulique (e.g. influence tidale, crues, 

...) et les conditions climatiques (pluviométrie, vent, température) (Keddy 2010; Tortajada 2011). Ils 

présentent une végétation dominante d’herbacée (e.g. graminées, joncs ou roseaux) (Zedler, Callaway, 

et Sullivan 2001; Keddy 2010) sur leur partie terrestre, et abritent de nombreuses espèces animales 

terrestres et aquatiques qui y sont plus ou moins inféodées (macrofaune benthique, c’est-à-dire les 

invertébrés benthiques de taille supérieur à 1mm), poissons, amphibiens, oiseaux de rivage et 

 
2 Service écosystémique : caractéristiques écologiques, fonction ou processus qui contribuent directement ou indirectement 
au bien-être de l’homme : ce sont des bénéfices que l’homme reçoit du fonctionnement des écosystèmes (Costanza et al. 
1997; Millennium ecosystem assessment 2005).   
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mammifères aquatiques, Keddy 2010). L’ensemble de ces caractéristiques et forçages façonnent la 

mosaïque d’habitats constituant les marais côtiers (prés-salés, vasières, chenaux…) ainsi que la 

biodiversité hébergée. Cette mosaïque structure la biodiversité dans l’espace et le temps au fil des 

marées et des saisons (Hampel, Elliott, et Cattrijsse 2009; Laffaille, Feunteun, et Lefeuvre 2000; Crosby 

et al. 2015; Lechêne, Boët, et al. 2018; Bergeon et al. 2023).  

 

Figure 1.1. Schéma de zone humide et marais du littoral atlantique français (Source simplifié : Verger 

F.& Ghirardi R., 2009) 

 

2.1. Fonctions écologiques du marais pour l’ichtyofaune  
  
 
Parmi la biodiversité des marais, l’ichtyofaune (c.à.d. groupe rassemblant toutes les espèces de 

poissons) se pose comme élément clé de la  structure et du fonctionnement de l’écosystème 

(Holmlund et Hammer 1999; Cattrijsse et Hampel 2006; Wilson et al. 2009; Ramat 2018). L’ichtyofaune 

permet d’évaluer la fonctionnalité d’un habitat en tant qu’indicateur écologique, particulièrement les 

espèces dont le cycle de vie dépend du marais. Ce compartiment biologique, permet également de 

comprendre les liens entre l’homme et son environnement et la façon dont il le perçoit, puisqu’il existe 

une forte disparité de perception entre les différentes composantes de cette biodiversité (Ramat 2018; 

Duffaut 2019). 
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Qu’ils soient d’eau douce, saumâtre ou salée, les marais côtiers présentent plusieurs fonctions 

permettant à nombreuses espèces de poissons d’accomplir leur cycle de vie (Copp 1997; Cattrijsse et 

Hampel 2006; Zeug et Winemiller 2008). . Certaines espèces les utilisent comme un refuge (Laffaille, 

Feunteun, et Lefeuvre 2000), leur permettant d’échapper à la prédation grâce à une densité de plantes 

terrestres et aquatiques qui offre une structure complexe d’habitat, et à la faible profondeur inadaptée 

aux espèces prédatrices de plus grande taille (França et al. 2008; Boesch et Turner 1984; Laffaille, 

Feunteun, et Lefeuvre 2000; Salgado et al. 2004; Hampel, Cattrijsse, et Elliott 2005)). Les marais 

représente également une zone d’alimentation abondante et permet la croissance et le 

développement des juvéniles (le marais joue alors le rôle de nourricerie ; Beck et al. 2001 ; Cattrijsse 

et Hampel 2006). Certaines espèces utilisent également cet habitat pour la reproduction (Able et al. 

2008).  

La disponibilité des ressources est un des principaux facteurs déterminant la qualité de l’habitat 

(Gibson 1986). La forte production primaire et détritique (plantes vasculaires, microalgues benthiques 

et organismes décomposeurs) des marais côtiers permet l’accès à de fortes disponibilités alimentaires 

et participe alors à l’entretien et à la diversification des réseaux trophiques (Odum 1984; Rozas et 

Odum 1988; Gibson 1986; Bouchard et Lefeuvre 2000; Cattrijsse et Hampel 2006). Cette production 

primaire est intégrée dans les réseaux alimentaires par leurs consommateurs, comme les invertébrés 

benthiques (e.g. macrofaune benthique), le zooplancton (e.g. copépodes) ou encore les poissons (e.g. 

le mulet du genre Chelon). Ceux-ci sont à leur tour consommés par les consommateurs secondaires 

composés par exemple de poissons zooplanctonophages (e.g. l’athérine Atherina presbyter), poissons 

macroinvertivores (e.g. le gobie Pomatoschistus microps), ou des espèces omnivores (e.g. l’épinoche 

Gasterosteus aculeatus) (Salgado et al. 2004; B. C. Green et al. 2009). Afin de comprendre comment 

les ressources alimentaires sont intégrées dans les réseaux et de connaître leurs natures et les 

quantités ingérées, les contenus stomacaux et les réseaux trophiques sont souvent étudiés (Costa, 

Catarino, et Bettencourt 2001; Laffaille, Feunteun, et Lefeuvre 2000; Hampel, Cattrijsse, et Mees 2004; 

Green et al. 2012; Carpentier et al. 2014; Sturbois et al. 2022).  

Parmi les diverses fonctions des marais côtiers liées aux propriétés refuge et alimentaire s’inscrit une 

fonction essentielle : celle de nourricerie (Beck et al. 2001; Cattrijsse et Hampel 2006; Seitz et al. 2014). 

Par définition, un habitat nourricerie présente une abondance de juvéniles largement supérieure à 

celle des adultes en comparaison aux autres habitats et présente de meilleurs taux de survie et de 

croissance de ces derniers qui pourront rejoindre le large une fois adultes. Les marais côtiers sont 

identifiés comme des zones de nourricerie pour les juvéniles de plusieurs espèces, dont certaines sont 

d’intérêt halieutique comme le bar commun (Dicentrarchus labrax), la sole commune (Solea solea) ou 

encore le mulet porc (Chelon ramada) (Laffaille et al. 2002; Salgado et al. 2004; Rochette et al. 2010).  
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Ces habitats sont aussi utilisés pour la reproduction, notamment pour les espèces qui accomplissent 

leurs cycles de vie dans les marais (Able et al. 2008; Zeug et Winemiller 2008). Les marais côtiers 

anthropisés d’eau douce sont un habitat de frai, d’alevinage et d’alimentation pour les espèces d’eau 

douce (Stephenson 1990; Feyrer, Sommer, et Harrell 2006). Cette fonction est moins décrite pour les 

espèces estuariennes & marines3 qui n’accomplissent pas leur cycle de vie entier dans les marais 

côtiers, à l’exception des espèces comme les gobies communs (Pomatoschistus microps) et les 

épinoches (Gasterosteus aculeatus), qui semblent pouvoir se reproduire dans ces habitats (Kedney, 

Boulé, et Fitzgerald 1987; Laffaille 2000; Arai et al. 2020).  

 

2.2. Les marais des Pertuis Charentais  
 
Les pertuis sont des zones maritimes abritées et délimitées en général par une ou plusieurs îles et un 

continent. Sur la côte Atlantique française, les Pertuis Charentais, délimités par les îles de Ré, d’Aix et 

d’Oléron, drainent les bassins-versants de la Sèvre Niortaise au nord, de la Charente et de la Seudre au 

sud (Fig. 1.2). Les marais côtiers continentaux et insulaires jalonnent ces pertuis et y sont des écotones4 

écologiques, historiques et culturels. A l’interface des cours d’eau douce, des estuaires et des vasières 

intertidales, ces marais se sont progressivement formés grâce à la sédimentation fluvio-marine,  

occupent aujourd’hui environ 15% de la superficie du département, et présentent une large 

dominance (80%) de marais endigués (Moncelon 2022). Ces marais qu’ils soient naturels ou endigués, 

témoignent d’un inventaire du patrimoine naturel remarquable (Fig. 1.2). 

 

 

 

 

 

 

 

 
3 Estuariennes & Marines : Espèces dont les individus peuvent accomplir leur cycle de vie en mer ou en estuaire, également 

représentées par des populations marines (Potter et al. 2015). 

4 Ecotones : zone de transition à l’interface de deux écosystèmes.  
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Figure 1.2.  Cartographie des zones naturelles d’intérêt écologique, faunistique et floristique du pertuis 
Charentais. En vert, les zones naturelles d’intérêt écologique, faunistique et floristique (ZNIEFF) 

 

2.3. Gestion des marais des Pertuis Charentais 
 
 

Dans les marais côtiers endigués, la gestion de l’eau est aujourd’hui principalement conditionnée à 

l’urbanisation, à l’exploitation agricole et au risque d’inondation par un arrêté préfectoral (n° 

23EB548). On distingue alors deux types de gestion saisonnière en fonction des apports par la pluie et 

par les nappes souterraines (fin d’automne/ début de printemps), et de la sécheresse (fin de 

printemps/ début d’automne). Lorsque l’apport hydrique est suffisant (fin d’automne/ début de 

printemps), le système hydraulique est ouvert permettant l’évacuation des excédents d’eau. Alors que 

lorsque la demande hydrique est forte pour les milieux et les usagers (fin de printemps/ début 

d’automne), le système est clos empêchant l’évacuation de l’eau.  

La gestion de l’eau des marais endigués s’effectue par le biais d’ouvrages hydrauliques de type écluse, 

permettant de gérer manuellement ou automatiquement les niveaux des bassins, appelés localement 

vasais (bassin aménagé dans lequel arrive l’eau de mer) ou jas (quand il s’agit d’eau douce). Ces 
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infrastructures permettent le renouvellement de l’eau ou l’évacuation du trop-plein d’eau, grâce à des 

chenaux connectés en amont à des cours d’eau ou en aval à l’océan. Lorsque ces marais sont exploités 

pour l’aquaculture ou la saliculture, ils sont drainés pour maintenir la qualité des eaux et limiter la 

sédimentation. Ce drainage est fait par des « assec » qui consistent à assécher les sédiments une fois 

par an, ou par des curages permettant de retirer l’excédent de sédiments.  

En raison de leur importance économique et écologique, les marais côtiers représentent un des 

écosystèmes où la valeur d’investissement est plus élevée (Goeldner-Gianella et Verger 2009; De Groot 

et al. 2013; Goeldner-Gianella et al. 2015). Ils constituent alors enjeu prioritaire pour les programmes 

de restauration. Les programmes de restauration consistent souvent à rétablir le continuum terre-mer 

sous l’influence des marées et les flux hydrologiques naturels qui favorisent la biodiversité (Simenstad, 

Reed, et Ford 2006; Debue et al. 2022). Les mesures de restauration de ces milieux sont multiples 

(suppression de digue, brèches ou abaissement de digue, changement d’usage des ouvrages 

hydrauliques) mais consistent en majorité à supprimer en totalité ou partiellement les obstacles 

perturbant l’hydrodynamisme naturel (digues et ouvrages hydrauliques). Les avantages de la 

restauration peuvent être l’apport de biens et de services essentiels par les écosystèmes naturels, tels 

que la fonctionnalité écologique de l’habitat pour la faune et la flore, la filtration de l’eau et le stockage 

du carbone (Simenstad, Reed, et Ford 2006; Mitsch et al. 2013; Kingsford, Basset, et Jackson 2016). Ce 

retour à des écosystèmes plus naturels est soutenu par la société, reconnaissant leur importance dans 

l’apport de biens et de services essentiels.  

2.4. Le cas du marais de Tasdon : un marais côtier urbain des Pertuis Charentais 
 

 

Le marais de Tasdon est situé en périphérie des communes de La Rochelle et Aytré, sur le littoral 

Atlantique en Charente-Maritime. Son histoire témoigne des coutumes d’usage des marais charentais 

à travers le temps. Ce marais protégé sur l’arrière-côte, était à l’origine un marais salé côtier soumis 

aux marées. Au cours du Moyen Âge, il a été aménagé pour la production de sel, puis a subi une 

extension des terres agricoles et une urbanisation au cours du 20e siècle, ce qui a entraîné des 

conditions de sècheresse. Pour pallier la sècheresse, son usage a été détourné en 1962, lorsqu’un 

barrage a été construit pour empêcher l’intrusion de l’eau de mer dans le système hydraulique. Ainsi, 

le marais a été déconnecté des eaux marines et est devenu un marais d’eau douce recevant de l’eau 

de pluie et de ruissellement, puis se déversant dans l’océan au travers de plusieurs canaux. En 1970, 

un projet d’urbanisation a entraîné le remblaiement partiel du marais formant le quartier de 

Villeneuve-les-salines. Par la suite, une forte prise de conscience sur les enjeux environnementaux a 
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mené à désigner une partie du site au titre de réserve naturelle volontaire en 1996 puis réserve 

naturelle régionale, ainsi qu’en zone ZNIEFF5 de type 1 en 2001 afin de valoriser cette zone humide.   

Dans ce contexte, un nouveau plan de gestion a été mis en place et porté par la ville de La Rochelle en 

2010. À ce moment-là, la gestion s’est orientée vers la promotion de la nature en ville et du patrimoine 

naturel des marais pour les usagers. Elle combinait à la fois la gestion hydrologique (e.g. la régulation 

des eaux pluviales) de la zone urbanisée voisine et la conservation de la biodiversité. Face à ce défi, un 

projet de restauration écologique a été entamé en 2019. Le projet visait d’une part, à créer davantage 

d’espaces de promenades et de loisirs (e.g. passerelle en bois et mirador) afin d’accueillir davantage 

d’usagers au sein du marais (e.g. promeneurs, pêcheurs), et d’autre part, à reconnecter le marais avec 

les eaux marines côtières qui avaient été interrompues pendant des décennies, ainsi qu’à restructurer 

le cours d’eau dans sa forme originale et favoriser la biodiversité. 

La restauration écologique peut être définie comme une « action intentionnelle qui initie ou accélère 

le rétablissement des écosystèmes à la suite de dommages, de dégradation ou de destruction » (SER, 

2005). Cependant, cette définition ne fait pas consensus et recoupe plusieurs types d’actions 

intentionnelles qui initient ou accélèrent le rétablissement de l’écosystème (Gerwing et al. 2022). Dans 

ce manuscrit, le terme de restauration écologique désigne l’action intentionnelle d’aménagement 

hydrologique du marais et le rétablissement du continuum terre-mer de façon intermittente et 

assistée par l’homme.   

Ce nouveau projet avait l’ambition d’améliorer les possibilités de repos et de nidification des oiseaux 

de rivage en maintenant des niveaux d’eau stables, en particulier pendant les périodes de reproduction 

(Wang et al. 2019). Le système était alors alimenté par l’eau de pluie, mais demandait des apports 

d’eau marine pendant les périodes de faibles précipitations. Ainsi, cette nouvelle gestion des niveaux 

d’eau et la conservation de la biodiversité impliquait des aménagements paysagers et hydrauliques. 

Ce projet, qui s’est déroulé de décembre 2019 à novembre 2020, a comporté deux phases : une 

première phase de travaux visait à restructurer le marais et son hydrologie, puis une seconde phase 

consistait à reconnecter partiellement le marais aux eaux marines côtières. Avant les travaux, le marais 

présentait des bassins pluviaux, un marais saumâtre et des lacs (Fig. 1.4). Le marais était 

principalement alimenté en eau douce par le cours d’eau de la moulinette et un ouvrage hydraulique 

permettait d’alimenter le cœur du marais en eau saumâtre.  

Pendant la première phase, le marais a été restructuré par excavation de zones ayant été 

préalablement remblayées, et par la création d’îlots, afin d’accueillir les oiseaux de rivage. Le cours 

 
5 ZNIEFF : Zone naturelle d’intérêt écologique faunistique et floristique, inventaire national du patrimoine naturel. ZNIEFF 
540003302- Marais de Tasdon   
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d’eau reliant ces différentes masses d’eau a subi aussi des changements notables de reméandrage. 

Après les travaux, les niveaux d’eau du marais ont été gérés au travers du cours d’eau, des apports 

d’eau pluviale et d’opération de reconnexion partielle aux eaux côtières en période de sécheresse. De 

plus, deux nouveaux ouvrages hydrauliques ont été mis en place dans le but d’alimenter les nouveaux 

bassins à l’ouest du marais et le marais a été aménagé pour attirer davantage d’usagers. Lors des 

reconnexions à la mer, les écluses ont été régulièrement ouvertes manuellement pour permettre la 

remontée d’eau salée jusque dans le marais doux. Cette salinisation a rendu une partie du marais 

saumâtre (Fig. 1.4). 

 

Figure 1.4. Schéma du marais de Tasdon avant et après la restauration aux eaux côtières marines 

(Adapté de Ville de La Rochelle et Thierry Guyot, LIENSs) 
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3. Structure et processus d’assemblages des communautés et trajectoire 

écologique de marais  

 
En écologie, les études se tournent vers les changements d’assemblage des communautés6, cadre 

conceptuel permettant d’estimer le changement de trajectoire écologique d’un écosystème (Legendre 

et Gauthier 2014; Sturbois et al. 2021). Plusieurs indices de biodiversité sont alors utilisés, les plus 

répandus étant l’abondance et la biomasse des espèces, et les indicateurs de diversité taxonomique 

(e.g. richesse spécifique, indice de Shannon et indice d’équitabilité) (Debue et al. 2022). De façon plus 

récente, les indicateurs de diversité fonctionnelle, qu’ils soient basés sur des critères morphologiques, 

physiologiques ou écologiques, restent encore peu utilisés malgré leur pertinence pour mettre en 

évidence les changements de structure et de fonctionnalité de communautés (Devictor et al. 2010; 

Debue et al. 2022). A la suite de la restauration écologique d’un habitat, la variation de l’ensemble de 

ces indicateurs permet de connaître les changements des assemblages des communautés par rapport 

à un état initial. Ces indicateurs permettent d’appréhender les effets liés aux conditions 

environnementales (e.g. changements de paramètres abiotiques et physiques) et aux interactions 

entre espèces (e.g. compétition, facilitation) sur ces changements de communauté. 

Afin de quantifier les effets de la restauration, la compréhension de ces processus de changement 

d’assemblage de communautés est déterminante pour pouvoir comprendre l’évolution des 

trajectoires écologiques7, c’est-à-dire l’évolution temporelle de l’écosystème, en termes de structure, 

de fonctionnalité et composition biologique, par rapport à un état de référence défini dans 

l’écosystème non restauré 

La restauration d’un habitat peut entraîner le changement de cette trajectoire en modifiant les 

conditions environnementales, les changements d’espèces, ou encore les cycles biogéochimiques. À 

la suite de la restauration, les caractéristiques biotiques et abiotiques changent de façon à amener 

nouvelle la trajectoire écologique vers l’état attendu de rétablissement souhaité par les objectifs des 

projets de restauration (e.g. continuité écologique, lutte contre les espèces invasives…).C’est pourquoi 

de nombreux cas d’étude concernant la restauration s’appuient sur des théories dans le but d’anticiper 

ces changements en mettant en place des programmes de restauration au niveau local et à plus large 

échelle pour une gestion durable des ressources, de la biodiversité et des écosystèmes.  

 

 

 
6 Assemblage des communautés : Ensemble des communautés d’espèces qui interagissent et/ou qui sont taxonomiquement 
apparentés dans l’espace et le temps (Stroud et al. 2015). 
7 Trajectoire écologique : itinéraire dirigé par la succession d’étapes alternatives que peut suivre un écosystème par suite de 
diverses pressions. La trajectoire s’analyse à partir d’un état de référence (Le Floc’h et Aronson 1995). 



12 
 

 

3.1. La théorie des successions écologiques 
 

Parmi ces théories, nous retrouvons la théorie de succession écologique (Clements 1916). La 

succession écologique cherche à décrire les processus de mise en place des communautés notamment 

chez les végétaux. Cette approche se réfère à l’observation de la modification de l’habitat dans le cas 

de la restauration par exemple, entrainant des changements dans les communautés (Prach et Walker 

2011). Cette perturbation ou modification, induit généralement des changements de composition 

spécifique, des modifications des communautés (changement d’espèces dominantes), et des 

changements structurels et fonctionnels (Clements 1916; Prach et Walker 2011; Kraft et al. 2015; 

Lechêne, Lobry, et al. 2018). Les écosystèmes passent alors par différentes étapes de développement 

au fil du temps, qui sont caractérisées par des nouveaux assemblages de communautés (Prach et 

Walker 2011). 

La succession est décrite selon trois composantes : (1) les mécanismes qui incluent des processus tels 

que la dispersion et l’installation des espèces, la compétition entre espèces, et la facilitation, où 

certaines espèces facilitent l’établissement d’autres espèces ;(2) les étapes, c’est-à-dire les stades de 

la succession, qui peuvent être classées en pionniers (ou initiaux), précoces, moyens et tardifs ; Et (3) 

les trajectoires de successions, qui peuvent être soit convergentes (plusieurs trajectoires mènent à des 

communautés similaires) ou divergentes (plusieurs trajectoires mènent à des communautés très 

différentes) (Perrow et Davy 2002; Prach et Walker 2011). 

Les stades de succession peuvent être prévisibles en regardant la structure fonctionnelle des 

communautés, ce qui peut permettre d’anticiper les enjeux de conservation de la biodiversité (e.g. 

perte d’espèces vulnérables ou rares) et à l’échelle locale d’adapter les modes de gestion ou de mettre 

place un programme de restauration écologique pour atteindre le fonctionnement de l’écosystème 

optimal et durable (stades de succession optimaux)(Perrow et Davy 2002; Hobbs, Walker, et Walker 

2007).  

 

3.2. Règles d’assemblage des communautés selon la théorie des filtres 
 

Cette prévisibilité de la succession écologique peut être, entre autres, déterminée par les règles 

d’assemblages des communautés (Meiners et al. 2015; Chang et HilleRisLambers 2016; Lechêne, Lobry, 

et al. 2018). Plusieurs études proposent de considérer de façon plus holistique les modèles plus récents 

d’assemblages des communautés (Webb et al. 2002) et la théorie traditionnelle de la succession 

écologique (Walker et Wardle 2014) pour comprendre la manière dont les communautés évoluent 

dans le temps (Meiners et al. 2015; Chang et HilleRisLambers 2016). Ce concept permet de considérer 
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la succession écologique à partir d’un état de référence et de donner une dimension temporelle et 

spatiale plus large à la théorie des filtres structurant l’assemblage des communautés (Meiners et al. 

2015; Chang et HilleRisLambers 2016).  

La théorie des filtres permet d’analyser comment une espèce s’installe et se maintient au sein de la 

communauté. Elle considère trois facteurs empêchant conjointement l’installation de certaines 

espèces, appelés « filtres » (Kraft et al. 2015; Chang et HilleRisLambers 2016). (1) le filtre de dispersion 

concerne la capacité des espèces à atteindre ou coloniser un habitat ; (2) Le filtre environnemental 

considère les conditions abiotiques de l’habitat (e.g. température, salinité, disponibilité des 

nutriments) sélectionnant les espèces selon leur tolérance ; et (3) le filtre biologique considère les 

interactions interspécifiques pouvant empêcher l’installation de certaines espèces au sein de la 

communauté (e.g. compétitions, prédation, facilitation).  

Suite à la restauration par exemple, ces trois filtres permettent de sélectionner la nouvelle 

communauté (changement de diversité, de composition ou de fonctionnalités). Chaque filtre agit de 

façon plus au moins importante et à différentes étapes de la succession qui combinent les effets des 

filtres de sélection d’assemblage des communautés (Fig. 1.5; Chang et Hille Ris Lambers 2016). Dans 

un premier temps (phase 1-2 ; Fig. 1.5), le nouvel assemblage des communautés est composé par des 

espèces aux caractéristiques similaires en termes de tolérance aux filtres de dispersion et 

environnementaux, ce qui atténue leur effet. Une fois la nouvelle communauté établie (phase 3-5, Fig. 

1.5), le filtre d’interaction biotique qui concerne la compétition et la facilitation de colonisation devient 

déterminant. Les nouvelles espèces accédant à l’habitat peuvent donc rencontrer des difficultés de 

colonisation ou, au contraire, être favorisées en fonction des différentes espèces présentes (concept 

de facilitation) (Prach et Walker 2011). La communauté va peu à peu être dissemblable (en 

comparaison avec la communauté pionnière) et présenter des niveaux de complexité supérieurs avec 

des espèces spécialisées par rapport au début de la succession (Odum 1969; Prach et Walker 2011). 

Ces changements de communautés induits peuvent être stabilisés à plus ou moins long terme, 

conditionnant l’impact de la restauration (Perrow et Davy 2002; Walker, Velázquez, et Shiels 2009; 

Connell et Ghedini 2015; Chang et HilleRisLambers 2016).   
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Figure 1.5 Schéma conceptuel des processus d’assemblage des communautés au cours de la 
restauration écologique de l’habitat. A partir de Chang et Lambers, 2016. Le trait de bordure gras 
symbolise l’action du ou des filtres agissant majoritairement sur l’assemblage des communautés. Les 
numéros indiquent les différentes phases de successions des assemblages des communautés devenant 
de plus en plus dissimilaires par rapport à la communauté initiale.  

 

4. Problématique de thèse et structure du manuscrit 

 
Comprendre et maintenir le fonctionnement des marais côtiers est essentiel pour la conservation de 

la biodiversité, et les fonctions écologiques qu’ils leur sont inhérentes. La compréhension des 

processus écologiques s’opérant dans ces milieux et les leviers de gestion à disposition nécessitent la 

caractérisation du fonctionnement de ces milieux. Face aux multiples pressions anthropiques et 

climatiques subies par les marais côtiers, leurs fonctionnalités écologiques peuvent être compromises. 

Cette problématique soulève la nécessité de comprendre les mécanismes sous-tendant les 

changements au niveau des communautés et de la fonctionnalité des habitats pour celles-ci.  

Dans ce contexte, ces travaux de thèse ont pour objectif général de caractériser l’identité patrimoniale 

et les fonctions écologiques des marais côtiers des Pertuis Charentais sous le prisme de l’ichtyofaune, 

un compartiment trophique clé du fonctionnement trophique des écosystèmes aquatiques. Nous 

avons étudié d’une part, les réponses taxonomiques et fonctionnelles, notamment trophique, de ce 

compartiment faunistique en lien avec les changements de mode gestion, et d’autre part, la façon dont 

l’ichtyofaune et la fonctionnalité de son habitat sont perçues par les usagers des marais côtiers et 

s’inscrivent dans le patrimoine naturel. Dans cette démarche, ce travail visait à évaluer si l’ichtyofaune 
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et la fonctionnalité des marais, face aux changements de mode de gestion sont des éléments à 

vocation patrimoniale.  

Cette thèse, basée sur l’inventaire in-situ et sur un travail expérimental effectué en mésocosme8, 

propose une approche interdisciplinaire en combinant les domaines de l’écologie et des sciences 

humaines et sociales pour : 

(1) Inventorier les changements de fonctions écologiques assurées par le marais pour l’ichtyofaune 

sous l’influence de la restauration écologique.  

(2) Analyser les changements du fonctionnement trophique des marais pour l’ichtyofaune. Pour cela, 

deux types de modifications ont été considérés, l’une liée aux modes gestions à la suite de la 

restauration du marais de Tasdon et l’autre, liée à l’aléa de submersion marine au travers d’une 

expérimentation en mésocosme semi-naturel.  

(3) Caractériser la façon dont les usagers des marais perçoivent l’ichtyofaune pour appréhender la 

façon dont l’ichtyofaune et la fonctionnalité de son habitat s’inscrivent dans le patrimoine des marais. 

Au moyen d’un questionnaire semi-directif, plusieurs catégories d’usagers des marais côtiers ont été 

enquêtées dans le but de formaliser leurs perceptions. Pour caractériser la vocation patrimoniale de 

l’ichtyofaune et les fonctions écologiques des marais, la perception des usagers du marais de Tasdon 

sera analysée. Il s’agira de comprendre la visibilité de ce compartiment biologique (visible ou invisible; 

Barthon et al. 2019) et les valeurs qui en découlent, au travers des perception des différents usagers 

dans le but d’identifier les différents processus de patrimonialisation.   

Ces connaissances participeront à évaluer la possibilité d’intégrer l’ichtyofaune et les fonctions 

écologiques du marais qui y sont associées dans les processus de patrimonialisation perceptible en vue 

d’enrichir les leviers d’action pour la gestion et la conservation des marais côtiers.  

Le manuscrit de cette thèse s’articule en 4 chapitres. Ce premier chapitre est une introduction 

générale, qui vise à présenter les menaces et enjeux de conservation des zones humides, puis se centre 

plus particulièrement sur les marais côtiers tempérés tidaux en analysant leurs caractéristiques. Par la 

suite, leurs attraits écologiques, économiques et sociaux sont décrits sous le prisme de leur 

fonctionnement écologique face au projet de restauration et expose les principaux concepts 

 
8 Mésocosme semi-naturel: dispositif expérimental extérieur soumis aux pressions environnementales où les conditions sont 

similaires à l’environnement naturel, mais qui permet de contrôler certains facteurs (e.g. niveau d’eau, gradient de salinité, 

turbidité …). 
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permettant l’analyse des assemblages des communautés et de la trajectoire écologique de ces 

écosystèmes.  

Le deuxième chapitre, « Modulation des fonctions écologiques face à la modification des modes de 

gestion et à l’expérimentation de submersion marine » présente l’analyse de la modulation des 

fonctionnalités d’un marais côtier à la suite de l’aménagement hydraulique et de la reconnexion aux 

eaux côtières marines, sous l’angle des communautés de poissons. Cette première partie du chapitre 

fait l’objet d’une publication en cours dans Wetlands Ecology and Management. La deuxième partie 

vise à étudier les effets de modifications de gestion et d’un aléa de submersion sur les interactions 

trophiques.  

Le troisième chapitre, « Étude des perceptions des usagers vis-à-vis de l’ichtyofaune et du marais de 

Tasdon » présente le concept de patrimoine naturel et analyse les perceptions des usagers concernant 

les valeurs des poissons et les fonctions écologiques associées aux marais, dans le but de comprendre 

comment l’ichtyofaune s’intègre dans l’identité patrimoniale du marais et d’identifier les potentiels 

leviers d’actions pour la gestion et la protection de ces écosystèmes. 

Finalement, le quatrième chapitre, « Discussion : L’ichtyofaune et la fonctionnalité des marais côtiers 

face aux changements de gestion, des éléments à vocation patrimoniale ? » discute des principaux 

résultats obtenus et de leurs implications en considérant d’une part les résultats écologiques, 

changements de l’assemblage des communautés et implication par rapport à la perception des usagers 

selon les différentes espèces et la perception de la fonctionnalité de l’habitat. Ce chapitre participe à 

l’identification de la potentielle trajectoire écologique et patrimoniale du marais de Tasdon à la suite 

de la restauration et des changements associés de gestion. Enfin, la deuxième partie du chapitre 

expose les apports de cette thèse et les perceptives sur les futures questions écologiques vis-à-vis de 

la gestion patrimoniale des marais côtiers.   
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Ce premier chapitre a permis d’aborder le contexte, de définir et de relier les différents concepts 

écologiques permettant d’appréhender les liens entre l’ichtyofaune et les marais côtiers. Le chapitre 

suivant a pour but d’analyser la réponse des communautés de poissons. Il se divise en deux parties : la 

première vise à analyser la réponse de l’ichtyofaune d’un marais côtier d’eau douce à la restauration 

hydrologique et à la reconnexion partielle aux eaux marines, et propose une section dédiée à la réponse 

des réseaux trophiques à la restauration et à la reconnexion. La deuxième partie a pour objectif 

d’analyser la réponse d’un réseau trophique en marais salé à l’aléa de submersion marine. 
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Chapitre 2 

 

Modulation des fonctions écologiques du marais pour 

l’ichtyofaune en réponse à la modification des modes de 

gestion et à un événement de submersion marine 

 

Les écosystèmes côtiers sont de plus en plus menacés par l’augmentation démographique et les 

activités anthropiques, ce qui entraîne souvent une perte de connectivité et la dégradation de la 

fonctionnalité de l’habitat ou sa destruction (Wu, Zhou, et Tian 2017; Newton et al. 2020; Mahoney et 

al. 2021). A ces menaces d’origine anthropique, viennent s’ajouter de fortes pressions 

environnementales liées aux changement climatique notamment sur les milieux côtiers qui sont 

fortement exposés (Kirwan et al. 2016). La vulnérabilité de ces écosystèmes peut augmenter sous 

l’effet de processus à long terme tels que l’élévation du niveau de la mer et l’érosion côtière, mais 

aussi sous l’influence d’événements climatiques extrêmes qui se déroulent à des échelles de temps 

plus courtes, tels que les submersions marines (Dawson et al. 2009; Schaller et al. 2016; Parkinson et 

al. 2017; Kulp et Strauss 2019).  

Face à ces pressions et à la prise de conscience de l’importance de ces écosystèmes, notamment au 

niveau des processus écologiques, les programmes de restauration écologique connaissent un essor 

(Costanza et al. 1997; Simenstad, Reed, et Ford 2006; Barnaud, Antona, et Marzin 2011). La 

restauration écologique est considérée comme un outil efficace pour lutter contre cette dégradation 

(Cardinale et al. 2012; Loch, Walters, et Cook 2020). Dans la théorie, la restauration d’un habitat a pour 

objectif d’assister le rétablissement de l’écosystème afin qu’il retrouve plus rapidement les conditions 

d’avant perturbation au travers de modifications physiques de l’habitat, d’une structure ou d’une 

fonction perdues (SER 2005). Même si les études de restauration présentent des points communs 

entre elles  (Debue et al. 2022), chaque projet de restauration est unique, reposant sur des habitats 

ayant des caractéristiques spécifiques et étant exposés à des facteurs environnementaux (e.g. 

abiotiques et biotiques) ou anthropiques (e.g. modes de gestion) qui leur sont propres (Whiterod et 

al. 2021). Cette particularité rend difficile la comparaison et l’appréhension des changements de 

fonctionnalité d’habitat entraînés par la restauration ou par la dégradation (e.g. les aléas climatiques, 
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comme les tempêtes entraînant des submersions). C’est pourquoi des études sont nécessaires pour 

caractériser (i) les changements de fonctions essentielles de l’écosystème, comme par exemple la 

fonction trophique (c’est-à-dire alimentaire), et (ii) les changements de communautés, pour mettre en 

évidence les changements de trajectoire de l’écosystème. 

Ce chapitre propose d’analyser la modulation de la fonctionnalité des marais pour l’ichtyofaune pour 

deux cas d’études. Le premier vise à identifier les réponses (1) de la communauté de poissons et (2) 

des réseaux trophiques d’un marais côtier d’eau douce à la restauration incluant la reconnexion aux 

eaux côtières (Partie 1). Le second objectif propose de considérer la mosaïque d’habitats des Pertuis 

Charentais et leur vulnérabilité face à l’aléa de submersion marine en étudiant la fonctionnalité 

trophique d’un marais côtier salé soumis à cet aléa (Partie 2).  

 

Partie 1. Réponses d’un marais côtier d’eau douce aux travaux 

d’aménagement hydrologique et à la reconnexion partielle aux eaux 

marines 

 

1. Résumé étendu en français 

 

1.1. Introduction 
 

Les zones humides côtières fournissent des fonctions écologiques essentielles pour l’ichtyofaune afin 

qu’elle accomplisse son cycle de vie. Par exemple, le refuge et les ressources alimentaires qu’elles 

produisent en font des habitats essentiels pour la croissance des juvéniles (Copp 1997; Zeug et 

Winemiller 2008). Suite à la prise de conscience de l’importance de ces écosystèmes, les programmes 

de restauration écologique se multiplient, et visent souvent le rétablissement du continuum terre-mer 

sous l’influence des marées et la réhabilitation des voies d’écoulement naturelles favorisant la 

biodiversité (Silver et al. 2017; Lechêne, Boët, et al. 2018; Perillo et al. 2018; Whiterod et al. 2021). 

Bien que les processus de restauration soient longs, des études à court terme peuvent permettre 

d’appréhender les changements de trajectoire écologique liés la restauration et de participer à définir 

les réponses de l’écosystème, afin d’en améliorer la compréhension et adapter sa gestion (Moreno‐

Mateos et al. 2015; Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021).  
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Dans ce contexte, un programme de restauration écologique a été mis en œuvre dans le marais de 

Tasdon, un marais urbain doux, à La Rochelle, en Charente-Maritime. Le projet visait, après des 

décennies d’interruption, à reconnecter le marais avec les eaux côtières marines en modifiant la 

gestion des ouvrages hydrauliques, ainsi qu’à restaurer le cours d’eau dans sa forme originale. Avant 

les travaux, en 2019, le marais présentait des bassins pluviaux de drainage, un marais saumâtre central 

et des lacs principalement alimentés en eau douce par le cours d’eau de la moulinette. Après les 

travaux, en 2020, la superficie du marais a augmenté pour s’étendre aujourd’hui sur 125 ha. Le marais 

comprend maintenant des étangs qui ont été curés et restructurés, interconnectés grâce à un cours 

d’eau (la rivière Moulinette) qui a fait l’objet de reméandrage et dont l’unique exutoire vers les eaux 

marines est situé à environ 1,5 km en aval, dans le port de La Rochelle. Suite à la volonté de préserver 

ce marais, un nouveau plan de gestion a été mis en place en 2010 pour promouvoir la nature en ville 

et le patrimoine naturel des marais pour les usagers, et combiner la gestion hydrologique (e.g., la 

régulation des eaux pluviales) de la zone urbanisée voisine avec la conservation de la biodiversité, et 

en particulier des oiseaux. Cela impliquait des aménagements paysagers et hydrauliques, appelés par 

la suite « travaux », entrepris de décembre 2019 à novembre 2020, au cours desquels le marais a été 

restructuré par excavation et création d’îlots, et les niveaux d’eau des étangs ont été gérés au travers 

d’apport d’eau et d’éléments de connectivité contrastés. De plus, des opérations de reconnexion aux 

eaux côtières, par la suite nommées « reconnexion », permettent d’assurer un niveau d’eau stable sur 

la période de nidification de l’avifaune visée par le programme. 

Cette étude s’est concentrée sur l’effet du programme de restauration, incluant les travaux et la 

reconnexion partielle aux eaux marines, sur la structure taxonomique et fonctionnelle d’une 

communauté non ciblée par le programme, l’ichtyofaune, qui joue un rôle clé dans le fonctionnement 

de l’écosystème des marais, et qui participe à l’identité patrimoniale du marais à travers l’activité de 

pêche notamment (voir chapitre 3). Les réponses des communautés ont été analysées au travers 

d’indices de diversité taxonomique et fonctionnelle à différentes échelles temporelles et spatiales: 

temporellement en regardant la réponse de communautés avant et après les travaux de restauration, 

et spatialement sur deux stations différentes (l’une située à l’est et l’autre à l’ouest du marais, 

respectivement nommées ES et WS). 

Avant les travaux, les deux stations présentaient les mêmes caractéristiques de salinité, profondeur et 

gestion. Suite aux travaux, la Station Est (ES) a été aménagée pour recevoir uniquement de l’eau douce 

provenant de la rivière de la Moulinette par un chemin unique, tandis que la Station Ouest (WS) a été 

modifiée pour recevoir alternativement des eaux pluviales ou marines provenant de l’aval avec la 

marée montante, passant à travers l’écluse par une buse à clapet, créant ainsi une intrusion de salinité 

au nord de la station (Fig. 2.1).  
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Les travaux et la reconnexion ont ainsi induit un potentiel changement d’habitat et de communauté 

de poissons. Les principales hypothèses d’étude sont : (i) avant la restauration, l’assemblage des 

communautés de poissons sera caractérisé par des espèces d’eau douce adaptées à un environnement 

fluctuant soumis à des variations de la profondeur selon la saison et (ii) après la restauration, le 

rétablissement du continuum terre-mer induira des changements substantiels de la diversité et la 

structure de l’assemblage des communautés de poissons. Nous nous attendons à une augmentation 

de la diversification et de la complexité de la communauté de poissons, simultanément avec une 

diminution de l’abondance et de la diversité des espèces d’eau douce favorisant l’arrivée de nouvelles 

guildes adaptées aux eaux marines et saumâtres (Silver et al. 2017 ; Perillo et al. 2018 ; Lechêne et al. 

2018 ; Whiterod et al. 2021; Debue et al. 2022). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ES 
WS 

La Rochelle 

Tasdon  

Vers la mer 

 Station Ouest (WS) 

Station Est (ES) 

 Atlantique 

Figure 2.1. Localisation des stations Ouest (WS) et Est (ES) du marais de Tasdon, situé dans la ville de 

La Rochelle, France. La Moulinette est une rivière qui relie les étangs au cours d’eau principal (ligne 

ondulée grise). Dans les étangs, plusieurs îlots (formes en pointillés) accueillent l’avifaune. La première 

reconnexion aux eaux marines (entrée eaux marines, ligne pointillée) réalisée en avril 2021 suite à 

l’ouverture de la buse à clapet (triangle gris) est indiquée. 
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1.2. Méthodes et stratégie d’échantillonnage  
 

Les poissons ont été échantillonnés i) avant les travaux, c.à.d. en fin d’été 2019 et printemps 2020; ii) 

juste après la réalisation des travaux en printemps 2021) et iii) au printemps 2021 à partir du début de 

la reconnexion intermittente aux eaux marines, puis saisonnièrement après la première reconnexion, 

et ce jusqu’à la fin 2021. Les poissons ont été capturés à l’aide d’engins de pêche passive, c.à.d. des 

verveux doubles (4 mm de maille homogène), posés pendant 24h et permettant une capture 

d’individus de taille petite et intermédiaire (Lechêne et al. 2018; Whiterod et al. 2021), à mobilité 

diurne et nocturne (Harrison-Day et al. 2020). Les différents individus ont été triés par espèces puis 

mesurés au mm près et pesés au g près.  

La réponse des communautés a été étudiée au moyen des indices de diversité taxonomique (c.à.d. 

abondance, biomasse, richesse spécifique, indice de Shannon-Weaver et l’indice d’équitabilité de 

Pielou). Ces indices permettant de connaître la structure de la communauté et de quantifier la diversité 

des espèces présentes, pour ensuite comparer, de façon temporelle, les changements avant et après 

travaux et reconnexion aux eaux côtières. Le choix des indices est adapté à la taille des échantillons, 

au type de données collectées ainsi qu’à la résolution spatiale. Plusieurs indices ont été calculés pour 

mesurer la diversité du marais de Tasdon.  

La richesse spécifique, qui est le nombre moyen d’espèces présentes dans un habitat à un instant t, 

est un indicateur fréquemment utilisé en écologie. Cependant, il n’est pas suffisant pour décrire une 

communauté puisqu’il ne renseigne pas sur la complexité de la diversité, car il ne prend pas en compte 

l’ensemble des caractéristiques d’une communauté (e.g., abondances spécifiques et distribution des 

espèces). C’est pourquoi les indices de Shannon-Weaver et l’indice de Piélou ont été choisis en 

complément pour suivre les changements temporels des communautés. Ces deux indices sont 

sensibles d’une part aux espèces rares et aux déséquilibres de distribution qui peuvent survenir lors 

de pics de présence d’espèces opportunistes entraînant la baisse conjointe de ces deux indices 

complémentaires. Les indices choisis présentent la particularité d’être dépendants de l’effort 

d’échantillonnage et de la taille de l’échantillon. Afin d’éviter ce biais, seuls les échantillonnages 

présentant le même effort de pêche ont été comparés entre eux. 

Afin de mieux comprendre l’utilisation du marais par les communautés de poissons en réponse à la 

restauration écologique, de compléter l’analyse de la structure taxonomique, et la comparaison du 

fonctionnement écologique du marais entre avant et après restauration, les espèces ont été 

regroupées par guildes sur la sélection de trois traits fonctionnels  (Violle et al. 2007; Villéger et al. 

2017; Elliott and Dewailly 1995; Riede 2004; Froese and Pauly 2010; Nicolas et al. 2010; Keith et al. 

2011; Potter et al. 2015)) : 
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- l’écologie de leur cycle de vie, qui est liée à l’utilisation du continuum restauré entre les habitats 

d’eau douce et d’eau de mer. Les espèces ont donc été classées en guilde diadrome, incluant les 

espèces catadromes et anadromes (Nicolas et al. 2010) formé des espèces dont la reproduction 

dépend de la migration en eau douce ou en mer, présentant donc des guilde d’eau douce et marines. 

Puis les espèce dont la migration n’est pas obligatoire présentant les guildes estuarienne et marine.  

- leur stade ontogénique, avec les stades ontogéniques adultes (taille à maturité) et juvéniles. 

- leur statut biogéographique, qui est l’origine géographique des différentes espèces. On considère les 

guildes allochtones (c.-à-d. introduite par l’homme) et autochtones (c.-à-d. originaire de l’espace 

géographique donné) (Keith et al. 2011).  

Les espèces ont été attribuées aux différentes guildes selon la littérature (Elliott et Dewailly 1995; 

Nicolas et al. 2010; Potter et al. 2015), les bases de données FishBase (Froese et Pauly 2010), INPN 

(Keith et al. 2011; INPN 2023) et le Registre mondial des espèces migratrices (Riede 2004). 

L’analyse de ces traits fonctionnels met en lumière les effets de changement d’habitat et permet 

d’investiguer les facteurs écologiques qui ont induit ce changement menant à une utilisation différente 

de cet habitat 

La hauteur d’eau (m), la température (T°C), la salinité et la concentration en oxygène dissous (mg.L-1) 

ont été mesurées à la pose et à la relève de chaque filet, à chaque pêche, par sonde multiparamétrique 

(Conduc 3310 and Oxy 3310, WTW). 

1.3. Modification des paramètres abiotiques suite aux travaux et à la reconnexion aux eaux 

côtières 

 

Dans les stations ES et WS, les paramètres abiotiques ont fluctué selon une saisonnalité tempérée 

classique avec des températures plus chaudes et des conditions moins oxygénées en été qu’au 

printemps et en hiver. Cependant, les paramètres abiotiques ont été impactés par les travaux, ainsi 

que dès la première reconnexion due à l’intrusion d’eau de mer (Fig. 2.2). La restructuration des 

stations à la suite des travaux et la reconnexion a modifié la profondeur de certains points et les 

niveaux d’eau des stations. Globalement, des niveaux d’eau stables ont été observés à WS passant 

d’une moyenne de 0.36 ± 0.04 m en automne 2019 et se maintenant au-dessus de 0.41 ± 0.12 m tout 

au long de l’année après les travaux et la reconnexion. A l’inverse, ES a montré une forte hétérogénéité 

de hauteurs d’eau au sein de la station et entre les saisons (e.g., 0.35 ± 0.11 m avant reconnexion, 

printemps 2021 à 0.80 ± 0.10 m en été après reconnexion puis 0.30 ± 0.10 m à la fin de l’été 2021). De 

la même façon, la salinité a été modifiée suite à la reconnexion passant de 0.35 ± 0.05 ‰ en fin d’été 
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2019 à 3.00 ± 0.10 ‰ à la même saison en 2021 pour la station ES, et de 0.15 ± 0.09 ‰ en automne 

2019 à 3.05 ± 0.05 ‰ pour WS. D’autre part, l’oxygène dissous (DO2) et la température de l’eau ont 

varié suite aux manœuvres d’intrusions d’eau marine au sein de deux stations (Fig. 2.2). 

 

  

Figure 2.2 Variations temporelles des paramètres environnementaux aux stations Est ES (a) et Ouest 
WS (b), avant et après travaux (la fin des travaux est indiquée par la flèche en pointillé) et reconnexion 
aux eaux marines (la première reconnexion est indiquée par la flèche verticale en trait plein). 
Paramètres environnementaux (moyenne ± sd) : température de l’air et de l’eau (°C), oxygène dissous 
(DO2 ; mg. L-1) et salinité (‰). Les travaux avaient débuté en juin 2020 pour ES et en décembre 2019 
pour WS. Les paramètres n’ont pas été mesurés pendant les travaux (parties grises) en raison de 
l’assèchement partiel et du réaménagement des stations. 
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1.4. Réponse des communautés des poissons aux travaux et à la reconnexion aux eaux 

côtières  

 

Avant les travaux, les deux stations présentaient une communauté de poissons dominée 

principalement par des espèces d’eau douce et une espèce diadrome9 (l’anguille Européenne, A. 

anguilla; Tableau 2.1). Parmi les espèces d’eau douce, les espèces autochtones étaient plus 

nombreuses que les espèces allochtones10, en automne 2019 pour WS et au printemps 2020 pour ES. 

Après les travaux, l’abondance de l’anguille Européenne a diminué et les espèces allochtones 

dominaient la communauté (la Gambusie G. holbrooki en WS et l’ablette A. alburnus suivie de la 

gambusie en ES ; Tableau 2.1). Malgré l’arrivée de ces nouvelles espèces, les travaux n’ont pas eu 

d’effet significatif sur la diversité taxonomique, car en contrepartie, certaines espèces d’eau douce 

dominant les assemblages des communautés avant travaux n’étaient plus observées après travaux 

(e.g., le gardon R. rutilus pour WS; la brème bordelière B. bjoerkna ou le brochet E. lucius pour ES).  

Pour la station WS, les espèces diadromes ont augmenté et sont devenues plus abondantes suite à la 

première reconnexion, au début du printemps 2021, en raison de l’arrivée massive d’une nouvelle 

espèce, l’épinoche, G. aculeatus aculeatus. Sur cette même station, des changements majeurs ont été 

observés à la suite de la troisième reconnexion, fin printemps 2021. En effet, tous les indicateurs 

taxonomiques (abondance, biomasse, richesse spécifique et indice de Shannon), à l’exception de 

l’équitabilité, ont augmenté de manière significative. L’assemblage des communautés a été modifié en 

raison du remplacement d’espèces d’eau douce par de nouvelles espèces comme le mulet (Chelon 

spp.) et l’épinoche (Tableau 2.1), modifiant radicalement la pondération des guildes. Pendant l’été, 

l’abondance totale des poissons a été multipliée par quatre avec l’arrivée massive de l’épinoche et des 

juvéniles d’eau douce. Par la suite, l’abondance et la biomasse ont diminué progressivement jusqu’en 

hiver, tandis que la diversité spécifique et l’équitabilité ont été maintenues jusqu’à la fin du 

recensement. En fin d’été, l’abondance des espèces diadromes a diminué, la guilde d’eau douce a 

repris la dominance de l’assemblage des communautés, principalement représentée par des espèces 

allochtones (la gambusie et la perche soleil, L. gibbosus). Par la suite en hiver, les espèces autochtones 

ont repris l’avantage grâce à l’arrivée de quelques individus de la guilde estuarienne & marine (e.g. 

athérine et gobie). 

Pour la station ES, la première reconnexion a aussi modifié l’assemblage des communautés. Les 

premiers effets significatifs sont apparus en été 2021 où l’abondance, la richesse et la diversité de 

 
9 Diadrome : Espèces qui migrent entre la mer et l’eau douce (Potter et al. 2015). 
10 Allochtone : Espèces situées hors de leurs aires de distribution géographique (INPN, 2023). Antonyme : Autochtone. 
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Shannon ont augmenté. Alors que la connexion périodique aux eaux marines a permis de maintenir 

les niveaux d’eau pendant l’été, la station ES a connu un assèchement important à la fin de l’été, ce 

qui ne s’était pas produit avant les travaux. A ce moment-là, la guilde diadrome n’était représentée 

que par quelques individus et l’assemblage des communautés était dominé par une espèce allochtone, 

la gambusie, seule représentante des espèces d’eau douce, tandis qu’une nouvelle guilde apparaissait, 

la guilde estuarienne & marine (EM) représentée par l’athérine. Finalement, au cours de l’hiver 2021, 

cette dernière guilde (EM) dominait la station pour la première fois avec le gobie (Pomatoschistus spp.) 

nouvellement observé et quelques juvéniles d’athérine et d’épinoche. Aucune espèce de l’assemblage 

initial des communautés (c.à.d. avant la restauration) n’a été enregistrée à la fin du suivi (Tableau 2.1). 
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1.5. Discussion 
 

Cette étude a montré que les travaux de restauration n’ont pas diminué la diversité taxonomique de 

l’ichtyofaune, mais qu’ils ont modifié la composition de la communauté de poissons d’eau douce 

composant l’assemblage initial. Avant les travaux, la communauté de la station WS était dominée par 

des espèces autochtones (gardon, brème commune). Elle était également peuplée d’espèces 

allochtones (gambusie et perche soleil), connues pour être opportunistes et définies comme ayant une 

petite taille, une maturation précoce et une faible survie juvénile, associées à des habitats 

fréquemment perturbés (M. R. Perrow et al. 1999; Winemiller 2005). Après les travaux, la structure de 

l’habitat a été temporairement modifiée, réduisant l’abondance des espèces autochtones 

dépendantes de ces habitats, qui n’auraient pas pu persister dans les nouvelles conditions, et 

favorisant les espèces allochtones, dont certaines espèces à caractère invasif (c.à.d. exotiques 

envahissantes).  

En ce qui concerne la réponse de la communauté de poissons d’eau douce à la reconnexion, les 

premiers changements dans la diversité taxonomique ont été observés un mois après la première 

reconnexion. L’apport d’eau de mer a entraîné une augmentation des niveaux d’eau et de salinité, 

suivie d’une augmentation significative des indices de diversité taxonomique, ce qui est en accord avec 

de précédentes études portant sur la restauration de la continuité écologique (c’est-à-dire 

reconnexion à la mer) de marais d’eau douce (Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021). Cependant, des 

changements substantiels se sont également produits au sein de la guilde d’eau douce, seules 

certaines espèces ayant pu rester après les travaux et la reconnexion : la brème commune, suivie par 

les espèces allochtones (la carpe, la gambusie, la perche soleil). Pour ces espèces, une plus grande 

abondance de juvéniles par rapport aux adultes, présentant une large gamme de tailles individuelles, 

a été enregistrée après les travaux et la reconnexion jusqu’à la fin de la période de suivi, indiquant un 

recrutement efficace et une croissance potentielle. Cela suggère, qu’après la reconnexion, la station 

WS reste fonctionnel pour les espèces d’eau douce qui continuent à y compléter leur cycle de vie . 

Ainsi, seules les espèces opportunistes restantes ont pu tirer parti de l’évolution de l’environnement 

en raison de leur temps de génération court (Winemiller 2005). L’augmentation de l’abondance des 

espèces allochtones suite aux travaux et à la reconnexion suggère que ce programme de restauration 

des marais d’eau douce pourrait favoriser les espèces allochtones et les espèces invasives, alors que 

ce type de programme cible souvent la régulation de ces mêmes espèces (Silver et al. 2017; Romañach 

et al. 2019).  

Contrairement aux espèces d’eau douce, les espèces diadromes (représentés par l’anguille 

Européenne avant les travaux) ont vu leurs abondances d’abord diminuer après les travaux, puis la 
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reconnexion a ensuite largement favorisé cette guilde. Les perturbations associées à la fermeture de 

la buse artificielle pendant les travaux ont pu affecter négativement ces individus, provoquant 

probablement une émigration avant la fermeture et une mortalité après celle-ci (Whiterod et al. 2021). 

Ces perturbations ont également pu empêcher le recrutement et l’arrivée d’individus (Sheaves et al. 

2015). Cependant, l’abondance des espèces diadromes a augmenté rapidement par la suite, 

probablement en raison de la restauration de l’accès et de son amélioration grâce à la reconnexion 

régulière aux eaux côtières (Whiterod et al. 2021). Cela illustre comment une meilleure connectivité 

dans les complexes de marais peut rapidement influencer la dynamique des populations et des 

communautés en facilitant la dispersion des espèces (Verheijen, Varner, et Haukos 2018; Whiterod et 

al. 2021).  

Finalement, la guilde estuarienne & marine apparaît tardivement en hiver avec peu d’individus. Cet 

habitat nouvellement accessible pourrait en effet offrir une opportunité de trouver des ressources 

alimentaires et un refuge à ces espèces (Pihl et al. 2002). Cependant, comme il n’y a pas d’intrusion 

d’eau marine pendant les mois pluvieux, le manque de stabilité de la salinité peut entraver l’utilisation 

du marais par ces espèces, en particulier le gobie commun qui peut chercher un nouvel habitat pour 

compléter son cycle de vie. En outre, la connexion intermittente avec les eaux marines et son 

interruption pendant les mois d’hiver (c.à.d. lorsque le clapet de la buse vers la mer est fermé) 

empêche le départ d’espèces migratrices et pourrait entraîner la mort d’individus dans la station 

lorsque les paramètres abiotiques reviennent vers un habitat d’eau douce. 

Même si un suivi à long terme doit être maintenu au cours des années suivant la restauration afin 

d’évaluer la nouvelle trajectoire écologique du marais, cette étude permet déjà de mieux comprendre 

les réponses des communautés de poissons, ainsi que la fonctionnalité de leur environnement. Ces 

observations mettent en lumière la nécessité de définir des objectifs de restauration en considérant 

l’ichtyofaune et les fonctions écologiques des habitats qui y sont associés et apporte des connaissances 

pour la restauration d’habitats similaires dont la conservation est envisagée. 
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2. Article intégral en anglais: Short-term responses of fish communities to 

freshwater marshes hydrological restoration and partial reconnection to 

marine coastal waters, soumis à Wetlands le 18/07/2023  
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Abstract  

Coastal marshes are land-sea interface habitats, with high biological productivity providing many 

ecological functions and ecosystem services. The recent management trend has been oriented towards 

the restoration of these wetlands for ecological purposes. This study aimed to assess the short-term 

effects of restoration work-fostering river flow, water level management and bird roosting-involving 

the restructuring of an urban freshwater marsh and its partial reconnection to the coastal sea on the 

fish community. Fish were inventoried before works and reconnection (in fall 2019 and spring 2020) 

and after (seasonally in 2021) at two different stations: the east station drained by the Moulinette 

River, whose bed was restored, and the west station, restored and periodically reconnected to the sea 

to maintain constant water levels in pounds. Changes in fish communities were studied through inter-

comparison of taxonomic and functional structures using diversity indices. Results showed that works 

induced habitat changes altering the composition and the stability of fish assemblages. While 

taxonomic diversity was maintained, the functional diversity approach revealed a shift in the fish 

assemblage favoring allochthonous and invasive species. In contrast, the reconnections to sea changed 

both taxonomic and functional fish assemblages due to abiotic changes and an improved access for 

diadromous and estuarine & marine species. This study will (i) provide knowledge on the short-term 

response of the fish community after the habitat restoration, and (ii) give insight into management 

objectives for the ecological functions of the habitats being considered for restoration. 

Key words: fish communities, freshwater marsh, restoration, management, functional diversity, 

taxonomic diversity  
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Introduction 

 

Wetland ecosystems cover an estimated 3% of the world’s surface area and are among the most 

productive in the world (Costanza et al. 1997, 2014), as they are characterized by a high abundance of 

food and energy (Zedler, Callaway, et Sullivan 2001; Batzer et Sharitz 2014). They account for nearly 

half of the global monetary value of ecosystem services (Davidson et al. 2019), providing, among 

others, food resources production and carbon sequestration to climate change mitigation (Mitsch et 

al. 2013; Y. Wu, Zhang, et Rousseau 2020). 

Among these ecosystems, coastal wetlands provide essential ecological functions for ichthyofauna in 

order to perform their life cycles, such as refuge, food resources and essential spawning and nursery 

habitats (Copp 1997; Zeug et Winemiller 2008). Despite their ecological importance, coastal 

ecosystems are under critical threat (Davidson 2014). In fact, more than 50% of wetlands have been 

altered or destroyed by humans since the early 20th century (Moreno‐Mateos et al. 2015). These 

interface ecosystems are threatened by global climate change and human activities associated with 

changes of land-use, which often involves loss of connectivity, pollution and habitat alteration or 

destruction (W. Wu, Zhou, et Tian 2017; Newton et al. 2020; Mahoney et al. 2021). 

With growing awareness of the economic and ecological consequences of degraded or lost habitats, 

restoration initiatives to protect and restore coastal ecosystems have increased in recent years 

(Simenstad, Reed, et Ford 2006; Mahoney et al. 2021). The Society of Ecological Restoration defines 

the ecological restoration as the process of assisting the recovery of a degraded, damaged, or 

destroyed ecosystem. Among the restoration practitioners, restoration to the indigenous historical 

trajectory is an important template distinguishing restoration from rehabilitation with the account of 

contemporary ecological realities such as current land use or global climate change (Simenstad, Reed, 

et Ford 2006). 

Nowadays, wetland ecosystems represent the highest value for restoration investment of any 

ecosystems (De Groot et al. 2013). Restoration programs often provide the reinstatement of the land-

sea continuum under tidal influence and the rehabilitation of natural flow paths promoting vegetation, 

fish and shorebirds communities in coastal wetlands (Silver et al. 2017; Lechêne, Boët, et al. 2018; 

Perillo et al. 2018; Whiterod et al. 2021). Restoration processes are long, as it can take 10 to 20 years 

before that the transient patterns observed in early community assembly processes tend diminishing 

(Moreno‐Mateos et al. 2015). However, short-term studies are needed to assess the unfold trajectory 

changes of restoration, and better scope the ecosystem responses, and thus, improve the 



33 
 

understanding of ecosystem management (Moreno‐Mateos et al. 2015; Silver et al. 2017; Whiterod et 

al. 2021). 

In this context, a restoration program was implemented in Tasdon marsh, an urban marsh in La 

Rochelle, France. The project aimed to reconnect the marsh with coastal-marine-waters which had 

been interrupted for decades and also by restoring the stream to its original form. The marsh spans 

125 ha and comprises interconnected ponds linked to a mean stream (Moulinette River) from which 

the unique outlet to marine-waters is located ca. 1.5 km downstream, in the port of La Rochelle. This 

marsh was originally a coastal saltmarsh before it was disconnected from marine-waters. During the 

Middle Ages, it was transformed for salt production and later transitioned to cattle grazing in the mid-

20th century. The surrounding areas underwent agricultural land extension and subsequent 

urbanization, leading to drought conditions. In 1962, a dam was constructed preventing seawater 

intrusion into the pond system. The marsh transitioned into a freshwater marsh receiving rainwater 

and draining into the sea via the river. In 2010s, management shifted towards promoting nature in 

town and marsh natural heritage for users and to combine hydrological management (e.g., stormwater 

regulation) of the nearby urbanized area with biodiversity conservancy. A new management plan was 

implemented to enhance roosting and nesting opportunities for shorebirds by maintaining stable 

water levels, especially during breeding periods (Wang et al. 2019). The system was fed by rainwater 

during wet season but requested seawater inputs during low rainfall periods. Thus, this new 

management for water levels control and biodiversity implied landscaping and hydraulic works, later 

called as “works”, undertaken from December 2019 to November 2020. The marsh has been 

restructured by excavation and creation of small islands, but ponds water bodies were managed with 

contrasted water sources and connectivity features.  

 

This study aimed to focus on the effect of this restoration program on a non-directly targeted animal 

community, the ichthyofauna. The short-term response of fish communities to the restoration works 

was assessed in this urban freshwater marsh in regard of its partial reconnection to the coastal-marine-

waters. This was investigated through a before and after sampling approach, looking at the response 

of the fish community to works and to the cumulative response to works and reconnection across two 

stations. The main hypotheses were: (i) before restoration the fish community assemblage will be 

characterized by freshwater species adapted to a fluctuating environment submitted to wet and dry 

season and (ii) substantial changes will be observed within both diversity and structure of the fish 

community assemblage after the restructuring works and the reconnection to marine coastal water. 

We expect an increase of diversification and complexity of the fish community, concomitantly with a 

decrease of abundance and diversity of freshwater species promoting the arrivals of new guilds. 
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Study site and methods 

Study area 
 

This study was performed in a coastal urban freshwater marsh located in La Rochelle city, Charente 

Maritime on the Atlantic coast of France (Fig. 1; Latitude 46°14’ N, Longitude 1°13’ W). Among this 

reconfigured mosaic habitats, two ponds of 21 ha and 24 ha, later designated as Eastern Station (ES) 

and Western Station (WS; see Fig. 1), were selected as study sites to exemplify the short-term effects 

of the contrasted management newly implemented and question the impacts of works and sea 

reconnection on the habitat suitability for the ichthyofauna. 

 

 
 

Fig.1 Localization of West (WS) and East (ES) Stations of the Tasdon marsh area, located in La Rochelle 

city, Middle-west of France. The Moulinette river connect ponds to the main stream (grey wavy line). 

In ponds several small islands (dotted oval shape) host avifauna. 1st reconnection to marine-waters 

(Seawater entry, dotted line) was operated in April 2021 by opening the flap nozzle (grey triangle). ES 

and WS (solid black line) stations were sampled before and after works and reconnection operations 

from September 2019 to December 2021 at each sampling point (black dots), i.e., four sampling points 

for the WS (surface area of 28 ha), and three sampling points for the ES (surface area of 21 ha) 

 

Before the works, both stations had the same features with a salinity lower than 0.50 ‰, a mean depth 

of 0.50 m, muddy sediment, and similar freshwater management as dependent-rainfall ponds. 

Through the works, ES has been designed to receive only freshwater from the Moulinette river by a 

unique path, while WS has been designed to receive alternatively stormwater or marine water flowing 
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from downstream with the rising tide, passing through the dam within a unique flap nozzle, thereby 

creating a salinity intrusion at one edge of the station (Fig.1). 

Since the end of works, the frequency and magnitude of sea reconnection of the WS have been 

performed on an irregular basis. The opening to seawater occurred started the on April 11th 2021 for 

~12 hours and other openings occurred subsequently approximately every two weeks. Openings were 

performed at low tidal coefficients (semi-diurnal tidal cycles with a period of ca. 12 hours). The 

seasonal modulation of abiotic parameters was recorded in both stations, before and after works 

(Table S1, S2, and S3). Water temperature (°C), salinity (‰), and dissolved oxygen (DO2) concentration 

(mg. L-1), were measured at the laying and lifting of fishing nets using multiparametric probes (Conduc 

3310 and Oxy 3310, WTW) and water depth (m) was measured using a graduated stick at each sampling 

point of each station.  

 

Fish sampling  
 

Fish sampling was performed under the agreement n°21EB0136 delivered by the French departmental 

directorate for the territories and the sea (DDTM; Direction Départementale des Territoires et de la 

Mer), authorizing fish sampling in freshwater and brackish water systems for scientific purposes.  

Fish were sampled i) before works in September and October 2019 and May 2020 in ES and in October 

2019 only in WS where works started earlier than planned; ii) on both stations, just after the 

achievement of works early April 2021) and iii) from the beginning of the intermittent reconnection to 

marine-waters, mid-April 2021 (i.e., 3 days after reconnection), May 2021, June 2021, late September 

2021 and December 2021 (i.e., 1, 2, 5 and 7 months after the first reconnection, respectively; Table 1). 
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Table 1 Sampling strategy in East and West stations before and after works (vertical dotted line) and 
reconnection to marine-waters (vertical solid line). The sampling dates (Smp, in grey), the number of 
sampling points (pt), and the numbers of double fyke nets used per point (n) are indicated. The dates 
of connection to marine-waters, and the duration of connection in number of tides (td), and dates with 
no connection (grey shading) are also indicated. All connections occurring in 2021 were considered in 
our analysis, except for July and August during which there was no fishing campaign. The black dotted 
lines indicate the start and the achievement of the works, and the black line indicates the first 
reconnection to marine-waters. 

 

Fish sampling was performed using a double fyke net with a homogeneous 4mm mesh size, a 0.65 m 

circular opening and a 6 m leader length (Lechêne, Boët, et al. 2018; Whiterod et al. 2021). Each net 

was set in morning hours for 24h to catch both diurnal and nocturnal fishes (Harrison-Day et al. 2020).  

Before and after works, the 21 ha ES was sampled at three points simultaneously, while the larger and 

stretcher WS (24 ha before and 28 ha after works) was sampled at four points (Fig. 1). One fyke net 

was deployed at each point to serve as replicates for the global station description (Table 1). In WS, 

the spatial effect of the seawater intrusion was studied after reconnection. Thus, a second fyke net 

was paired to the first at each of the four sampling points acting as paired replicates along the transect 

extending from the nozzle (seawater entry) to the upstream-most part of the station along which the 

four points are distributed (Fig.1). 

 

For each fyke net, sampled fish were sedated in a large bucket (AQUI-S 0.02 mg. L-1) to limit stress, 

identified at the species or subspecies level, counted, measured to the nearest mm in total and fork 

lengths and weighted in total wet weight to the nearest g. For too abundant species, a subsample of 

30 randomly picked individuals were measured and weighed. All fish that could be identified and 

processed on the field were then released in the pond. Invasive species, such as pumpkinseed (Lepomis 

gibbosus; Linnaeus, 1758), common carp (Cyprinus carpio; Linnaeus, 1758), pike-perch (Sander 

lucioperca; Linnaeus, 1758) and red swamp crayfish (Procambarus clarkii; Girard, 1852), were 

systematically euthanized (AQUI-S 0.9 mg. L-1) according to the regulation (EU) n° 1143/2014 of the 
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European parliament and of the council of 22/10/2014 on the prevention and management of the 

introduction and spread of invasive alien species.  

 

Description of functional guilds 
 

5. To address the short-term impacts of works and reconnection to marine-waters on the fish 

functional assemblages, species were grouped by guilds regarding three functional traits (Violle et 

al. 2007; Villéger et al. 2017); i.e., Life-cycle ecology related to the use of the restored continuum 

from fresh to seawater habitats (Diadromous (D) including catadromous and anadromous (Nicolas 

et al. 2010), Freshwater (FW) and Estuarine & Marine (EM) guilds); Ontogenic stage (Adult (i.e. size 

at maturity), Juvenile guilds), and Biogeographical status (Allochthonous (ALL) and Autochthonous 

(AU) guilds (Keith et al. 2011). Species were attributed to the different guilds (Table S4) according 

to Elliott and Dewailly 1995; Nicolas et al. 2010; Potter et al. 2015; and FishBase (Froese et Pauly 

2010), Inventaire National du Patrimoine Naturel (Keith et al. 2011; INPN 2023) and the Global 

Register of Migratory Species (Riede 2004) databases.  

 

Data processing and analysis 
 

Abundance and biomass 

 
The abundance (in number of individuals) and biomass (in g of wet total weight) of each species and 

functional guild were calculated for each station at each sampling date using the Capture Per Unit 

Effort (CPUE) and Biomass Per Unit Effort (BPUE), respectively. CPUE and BPUE were back-calculated 

on individuals caught within 24 h per one double-end fyke net (number of individuals. net-1. 24h-1 and 

g. net-1. 24h-1, respectively). Values are presented as mean CPUE or BPUE per 24h per net ± standard 

error.  

 

Taxonomic assemblage 

 
To describe taxonomic assemblages, alpha diversity was calculated using species richness (R), the 

Shannon-Weaver (H) diversity index and the Pielou’s evenness index (J). The indices were calculated 

based on CPUE by sampling net per 24h according to, Hill 1973, using R-studio software version RStudio 

2022.07.1, the function diversity of the vegan package (Oksanen et al. 2013).  

Moreover, three indices of beta diversity were calculated, according to Baselga (Baselga 2010; Baselga 

et Orme 2012), in which the Jaccard dissimilarity (βjac) was partitioned in two components, turnover 

(βjtu, species change) and nestedness (βjne, species gains/loss). These three indices were calculated 
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from presence and absence data by sampling net, between fishing dates instead of multiple sites, using 

R-studio software, with the package betapart, function beta.pair (x, index.family=”jac”).  

 

Statistical analyses 

 
The effects of works and reconnection on taxonomic data (abundance, biomass, richness, Shannon’s 

diversity and Pielou index) were tested using an unequal variance (Welch) t-test (Ruxton 2006), when 

none outliers were observed and normality (Shapiro test) was respected. When these conditions were 

not met, a non-parametric Mann-Whitney U test (Wilcoxon test) was used. A statistical significance 

level of 0.05 was considered for all tests. When samples were collected during two consecutive days 

(WS, see Table 1), the test used was paired considering the possibility that the same individual was 

caught twice. All tests were performed using R-studio software, with function t_test and wilcox_test 

of the rstatix package version 0.6.0, (Kassambara 2020a).  

 

Results 

Modification of abiotic Parameters  
 

In both ES and WS stations, abiotic parameters fluctuated according to a classical temperate 

seasonality with warmer temperatures and less oxygenated conditions in summer and late-summer 

than in spring and winter (see Table S1 and S2). Additionally, abiotic parameters varied after works, as 

well as after the first reconnection due to marine-waters intrusion (Fig.2). 

In ES, the average water depth was affected by the restructuring works and reconnection operations, 

as illustrated by the sharply and momentarily water level rise recorded in June 2021, with values 

increasing from 0.35 ± 0.11 m in early-April 2021 to 0.80 ± 0.10 m (see Table S1) due to connection to 

marine-waters. Otherwise, water levels varied also, and to a lesser extent, seasonally depending of 

rainfalls with the lowest value (0.30 ± 0.10 m) recorded in late-summer 2021 followed by an increased 

level of 0.50 ± 0.10 m in winter 2021.  

Before the first reconnection, the salinity remained low (0.20 to 0.35 ‰) whatever the season. From 

the onset of the reconnection to marine-waters, salinity started increasing in May 2021, rising up to 

1.86 ± 0.31 in June 2021 and 3.00 ± 0.10 ‰ in September 2021. It then decreased to 1.16 ± 0.05 ‰ in 

December 2021 presumably due to rainfall dilution effect (Fig.2).  

While the water temperature mainly followed a seasonal variation related to air temperature, the DO2 

showed modulations related to reconnection operations after works. In Spring 2021, DO2 decreased 

from 10.60 ± 1.26 in April to 6.00 ± 0.05 mg. L-1 in May following the onset of the reconnection 

operations, and then increased to 9.31 ± 1.44 mg. L-1 in June 2021 due to a massive marine water 
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intrusion concomitantly with an increase by 5.4 °C of the water temperature. From September 2021, 

as the water temperature started its seasonal decrease, DO2 decreased to 4.11 ± 1.31 in September 

2021 and then increased to reach 12.42 ± 0.40 mg. L-1 in December 2021 (Fig.2 and Table S1). 

 

In WS, the average depth increased from 0.36 ± 0.04 m in autumn 2019 to 0.46 ± 0.15 m in spring 2021 

(Table S2). This increase is mainly related to the excavation of the first sampling point during the 

restoration works as the depth shifted at this point from 0.36 m before to 0.70 m after works, never 

falling below 0.60 m afterwards (Table S3). After works and reconnection stable water levels were 

recorded from spring to early winter 2021 (with 0.41 ± 0.12 m) in the whole marsh.  

Before works, the salinity in WS was low (0.15 ± 0.09 ‰) in accordance with the role of WS as a 

collector pound of rainfall waters. Following the first reconnection to marine-waters in mid-April 2021, 

the salinity increased up to 2.73 ± 2.60 ‰ over the station, but basically displayed an important spatial 

heterogeneity among sampling points with a maximal value of 6.65 ‰ recorded close to the marine 

water entry point and a minimum of 1.40 ‰ at the farthest point (Table S3). This spatial heterogeneity 

of salinity among sampling points was however smoothed within 48 h following water intrusion. 

Nevertheless, the multiple intermittent reconnections carried out since April 2021 induced the mean 

salinity over the station increasing all along the year, being maximal in September (3.05 ± 0.05 ‰) and 

remaining stable until winter (2.75 ± 0.05 ‰). 

As in ES, DO2 in WS showed modulations related to reconnection operations. Compared to autumn 

2019, DO2 was two-fold higher in late-summer 2021 (4.27 ± 0.10 mg. L-1 vs. 8.36 ± 2.10 mg. L-1, 

respectively) at sampling points 1 and 2 at similar water temperature. From works and first connection 

on (spring 2021), the DO2 concentration increased to 9.96 ± 1.23 mg. L-1, and then dropped to 6.23 ± 

1.75 mg. L-1 in summer in parallel to the increase of water temperature. DO2 then increased again until 

it reached 9.23 ± 1.67 mg. L-1 in December 2021 (Table S2). At each opening to sea, DO2 changed 

momentarily in relation to the marine water intrusion but rapidly homogenized throughout the 

station.  
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Fig.2 Temporal variations of environmental parameters at East (a) and West (b) Stations, before and 
after works (the end of works is indicated by the vertical dotted arrow) and reconnection to marine-
waters (the first reconnection is indicated by the vertical solid arrow). Environmental parameters 
(mean ± sd) measured at the three (ES) and four (WS) sampling points: air temperature (°C), dissolved 
oxygen (mg. L-1) and salinity (‰). The works had started in June 2020 in ES and in December 2019 in 
WS. Parameters were not measured during works (grey shading) due to the partial dewatering and 
redesign of the stations. Works had ended in November 2020 for both stations  
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Taxonomic and functional diversity response of the fish community assemblage to 

works and reconnection in East station (ES) 

 

Taxonomic and functional diversity before and after works  
 

The restructured marsh displayed a modified composition and a higher richness of spring fish 

assemblages (Table 2 and Fig. 3). Before works (i.e., May 2020), the fish community was dominated by 

four species: the (D) European eel (Anguilla anguilla, 7.46 ± 2.35 CPUE), and three (FW) species, i.e., 

the roach x bream hybrid (Hybrid R.rutilus x A. brama), the northern pike (Esox Lucius) and the white 

bream (Blicca bjoerkna), each represented by only one individual (Table 2, Fig. 4).  
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Fig.3 East-Station - Temporal variation of the taxonomic diversity before and after works (the end of 
works is indicated by the vertical dotted arrow) and reconnection to marine-waters (the first 
reconnection is indicated by the vertical solid arrow). Mean ± SD of three nets (except on May 2021 
with 2 nets and September 2021 with one net) of abundance (a; CPUE: Catch Per Unit Effort; number 
of individuals. 24h-1. net-1), biomass (b; BPUE: Biomass Per Unit Effort, g. 24h-1. net-1), richness (c), 
Shannon diversity index (d) and Evenness index (e). Significance values: p ≤ 0.001 (***); 0.001 < p ≤ 
0.01 (**); 0.01 < p ≤ 0.05 (*) 
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Fig.4 East-Station - Temporal variations of the functional guilds before and after works (the end of 
works is indicated by the vertical dotted arrow) and reconnection to marine-waters (the first 
reconnection is indicated by the vertical solid arrow). Mean ± SD of three nets (except on May 2021 
with 2 nets and September 2021 with one net) of guilds’ abundances (number of individuals. 24h-1. 
net-1) for three life-history traits: (a) ecological trait (diadromous (white), estuarine & marine (grey), 
freshwater fish (dark grey)); (b) ontogeny trait (adult (white) and juvenile (light grey)); (c) 
biogeographical origin trait (allochthonous (white) and autochthonous (light grey)) 
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After the restructuring works (i.e., April 2021), the assemblage changed with 6 species and only one 

previously recorded: (D) European eel, for which the abundance decreased to 1.24 ± 0.62 CPUE. The 

(FW) species clearly dominated the assemblage with five new species in which the most abundant 

were the (AU) bleak (Alburnus alburnus) was the most abundant, followed by the (ALL) eastern 

mosquitofish (Gambusia holbrooki). Thus, both before and after works, (AU) species were more 

abundant than (ALL), and juveniles more represented than adults (Fig.4). Moreover, Shannon and 

evenness values tended increasing after works, shifting from 0.29 ± 0.15 and 0.33 ± 0.16 to 0.96 ± 0.24 

and 0.79 ± 0.10, before works and after works, respectively (Fig.3). Correspondingly, beta diversity, 

illustrated by a Jaccard dissimilarity index of 0.87 ± 0.05, showed a high dissimilarity between before 

and after works, due to species replacement (i.e., turnover index of 0.65 ± 0.2, and less species 

nestedness with 0.21 ± 0.18).  

 

Taxonomic and functional diversity before and after cumulated works and first 

reconnection 

 

In May 2021, i.e., after the first reconnection to marine-waters (Table 1), no significant cumulative 

effects on total biomass, Shannon’s and evenness indices were observed (Fig.3 and Table S5 for 

statistical results). However, turnover occurred with i) the presence of the (AU) roach (Rutilus rutilus), 

which replaced the (FW-ALL) Prussian carp (Carassius gibelio), which was no longer recorded anymore 

after April 2021, ii) and the temporary absence of the (FW-ALL) eastern mosquitofish. 

As observed in April, (FW) species dominated the assemblage until December 2021 (Fig.4, Table S6). In 

June, total abundance (35.00 ± 5.10 CPUE), richness (6.33 ± 0.33) and Shannon diversity (1.35 ± 0.11; 

Fig. 3; Table S5) increased significantly compared to before restoration observations. Seven species 

composed the fish assemblage with the (FW-ALL) invasive pumpkinseed and (FW-AU) common bream 

(Abramis brama) as the most abundant, and the newly observed (D) three-spined stickleback 

(Gasterosteus aculeatus aculeatus) (Table 2). Subsequently, the Jaccard dissimilarity index was 

maintained at 0.79 ± 0.18, with this time a less important replacement than after works (April 2021; 

turnover index of 0.40 ± 0.15). 

While the periodical connection to marine-waters maintained the water levels during the summer, the 

ES experienced a severe drying in late-summer, which did not occur before the works (Fig. 2; Table S1). 

Consequently, only one net was operational in September 2021, which can be compared to the late-

summer before restoration (September 2019). Although total species richness was similar between 

late-summer 2019 and 2021 (4.00 ± 0.57 species and 4 species, respectively; Fig.3), the taxonomic and 

functional composition was different. September 2019 was characterized by 5 species with the (FW-

ALL) pumpkinseed and the (AU) roach as the most abundant (Table 2). In turn, the assemblage of 
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September 2021was largely dominated by the (FW-ALL) eastern mosquitofish (24.62 CPUE; Fig. 4, 

Table 2) and the newly recorded (EM) sand smelt (Atherina spp.). The community was still composed 

of few (D) eel individuals, as well as of three-spined sticklebacks (Table 2).  

In winter 2021, (EM) guilds dominated ES for the first time (5.09 ± 1.17 CPUE; Fig. 4) with newly 

observed common goby (Pomatoschistus spp.; 3.83 ± 1.58 CPUE) and few juvenile of sand smelt and 

three-spined stickleback. No species from the original assemblage (i.e., before restoration) were 

recorded (Table 2). 

 

Taxonomic and functional diversity response of the fish community assemblage to 

works and reconnection in West station (WS) 

 

Taxonomic and functional diversity before and after works  
 

In WS, sampling in pre-restored marshes could not be done in Spring 2020 as in ES because the 

restructuring works started earlier than planned. Therefore, the reference community prior 

restoration was only described for the late-summer season in October 2019 (Table 1). Alongside, the 

assemblage counted nine species with a mean species richness of 5.00 ± 0.40 per net, with the (FW) 

roach in both adult and juvenile stages (14.88 ± 8.08 CPUE) and the (D) European eel in juvenile stage, 

as dominant species (Table 2 and Fig.5). After restructuring works, which ended in early April 2021, the 

total assemblage counted six species and (FW) fish still dominated, but the species richness per net 

decreased to 1.5 ± 0.5 (Fig. 5, Fig. 6). Moreover, the dominance ratio was modified with the eastern 

mosquitofish as the dominant species at adult and juvenile stages (4.81 ± 1.72 CPUE), followed by few 

individuals of the (D) European eel at juvenile stage and other (FW) species.  
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Fig.5 West-Station - Temporal variation of the taxonomic diversity before and after works (the end of 
works is indicated by the vertical dotted arrow) and reconnection to marine-waters (the first 
reconnection is indicated by the vertical solid arrow). Mean ± SD of four nets in 2019 and 8 nets in 
2021 of abundance (a; CPUE: Catch Per Unit Effort; number of individuals. 24h-1. net-1), biomass (b; 
BPUE: Biomass Per Unit Effort, g. 24h-1. net-1), richness (c), Shannon diversity index (d) and Evenness 
index (e). Significance values: p ≤ 0.001 (***); 0.001 < p ≤ 0.01 (**); 0.01 < p ≤ 0.05 (*) 
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Fig.6 West-Station - Temporal variations of the functional guilds before and after works (the end of 
works is indicated by the vertical dotted arrow) and reconnection to marine-waters (the first 
reconnection is indicated by the vertical solid arrow). Mean ± SD of four nets in 2019 and 8 nets in 
2021 of guilds’ abundance (number of individuals. 24h-1. net-1) for three life-history traits: (a) ecological 
trait (diadromous (white), estuarine & marine (grey), freshwater fish (dark grey)); (b) ontogeny trait 
(adult (white) and juvenile (light grey)); (c) biogeographical origin trait (allochthonous (white) and 
autochthonous (light grey))  
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Taxonomic and functional diversity before and after cumulated works and first 

reconnection 

 

After the first connection maneuver of mid-April 2021, the mean species richness remained similar as 

to early-April 2021 with 2.37 ± 0.88 species per net (Fig.5). A total of eight species were observed, four 

of which were already present in early-April, while one new (D) species arrived, the three-spined 

stickleback. However, the (FW-AU) roach and (ALL) Prussian carp were no longer recorded, while the 

invasive common carp and the (AU) common bream were recorded again. Accordingly, a high 

dissimilarity was indicated by the Jaccard’s dissimilarity index (0.72 ± 0.08) with a high rate of species 

replacement, i.e., 60% of turnover species since early-April (turnover index: 0.60 ± 0.14). In this new 

assemblage, (FW) fishes still predominant, but the abundance of (D) species was about 3-times higher 

(Fig. 6). The European eel and the (FW) bleak became dominant (Table 2). In the meantime, Shannon 

index and evenness remained similar (Fig.5).  

One month after the first reconnection (i.e., in May 2021) and after a total of three reconnections, all 

taxonomic indicators increased significantly compared to early-April, except evenness (Table 1 and 

Fig.5). Mean richness increased up to 5.37 ± 0.53 per net for a total of eleven species recorded over 

the WS. Beta diversity also continued indicating high rates of dissimilarity (Jaccard dissimilarity 0.75 ± 

0.04), due to both replacement (turnover value of 0.37 ± 0.14) and nestedness (0.39 ± 0.11). This 

suggests the community formed in May has mainly gained new species and has also been modified. 

Indeed, among the eleven species composing the fish community in May 2021, the (FW) guild was 

enriched by the tench (Tinca tinca), the roach and the (ALL) Prussian carp, while the (ALL) eastern 

mosquitofish, the invasive pumpkinseed and the common carp were maintained (Table 2). Moreover, 

the (D) three-spined stickleback was the most abundant species and one (EM) species was newly 

recorded mullet (Chelon spp.), both at the juvenile stage. Consequently, the dominant ecological guild 

changed radically from (FW) (16.64 ± 2.94 CPUE) to (D) (116.50 ± 37.99 CPUE, Fig.6 and Table S6), with 

the presence of both anadromous and catadromous species.  

 

In summer 2021, all taxonomic indicators differed significantly from early-April, but remained similar 

to May, except for total abundance, which increased 4-fold due to a drastic increase of (D) and (FW) 

juveniles (Fig.5, Table S7). Then, total abundances and biomass decreased continuously until 

December 2021 (Fig. 5). Although 8, 11 and 10 different species were recorded in June, September and 

December, respectively, the species richness remained between 5.87 ± 1.27 and 6.62 ± 0.33 in June 

and September before decreasing to 3.87 ± 0.78 per net in winter. In contrast, Shannon and evenness 

diversity indices seem to be maintained from May to December 2021 (Fig.5), indicating works and 
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reconnection helped to maintain diversity and a better balance between species distribution during 

the year in WS. 

However, the summer fish community continues changing as (D) was found as the main guild, with a 

high abundance of three-spined stickleback at the juvenile stage (338.54 ± 76.19 CPUE), while 

European eels increased slightly compared to May (9.77 ± 2.88 vs. 5.90 ± 2.32 CPUE, respectively). 

Mullets were also observed to be less numerous (Table 2). Then, the abundances of (D) species, 

especially the stickleback, decreased until winter, making the (D) as a minority guild compared to (FW). 

 

Regarding the (FW) guild, the roach x bream hybrid, the tench, and the invasive common carp were 

not observed int the fish censuses since May. Overall, this guild was dominated by the (AU) common 

bream and the (ALL) mosquitofish. The abundance of common bream (123.95 ± 46.55 CPUE) increased 

in June with more juveniles than adults before decreasing since September. The mosquitofish found in 

both ontogenic stages maintained their abundance from June to September, making the (ALL) guild 

dominant for the first time (Fig 6, Table 2). In winter, the (AU) species slightly overtook the (ALL) species 

in abundance (16.51 ± 2.21 vs. 12.57 ± 3.05 CPUE, respectively), due to the presence of the (AU) roach 

and common bream, stickleback and mullet, and the (AU-EM) species colonizing since late-summer 

and maintaining their low abundance (Table S6).  

 

Compared to the pre-restoration October 2019, the total fish abundance, the number of species 

(eleven instead of nine), and the mean richness (6.62 ± 0.33 vs. 5.00 ± 0.40) increased in September 

2021 after the restructuring works and reconnection. In contrast, the total biomass tended being lower 

(1087.25 ± 654.95 in 2019 and 487.55 ± 273.14, Fig. 5). Beta diversity changed accordingly (Jaccard 

dissimilarity index of 0.70 ± 0.04), mainly due to species replacement (turnover of 0.63 ± 0.05). Thus, 

the (FW-AU) white bream and European perch (Perca fluviatilis) were replaced by the rudd (Scardinius 

erythrophthalmus), the (D) three-spined stickleback and the (D) mullet (Table 2). However, the 

dominant (FW) guild increased drastically (133.53 ± 34.38 CPUE) and was mainly represented by the 

(FW-ALL) eastern mosquitofish, which will dominate the assemblage until the end of the monitoring. 

Hence, the dominant origin guild changed from (AU) to (ALL) (41.27 ± 7.73 vs. 131.98 ± 34.47 CPUE; 

Fig.6). Remarkably, few individuals belonging to the (EM) ecological guilds were recorded, represented 

by the sand smelt and the common goby, which maintained their abundance until the end of the 

monitoring period. 
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Discussion 

 

As documented in the literature on freshwater stream ecosystems, fish species can display variations 

in abundance and size from the juvenile to adult stages and express seasonal patterns of habitat use 

related to their life cycle, migrating between spawning, feeding and overwintering habitats (Schlosser 

1991; Grift et al .2001). The present study showed that the restructuring works have changed the initial 

pattern of habitat use by the fish community. 

 Before the restructuring works performed in 2019, both ES and WS stations similarly characterized by 

low and stable salinity values common to freshwater marshes (S<0.50 ‰; Więski et al. 2010). Water 

levels, temperature and DO2 varied according to seasons, including rainfall regime. During the works 

period, the annual closure and the restructuring of the marsh temporarily altered water levels and 

quality, as well as former (i.e., before works) microhabitats such as submerged vegetation, which are 

known to provide spawning and nursery habitats for several species inventoried before works (Balon 

1975; Ward-Campbell et al. 2017). These changes, combined with seasonal variations, have 

contributed to modify the fish community.  

Shortly after the works were completed, the freshwater marshes were reconnected to the seawater, 

and both stations quickly experienced short-lasting but acute abiotic changes combined with the 

arrival of new species, some belonging to a new ecological guild. The hydraulics of the two stations 

were then managed differently. WS alternated between a freshwater and a brackish state (Więski et 

al. 2010), with water levels maintained throughout the seasons either by periodic marine water 

intrusion, or by rainfall and river water regime. This allowed the habitat remaining accessible to fish 

species, but with changing environmental constraints (Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021). On the 

contrary, ES showed unstable water levels, becoming a brackish system with low water levels prone to 

drought in late-summer, drastically interrupting its nursery and feeding habitat functions (Hampel, 

Cattrijsse, et Vincx 2003; Więski et al. 2010).  

Thus, the cumulative effects of works, reconnection and contrasted water level management led to 

divergent ecological trajectories between the two stations. In both cases, the changes of the habitat 

and of its associated functions acted as filters in terms of abiotic conditions, dispersal potential, and 

biotic interactions (Laughlin 2014), and then structured the “post-restoration”‘ pioneer communities 

composed of the best adapted species to remain in or recolonize the marsh (Silver et al. 2017; Lechêne, 

Boët, et al. 2018). Those filters structuring the fish assemblage have a differentiated effect over the 

species related to their ecology guild. 
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Our study showed that taxonomic diversity did not decline after the restructuring works, but the works 

did change the community composition, with a shift of the initial (FW) assemblage, whose specific 

abundances decreased. Prior to the works, the community in WS was dominated by (AU) (i.e., roach, 

common bream) and (ALL) species (pumpkinseed and eastern mosquitofish), known as being 

opportunistic and defined as small-bodied, early maturing and low juvenile survival, associated with 

frequently disturbed habitat (Winemiller 2005) such as turbid and nutrient-enriched lakes (M. R. 

Perrow et al. 1999). Following the works, the habitat structure and vegetation were temporarily 

altered, reducing abundance of (AU) species which may not have been able to persist in these new 

habitats, and promoted (ALL) species. Most of the (AU) species (i.e., roach, white bream, European 

perch, northern pike) whose presence is usually correlated with the presence of submerged 

macrophyte (M. R. Perrow et al. 1999) became less abundant or were not recorded anymore. 

 

Regarding response of the fish community to reconnection, the first changes in taxonomic diversity 

were observed one month after the first reconnection. Marine water supply induced increasing water 

and salinity levels, and significant increases in fish abundance, biomass, and diversity. Previous studies 

reported a significant increase in abundance and species diversity or richness after an hydrological 

restoration (Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021). However, substantial changes also occurred 

within the (FW) guild, with only some species being able to stay after works and reconnection: the (AU) 

common bream, followed by (ALL) species (i.e., Prussian carp, eastern mosquitofish, pumpkinseed). 

Also, a higher abundance of juveniles compared to adults with a wide range of individual lengths was 

recorded after works and reconnection until the end of our survey period at WS, indicating an effective 

recruitment and a potential growth stage. Suggesting an uninterrupted functional habitat for those 

(FW) species that still complete their life cycle in the station. Thus, only those left (FW) opportunistic 

species were able to take advantage of changing environment due to their short-time generation. 

Winemiller (2005) considered short-time generation as a colonization strategy that should maximize 

their fitness over other species with a longer generation time and later maturation, and thus enable 

them to occupy the entire carrying capacity of the station.  

 

In our study, 5 out of the 19 species recorded were (AU) (i.e., the Prussian carp, the eastern 

mosquitofish, the pumpkinseed, the pike-perch, and the common carp). Among this species the 

pumpkinseed, the pike-perch and the common carp are also classified as invasive at national levels. 

The mosquitofish started establishing and thriving after reconnection. The challenging environmental 
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conditions observed in late-summer (increased salinity, low water levels in ES), i.e., after several 

reconnections to marine-waters, induced a reversal in the dominance of (ALL) over (AU) fish, which 

persisted until the end of our study period. Suggesting that, on short temporal window, restoration 

programs of freshwater marsh could promote (ALL) and invasive fish species, while they often target 

non-native species regulation or native species conservation (Silver et al. 2017; Romanach et al. 2019).  

This abundance increase of (ALL) species consequently to restoration of coastal wetlands has already 

been recorded in other studies (Grimaldo et al. 2012; Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021; 

Williamshen et al. 2021). In a similar environment in Australia, i.e., in a freshwater marsh with shallow 

waters and higher water temperatures (Whiterod et al. 2021), the authors attributed the (ALL) increase 

to the persistence of shallow waters, creating highly constrained habitat only suitable for highly 

resilient species such as the eastern mosquitofish, which is considered as a noxious and invasive 

species (Gomon et al. 2008). This same species was introduced widely in France in the 1930s’ to 

regulate mosquito populations. Although it is not considered invasive in French metropolitan 

territories (INPN, 2023), it is considered invasive at the European scale (European Union IAS list ; 

European Union (2014)) and is a real concern in many studies (Romañach et al. 2019; Cruz et al. 2020; 

Whiterod et al. 2021). This species may be better able to cope with the perturbations associated with 

restoration works than the other species (Macdonald et al. 2012), and may still be able to use these 

habitats as essential ones (Kraufvelin et al. 2018). Thus, our study shows that (ALL) species can benefit 

from restoration and even dominate the fish assemblage (Grimaldo et al. 2012; Williamshen et al. 

2021) , at least on the short term (Whiterod et al. 2021).  

Nevertheless, the total abundance of (AU) fish, regardless of the life cycle trait, increased after 

restoration due to the arrival of new species (D and EM), following reconnection to marine-waters. 

This raises the question of possible interactions or competition between restoration fostered (ALL) and 

the newly arrived (AU) species. Precisely, an understanding of the trophic use of the restored habitats 

by these species is needed to inform on their respective dynamics use and potential impacts on the 

ecosystem (Copp et al. 2017).  

 

Conversely, the (D) species responded differently to works and reconnection than (FW) species. Their 

abundance initially decreased after works, but reconnection largely promoted this guild. As suggested 

by Whiterod et al. 2021, the disturbances associated with the closure of the artificial outlet during 

work could have negatively affected the pre-established contingent, probably causing emigration 

before closure and mortality afterwards. It may also have prevented the recruitment and arrival of 

individuals (Sheaves et al. 2015). Thus, the closure and works have temporarily affected the habitat 
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function for this guild too. However, the abundance of (D) species increased rapidly thereafter, 

probably mainly due to both the restoration of access and its improvement with the new sea 

connection (Whiterod et al. 2021). This illustrates how improved connectivity in marsh complexes can 

rapidly influence population and communities’ dynamics by facilitating species dispersal (Verheijen, 

Varner, et Haukos 2018; Whiterod et al. 2021). Furthermore, this rapid immigration was also massive 

in the summer of 2021, especially in WS, with a drastic increase of the abundance of three-spined 

stickleback juveniles. As a result, the (D) guild was favored over the previously dominant (FW) guild. 

As the post-restoration habitat was modulated by a seasonal marine water supply, the former 

freshwater habitat equilibrium and niches (Lechêne, Boët, et al. 2018) was altered. As a result, the (D) 

guild was favored over the previously dominant (FW) guild, while (D) species can tolerate well 

temperature and salinity fluctuations and occasional low depth (Silver et al. 2017), and find suitability 

in a strongly modified and reconnected habitat. 

  

Among those (D) species, the European eel is a major component of coastal marshes ecosystems 

(Laffaille et al. 2004) and is recognized as an umbrella species highly dependent on the ecological 

continuity from land to sea (Feunteun 2002). Anguillid eels can also durably settle in coastal marshes 

habitats for food or refuge purposes before or during the migration of reproduction (Tsukamoto, 

Aoyama, et Miller 2009; Lechêne, Boët, et al. 2018). In this study, this species, which was recorded 

before the restoration program, was still observed afterwards. It even became more abundant after 

reconnection with the highest abundances recorded in spring-summer. Thus, reconnection may have 

enabled eels from marine-waters to colonize the station in spring, as supported by preliminary results 

on carbon and nitrogen stable isotopes signatures (Kohler et al., in prep). Also, eel abundances 

decreased from September onwards. This can be explained by the eels entering to dormancy in 

response to the decreasing photoperiod and marsh temperature (Rohtla et al. 2022), thereby reducing 

their catchability (Lazzari, Sherman, et Kanwit 2003). The reconnection also appears to allow eels to 

escape the marsh in autumn, during the spawning migration of silvering eels (van Ginneken et Maes 

2005). In view of these observations, the reconnection appears to enhace the marsh functionality for 

this species. 

 

In addition to eels, two anadromous species newly colonized the habitat after reconnection. 

Documented as abundant coastal species (Lechêne 2017), the three-spined stickleback and the mullet 

were, like eels, mostly recorded in spring-summer, and then represented by only a few individuals in 

fall. This indicates a seasonal use of the habitat (Lazzari, Sherman, et Kanwit 2003). The three-spined 

stickleback was observed only in juvenile stages of one size class (20 to 30 mm total length, G0 young 

of the year), suggesting schools of individuals searching for nurseries, i.e., large water bodies where 
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they can feed, grow and find shelter during the summer (Freyhof et Kottelat 2007). A longer-term study 

would be needed to investigate their use of the marsh as a spawning habitat (Arai et al. 2020), as no 

mature adults were recorded in this first year after restoration. 

 

Concerning mullets, three juvenile’s size classes (G0, young of the year, G1, 1 year old and G2, two 

years old; Lebreton et al. 2011) were sporadically recorded after reconnection. This observation could 

Indicating a more occasional use of the habitat, consistent with their opportunistic ecology, being able 

to feed on a wide variety of food items (Bakhshalizadeh et al. 2022). As G0 juveniles shift their diet 

from zooplankton to limno-benthophagous at G1, their main arrival in the marsh one month after 

reconnection, may indicate an attraction to marsh food resources (Lebreton et al. 2011). Few G2 were 

observed in the marsh as they prefer intertidal mudflats with higher biofilm densities (Stamp et al. 

2023). 

 

Finally, the (EM) guild was the latest observed in the marsh after the reconnection, with the first time 

recorded, sand smelt and common goby. Both species were present in few individuals, appearing lately 

(i.e. in late-summer) comparing to the other migratory species, and still recorded at the end of the 

survey in December. Sand smelt were only recorded in the juvenile stage during their vagrant schooling 

phase. Conversely, the estuarine resident common goby individuals were all adults that likely moved 

upstream as the salinity front shifted, expanding their distribution.  

These two species are known to inhabit coastal habitats such as salt marshes, estuaries and even 

brackish water (Pihl et al. 2002; Nicolas et al. 2010; B. C. Green et al. 2012; Lechêne, Boët, et al. 2018), 

and may seek benefits from the reconnection of Tasdon marsh. This newly accessible habitat could 

indeed provide an opportunity to find food resources and shelter (Pihl et al. 2002).  

However, because there is no marine water intrusion during the wet season at WS, the lack of salinity 

stability may hinder the use of the marsh by these species, particularly the common goby which may 

seek new settlement areas to complete its life cycle. In addition, the intermittent connection to 

marine-waters and its interruption during the wet season (i.e., when the flap nozzle to the sea is closed) 

could trap individuals in the station to death as the abiotic parameters shift back toward a freshwater 

habitat.



56 
 

Conclusions 

 

This study highlights the short-term responses of fish assemblages to the habitat restructuring and 

marine reconnection. Restoration had induced habitat changes that altered the composition and the 

stability of fish assemblages. While taxonomic diversity was maintained, the functional diversity 

approach allowed changes in fish community trajectories to be assessed. This demonstrated that 

considering both functional and taxonomic diversity as complementary is mandatory to assess the 

changes in fish community trajectories and provide a more comprehensive profile of fish assemblage 

dynamics over time. Restoration had promoted resident (ALL) species that dominated the (FW) fish 

assemblage after works and reconnection. It also supported access to new (D) and saltwater (AU) 

species, but with questionable benefits regarding the intermittent connectivity to marine-waters. In 

fact, the intermittent connectivity prevents the free movement and/or settlement of (D) and (EM) 

species, especially during wet season. However, long term monitoring must be maintained during the 

following years post-restoration to assess the new ecological trajectory of the marsh. This restoration 

program was designed to promote shorebird habitat functions, especially through water level 

management. It was not designed for fish, whose benefits were not initially anticipated and are 

disputable. This study provides insight into the management objectives for the ecological functions of 

the habitats being considered for restoration. 
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Dans le but d’enrichir la réflexion sur les effets de l’aménagement hydraulique et de la reconnexion sur 

les communautés de poissons et les changements de fonctionnalité de l’habitat, il est nécessaire 

d’appréhender les changements de la fonctionnalité trophique du marais, grâce à l’approche des 

réseaux trophiques. Cette approche est complémentaire à l’étude des communautés et permet de 

caractériser les changements d’interactions entre différents compartiments et nous renseigne aussi, au 

niveau spécifique, sur les preferenda de zones d’alimentation des différentes espèces (Persic, Roche, et 

Ramade 2004; Llewellyn et La Peyre 2011; Loch, Walters, et Cook 2020). 
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3. Effets des travaux et de la reconnexion aux eaux côtières sur la fonctionnalité 
trophique du marais de Tasdon 

 

Les travaux et la reconnexion aux eaux côtières ont révélé des changements au sein de la communauté 

de poissons (Chapitre 2, partie 1). Dans le but d’approfondir les effets des travaux d’aménagement 

hydraulique et de la reconnexion sur la fonctionnalité du marais, dans cette partie, le potentiel 

changement de rôle trophique du marais, c’est-à-dire la capacité de soutien des interactions 

alimentaires et la disponibilité de ressources au sein de l’écosystème, a été éprouver. Le but était de 

tester l’impact des modifications de la gestion et de la reconnexion à la mer sur le réseau trophique du 

marais. Les réseaux trophiques de la station WS ont été comparés avant et après restauration (travaux 

et reconnexion) en utilisant les isotopes stables de carbone δ13C et d’azote δ15N. Cette étude s’appuie 

sur le travail réalisé par Jeanne Latreille de Lavarde dans le cadre de son stage M1, intitulé « Impact 

des travaux et de reconnexion à la mer sur la structure des réseaux trophiques aquatiques du marais 

de Tasdon » que j’ai co-encadrée en 2022.  

3.1. Introduction 
 

Les projets de restauration tendent à se concentrer sur certaines espèces pour un taxon11 précis (e.g. 

plantes, oiseaux, Loch et al. 2020) sans pouvoir tenir compte de tous les enjeux ou de l’ensemble des 

compartiments biologiques, ce qui représente un défi de taille d’un point de vue logistique et financier 

(Loch, Walters, et Cook 2020). Dans le cadre de la restauration, coupler l’analyse de la réponse des 

réseaux à celle des communautés permet de connaître les effets de la restauration de façon plus 

intégrée en considérant plusieurs taxons de l’écosystème (Falk, Palmer, et Zedler 2013; Loch, Walters, 

et Cook 2020). L’étude des réseaux trophiques se fait généralement par l’analyse en isotopes stables 

(carbone δ13C et azote δ15N), qui permet de mettre en évidence les habitudes et les zones 

d’alimentation des différentes espèces, ce qui renseigne sur la fidélité au site sur des échelles de temps 

plus longues (Llewellyn et La Peyre 2011; B. C. Green et al. 2012). Des études ont montré que les 

habitats restaurés présentaient des améliorations du transfert trophique en fournissant davantage de 

ressources, et en permettant une amélioration de la fonction refuge (Palmer, Culley, et Claridge 1979; 

Loch, Walters, et Cook 2020). Cette approche permet de savoir comment les ressources sont intégrées 

au sein des réseaux et mettent en évidence les interactions entre espèces. Néanmoins, plusieurs 

questions se posent quant aux bénéfices de la restauration sur les taxons qui n’étaient pas directement 

visés par le programme de restauration. Dans le cas de ce travail, la restauration avait pour but de 

promouvoir la fonctionnalité de l’habitat pour les oiseaux de rivage, se nourrissant et nichant à cet 

endroit. Étudier l’effet de la restauration sur les réseaux trophiques permettra d’analyser la 

 
11 Taxon : Unité quelconque de la classification faunistique et floristique (famille, genre, espèce, etc.)(INPN 2023a) 
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fonctionnalité trophique de cet habitat pour les espèces d’eau douce résidentes et les espèces 

migratrices. 

L’objectif de cette étude était d’analyser l’effet des travaux et de la reconnexion sur le fonctionnement 

des réseaux trophiques aquatiques du marais de Tasdon. Pour cela, les signatures isotopiques du 

carbone et de l’azote dans différents compartiments biotiques ont été utilisées pour déterminer les 

sources et les flux de matière organique. Il s’agit de décrire la structure du réseau trophique et 

d’identifier les modifications des interactions trophiques en son sein en réponse aux modifications du 

fonctionnement du milieu (Carlier et al. 2008; Escalas et al. 2015; McMahon et al. 2021).  

3.2. Matériels et méthodes 
 

Les réseaux trophiques aquatiques de Tasdon ont été analysés en comparant les réseaux avant 

(printemps et automne en 2019) et après les travaux et reconnexion aux eaux côtières (printemps et 

automne 2021). L’étude des réseaux trophiques permet de mettre en évidence les interactions 

alimentaires entre espèces d’un écosystème (voir Chapitre1). Afin d’analyser les réseaux trophiques, 

les isotopes stables sont utilisés comme des traceurs écologiques (bio)chimiques mesurés dans les 

tissus biologiques des organismes (e.g. muscle). Les valeurs de δ13C des consommateurs sont utilisées 

comme traceurs de la zone d’alimentation et/ou habitat préférentiel des consommateurs, puisque leur 

composition isotopique se rapproche de celle des producteurs primaires du réseau trophique auquel 

ils appartiennent (France 1995; Hobson 1999). Les valeurs de δ15N indiquent la position trophique des 

organismes dans leur réseau trophique et permettent le calcul du niveau trophique des espèces 

(Hobson 1999; Le Loc’h, Hily, et Grall 2008). Chaque organisme a sa propre signature isotopique de 

δ13C et δ15N. Lorsqu’un consommateur (c’est-à-dire un prédateur) se nourrit d’une source (c’est-à-dire 

d’une proie), il va intégrer les signatures isotopiques de cette source. On parle alors de facteur 

d’enrichissement trophique. Dans la littérature, l’enrichissement du 13C est en général de 1‰, tandis 

que celui du 15N est de 3,4 ‰ (Post 2002).  

Dans notre étude, cette analyse concerne les transferts de carbone δ13C (13C/12C) et d’azote δ15N 

(14N/15N) au sein des compartiments biotiques de l’habitat qui sont les algues et les plantes aquatiques, 

la matière organique particulaire (POM), le zooplancton, la macrofaune benthique (0,5 à 10 mm), les 

crustacés et l’ichtyofaune (Tableau 2.2).  
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Tableau 2.2. Synthèse des données de poids et de taille par taxons échantillonnée. La moyenne ± SD a 
été calculée en regroupant les réplicats (n) et les pools d’individus (p.) par année (2019 et 2021) et 
saison (printemps et automne). La matière organique particulaire (POM) comprend la matière biotique 
et abiotique non minérale. 

  

Saison et année Espèces et type d’échantillon n 
Poids (g) 

Moyenne ± SD (min-max) 
Taille (mm)  

Moyenne ± SD (min-max) 

Printemps 2019 

Anguilla anguilla 10 170,58 ± 89,86 
(102,00-517,50) 

435,1 ± 59,16 
(336-645) 

Lepomis gibbosus 5 8,98 ± 4,41 
(7,55-10,01) 

75,6 ± 2,57 
(73-78) 

POM 3   

Automne 2019 

Anguilla anguilla 10 243,22 ± 185,16 
(11,00-694,50) 

443,8 ± 117,43 
(336-645) 

Gambusia holbrooki 5 0,16 ± 0,08 
(0,08-0,23) 

22,4 ± 3,23 
(20-26) 

Lepomis gibbosus 5 12,25 ± 6,84 
(5,08-18,40) 

86,00 ± 17,53 
(63-98) 

Procambarus clarkii 4 2,29 ± 5,14 
(0,44-7,12) 

20,25 ± 15,39 
(13-34) 

Palaemonetes varians 5 0,35 ± 0,08 
(0,24-0,41) 

 

Thermocyclops oithonoïdes 1 p.   

POM 3   

Printemps 2021 

Anguilla anguilla 10 152,49 ± 102,43 
(43,50-539,00) 

369,10 ± 69,63 
(160-489) 

Chelon spp. 9 4,62 ± 3,29 
(0,99-12,82) 

71,77 ± 19,41 
(41-11) 

Gambusia holbrooki 5 0,39 ± 0,12 
(0,30-0,54) 

25,80 ± 1,03 
(25-27) 

Gasterosteus aculeatus aculeatus 5 0,23 ± 0,05 
(0,18-0,29) 

30,00 ± 0,87 
(29-31) 

Lepomis gibbosus 5 15,53 ± 4,19 
(10,64-18,76) 

87,40 ± 8,17 
(78-95) 

Procambarus clarkii 5 7,55 ± 14,25 
(1,46-28,01) 

31,40 ± 18,98 
(21-58) 

Palaemonetes varians 5 0,83 ± 0,53 
(0,31-1,39) 

 

Chironomidae chironomines 5 p.   

Melitidae spp. 5 p.   

Notonectidae spp. 5 p.   

Oligochaeta spp. 1 p.   

Physidae  spp. 5 p.   

Tanypodinae spp. 1 p.   

Daphnia magna 1 p.   

Ostracoda  spp. 1 p.   

Scapholeberis mucronata 1 p.   

Thermacyclops oithonoïdes 1 p.   

Zygnemataceae 5 p.   

Débris végétaux 5 p.   

POM 3   

Automne 2021 

Anguilla anguilla 10 151,92 ± 76,17 
(53,70-358,20) 

433,80 ± 82,94 
(311-689) 

Chelon spp. 4 119,52 ± 56,96 
(71,80-148,50) 

215,00 ± 41,75 
(177-233) 

Gambusia holbrooki 5 0,60 ± 0,34 
(0,27-0,92) 

31,00 ± 5,89 
(25-36) 

Gasterosteus aculeatus aculeatus 5 0,18 ± 0,07 
(0,11-0,24) 

29,40 ± 2,99 
(26-32) 

Lepomis gibbosus 5 2,30 ± 0,34 
(1,99-2,58) 

48,75 ± 2,75 
(46-51) 

Procambarus clarkii 14 21,62 ± 8,58 
(3,80-58,20) 

44,50 ± 5,44 
(28-65) 

Palaemonetes varians 5 0,53 ± 0,23 
(0,28-0,76) 

 

Chironomidae chironomines 5 p.   

Polypogon spp. 5 p.   

Ruppia  spp. 5 p.   

Débris végétaux 5 p.   
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3.2.1.  Protocole d’échantillonnage et traitement des échantillons 
 

Les échantillonnages ont été réalisés en automne et au printemps des années 2019 (en octobre et mai, 

avant restauration) et 2021 (en fin septembre et mai, après travaux d’aménagement et reconnexion à 

la mer), à l’exception de la macrofaune benthique et des végétaux aquatiques qui n’ont été 

échantillonnés qu’en 2021. Afin de tenir compte des temps d’assimilation des isotopes stables entre 

les différents niveaux trophiques (de quelques semaines à un mois ; Buchheister and Latour 2010; 

Busst et al. 2018), les campagnes de collecte des niveaux trophiques inférieurs (matière organique 

particulaire (POM), zooplancton, macrofaune benthique, végétaux aquatiques et terrestres, 

sédiments) ont été organisées en amont des collectes des poissons, qui en sont les consommateurs.  

L’échantillonnage des compartiments de producteurs primaires s’est déroulé de la façon suivante : La 

POM (matière organique particulaire) présente dans l’eau du site a été prélevée puis filtrée en 

laboratoire sur un filtre GF/F (de 0,7µm). Les végétaux (plantes et algues) ont été ramassés le long des 

berges et dans les bassins. Pour l’échantillonnage des compartiments consommateurs, le zooplancton 

a été prélevé par trait de filet à plancton (maille de 200 µm) sur plusieurs dizaines de mètres, et le 

contenu du collecteur a été récupéré dans un flacon pour l’analyse isotopique. La macrofaune 

benthique a été prélevée à chaque point de la station, avec une Benne Van Veen puis a été tamisée 

dans le but de séparer les différents organismes (colonne de tamis : 10, 5, 2, 1, 0,5 mm de mailles). 

L’ichtyofaune et les crustacés ont été échantillonnés par pêche passive de 24h avec des verveux 

doubles (4 mm de maille). Les individus ont été identifiés et triés par espèce puis mesurés (mm) et 

pesés (g). Tous les échantillons à l’exception de la POM ont ensuite été conservés à -20°C pour des 

analyses ultérieures en laboratoire. 

 

3.2.2. Traitement des échantillons compartiments biologiques 
 

Au laboratoire, l’ichtyofaune a été identifié jusqu’à l’espèce lorsque cela était possible, avant de 

réaliser les mesures individuelles puis les dissections. Un échantillon de muscle a été prélevé pour les 

analyses isotopiques. Après des tests préliminaires, certains échantillons ont dû subir une 

décarbonatation et/ou une délipidation, pour éviter une surestimation du carbone associé aux 

structures squelettiques ou aux réserves lipidiques respectivement (Post 2002). Pour ceci, les 

échantillons concernant les petites espèces (e.g., gambusie et épinoche) avec une forte teneur d’arêtes 

ont été décarbonatés à l’acide chlorhydrique (0,1 mol). Et les échantillons gras (e.g., anguilles) ont été 

délipidés à froid avec du cyclohexane (4 ml).  
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• La macrofaune benthique a été identifiée à l’espèce ou au rang taxonomique le plus proche 

(e.g., Physidae et les amphipodes). Les échantillons ont été regroupés par pools de même 

espèce pour avoir assez de matière à analyser.  

• Les végétaux ont été identifiés jusqu’à l’espèce et des réplicats ont été réalisés, pour prendre 

en compte la variabilité individuelle. Les échantillons de sédiments ont été décarbonatés à 

l’acide chlorhydrique (0,1 mol).  

• Pour le métazooplancton (entre 0,2 et 2 mm), les individus ont été triés et identifiés jusqu’à 

l’espèce (Amoros 1984; Dussart, Defaye, et Dumont 1995).  

• Enfin, pour les échantillons de POM, 3 poinçons ont été réalisés sur chaque filtre. Les 

échantillons ont été déshydratés grâce à la lyophilisation. Ensuite, à l’exception des filtres de 

POM et du zooplancton, les échantillons ont été broyés au broyeur à billes.  

 

Après la collecte et le traitement (délipidation et décarbonatation), les échantillons de tous les 

compartiments obtenus ont été lyophilisés à froid, réduits en poudre et encapsulés. Les analyses ont 

été réalisées par spectrométrie de masse de rapport isotopique (IRMS) Delta V Plus (Thermo Scientific, 

Brême, Allemagne) couplé à un analyseur élémentaire Flash EA 1112 (Thermo Scientific, Milan, Italie). 

La composition isotopique (ratio des isotopes) a été exprimée en notation δ, et compare le ratio de 

l’échantillon à celui du standard de référence exprimé en parties par millier (‰) selon l’équation 

suivante : 

𝑋(‰) = [(𝑅é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑛 𝑅𝑆𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑) − 1⁄ ] × 1000 

Où X est le 13C ou le 15N et R le rapport correspondant 13C/12C ou 15N/14N. Les valeurs de l’étalon R 

étaient basées sur le standard de Vienna Pee Dee Belemnite (PDB) pour le 13C et sur le N2 

atmosphérique pour le 15N.  

Le niveaux trophiques a été calculé à l’aide de l’équation de Post (2002):  

𝑃𝑜𝑠𝑖𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑡𝑟𝑜𝑝ℎ𝑖𝑞𝑢𝑒 (𝑃𝑇) =  𝜆 +
 δ15N𝑐𝑜𝑛𝑠𝑜𝑚𝑎𝑡𝑒𝑢𝑟𝑠−δ15N𝑏𝑎𝑠𝑒 

∆𝑛
 

Où λ est la position trophique de la source utilisée pour estimer δ15N base, Δn est l’enrichissement en 

δ15N par niveau trophique, et δ15Nconsommateur est la signature δ15N de l’espèce. Les positions trophiques 

des différentes espèces et de la base du réseau trophique ont été calculées en appliquant la moyenne 

théorique du facteur d’enrichissement de 3,4‰ en azote (Post 2002). Les mesures répétées des 

étalons de laboratoire indiquent des erreurs de mesure de 0,2‰ pour les mesures carbone et 0,3 ‰ 

pour l’azote.  
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3.2.3. Traitement de données 

 

Afin de décrire les données, les individus de chaque espèce ont été regroupés par année et saison pour 

le calcul des valeurs moyennes et écarts-types des signatures isotopiques du δ13C et du δ15N. Ces 

moyennes et écart-types des signatures isotopiques du δ13C et du δ15N constituent la niche isotopique 

de chaque espèce (Newsome et al. 2007). Les résultats ont été analysés suivant deux saisons 

(printemps et automne) et deux années (2019, avant les travaux et reconnexion, puis 2021 au 

printemps, c’est-à-dire après travaux et 1 mois après la première reconnexion, et automne, c’est-à-

dire 7 mois après de multiples reconnexions). Les changements de réseaux trophiques ont été testés 

grâce au test non-paramétrique de Kruskal Wallis en comparant les moyennes des signatures 

isotopiques selon les saisons et les années. Pour l’ensemble des tests, les variations ont été 

considérées comme significatives pour une valeur de p inférieure à 0,05. Les statistiques ont été 

réalisées avec le package rstatix (Kassambara 2020b) dans le logiciel R (RCoreTeam, 2022). 

 

3.3. Principaux résultats  
 

3.3.1. Effet des travaux et de la reconnexion aux eaux côtières sur le réseau trophique de Tasdon 
 

Toutes années et saisons confondues, les signatures isotopiques se sont inscrites dans une gamme de 

valeurs comprises entre -31,40‰ et -16,53‰ pour le δ13C et entre 4,93‰ et 19,69‰ pour le δ15N (Fig. 

3.3). En considérant la position trophique du prédateur apical, le réseau trophique de Tasdon a révélé 

un fort effet saisonnier, passant de 1,83 ± 0,36 niveaux au printemps 2019 à 3,11 ± 0,25 niveaux en 

automne 2019, en considérant la POM comme base du réseau et la perche soleil comme prédateur 

apical. Après la reconnexion, le réseau trophique a atteint 3,97 ± 0,12 niveaux trophiques au printemps 

2021, séparant le sédiment comme base du réseau et de l’épinoche comme prédateur apical (voir 

Annexe 1.S1).  

La reconnexion a modifié les réseaux trophiques en raison de l’arrivée de nouvelles espèces comme 

l’épinoche, qui présentait la position trophique la plus élevée au printemps 2021 (Fig. 2.3). De plus, les 

espèces allochtones d’eau douce, comme la gambusie, révéler des niveaux trophiques plus élevés 

passant de 2,44 ± 0,51 en automne 2019 à 3,40 ± 0,26 au printemps 2021. De façon générale, les 

consommateurs secondaires présents en 2019 et 2021 semblent présenter des valeurs de niches 

isotopiques beaucoup plus larges qu’en 2019, tant en δ13C qu’en δ15N (Fig. 2.3; Annexe 1.S1). 

Les niches isotopiques de certains consommateurs secondaires, comme l’anguille Européenne et la 

perche soleil, se chevauchent en automne 2019, ce qui pourrait indiquer des interactions de 
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compétition pour la ressource. Après les travaux et la reconnexion, au printemps 2021, l’anguille 

Européenne présentait de plus larges écarts-types, témoignant d’une niche isotopique plus large en 

comparaison au printemps 2019 (test de Kruskal-Wallis, n=20, p=0,0006 ; Fig. 2.3). De plus, la niche 

isotopique de la perche soleil se superposait à celle d’autres espèces allochtones comme la gambusie 

et l’écrevisse de Louisiane (Procambarus clarkii). 

 

 
 
Figure 2.3. Projection des signatures isotopiques par espèce : moyenne et écart-type de δ13C en 
abscisse et δ15N en ordonnée. L’ellipse représente la guilde trophique des espèces présentes avant et 
après les travaux (en vert les consommateurs secondaires) avec un seuil alpha de 90%. La base des 
réseaux trophiques est représentée par la matière organique particulaire (POM, en bleu). 
 

3.3.2. Effet des travaux et de la reconnexion aux eaux côtières sur les niches isotopiques des 

espèces diadromes  

 

Dans cette partie, l’analyse des espèces diadromes est présentée séparément dans le but de 

comprendre spécifiquement leurs utilisations trophiques de cet habitat. 

La niche isotopique de l’anguille européenne s’est révélé être saisonnièrement plus large en automne 

qu’au printemps 2019 et 2021. En automne, à la suite de l’aménagement hydraulique et de la 

reconnexion, les valeurs isotopiques de cette espèces sont passées de -25,68 ± 1,06 à -26,12 ± 2,17 en 

δ13C et de 14,43 ± 1,11 à 15,05 ± 1,41 en δ15N, témoignant d’une niche plus large après 7 mois de 
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reconnexion intermittente. Au niveau intraspécifique, des fortes variations étaient observées, allant 

de -23 ‰ à -31 ‰ en δ13C et de 13 ‰ à 20 ‰ (Annexe 1.S2).  

En ce qui concerne les espèces anadromes12, comme l’épinoche, les résultats révèlent que leurs niches 

isotopiques n’ont pas changé entre le printemps et l’automne 2021, passant de -26,91 ± 0,80 à -26,16 

± 1,87 en δ13C et de 19,14 ± 0,79 à 19,69 ± 0,41 en δ15N (test de Kruskal-Wallis, n=10, p > 0,05). Au 

printemps 2021, la signature isotopique de cette espèce allait de -27 ‰ à -26 ‰ en δ13C et de 19,25 

‰ à 20 ‰ δ15N et est passée à -28 ‰ à -23 ‰ en δ13C et 17,5 ‰ à 19,75 ‰ δ15N à l’automne 2021.  

Contrairement à l’épinoche, le mulet présente une niche isotopique plus large au moment de la 

colonisation de ce nouvel habitat au printemps 2021 avec des signatures isotopiques allant de -27,64 

± 1,09 à -23,01 ± 0,68 en δ13C (test de Kruskal-Wallis, n=13, p=0,01 ; Fig. 2.3), pourtant la signature 

isotope de l’azote, allant de 16,11 ± 0,10 à 17,13 ± 1,41 en δ15N, ne varie pas de façon significative (test 

de Kruskal-Wallis, n=13, p=0,06). Les signatures isotopiques de cette espèce passent alors de -28‰ à 

-23 ‰ en δ13C et de 16‰ à 17,5‰ en δ15N au printemps à -23‰ à -22‰ en δ13C et de 15,5‰ à 19‰ 

en δ15N à l’automne 2021. 

 

3.4. Discussion 
 

Les travaux et la reconnexion aux eaux côtières ont entraîné des modifications abiotiques et physiques 

de l’environnement, modifiant aussi l’assemblage des communautés (chapitre 2 partie 1). Les données 

recueillies mettent en avant le maintien de la fonctionnalité trophique dans la station à la suite des 

travaux et à la reconnexion. De plus, la reconnexion a facilité l’arrivée de nouvelles espèces de poissons 

(e.g. l’épinoche et le mulet), de plancton marin, de macrofaune benthique et d’algues, ce qui a entraîné 

des changements dans la composition des communautés du marais et par conséquent, dans le réseau 

trophique (Persic, Roche, et Ramade 2004). 

Il est généralement considéré que les réseaux trophiques des écosystèmes aquatiques ne dépassent 

pas 6 niveaux trophiques (Christensen et Pauly 1993). Dans cette étude, le réseau est passé de 3,11 ± 

0,25 niveaux en 2019 à 3,97 ± 0,12 niveaux trophiques en 2021 après les travaux et la reconnexion aux 

eaux côtières. Grâce à l’arrivée de nouvelles espèces, le réseau trophique du marais de Tasdon semble 

peu à peu ce complexifié en s’allongeant, ce qui pourrait augmenter sa résilience face à des 

perturbations (Mason et al. 2005). En comparaison avec d’autres études concernant les écosystèmes 

 
12 Anadrome : Espèces dont l’essentiel de la croissance se fait en mer avant la migration vers en eau douce pour frayer (Potter 

et al. 2015). 
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littoraux saumâtres, notre cas d’étude se situe à un degré de complexité intermédiaire, avec, par 

exemple, plus de niveaux trophiques que les marais tidaux du Delaware, Etats unis (2,7 ± 0,3 et 2,8 ± 

0,5, Wainright et al. 2000) ; et moins de niveaux que la lagune du Vaccarès (4,37 ± 0,32 niveaux), située 

sur le littoral méditerranéen Français (Persic, Roche, et Ramade 2004).  

En 2019, la perche soleil occupait la position de prédateur apical, alors qu’au printemps 2021, 

c’est l’épinoche qui se place au plus haut du réseau trophique. La gambusie qui dominait dans les 

assemblages des communautés en automne (Chapitre 2 partie 1), apparaissait au deuxième niveau 

trophique (2,44 ± 0,26) dans le réseau trophique en automne 2019, puis devient le deuxième prédateur 

apical (3,40 ± 0,26) au printemps 2021 (i.e. après les travaux et la reconnexion). Cette ascension 

témoigne de sa grande plasticité trophique et adaptative, ce qui représente une menace réelle pour 

les espèces autochtones qui avec qui cette espèces est en compétions directe (e.g. consommation 

d’œuf) ou qui partagent les mêmes ressources (Andolina et al. 2022).  

La variation saisonnière est très marquée dans les réseaux trophiques de Tasdon avec un réseau moins 

complexe au début du printemps qu’en automne. Ces changements sont associés aux effets d’autres 

variations environnementales (augmentation de l’abondance de la nourriture, variations saisonnières 

et de salinité ; Persic et al. 2004). Ces variations sont d’autant plus accentuées avec les travaux et la 

reconnexion du marais de Tasdon comme le montre la niche isotopique plus petite observée au 

printemps 2021, à l’inverse de celle d’automne 2019. Cependant, le manque de données pour les 

réseaux de 2019 empêche de statuer sur cet effet.  

Au niveau intraspécifique, l’anguille Européenne a présenté un élargissement de sa niche isotopique 

après la reconnexion. En effet, au printemps 2021, cette espèces présente des signatures isotopiques 

représentatives d’un habitat saumâtre allant de -25‰ à -23‰ en δ13C (Parzanini et al. 2021). En 

automne 2021 après les travaux et la reconnexion aux eaux côtières les signatures isotopiques en δ13C 

devient plus hétérogènes. En automne 2021, les signatures isotopiques en δ13C de l’anguille 

Européenne affichent de plus grandes variations allant de -30‰ à -23‰, représentatif de deux habitat 

différents eau douce et saumâtre (Parzanini et al. 2021). En relation avec nos précédentes observations 

(Chapitre 2 partie 1), cette espèce est devenue plus abondante à la suite de la reconnexion, présentant 

donc des individus présent au sein du marais, ainsi que de nouveaux individus colonisant ce nouvel 

habitat. De plus, les stades vie des individus présentant des signatures en δ13C représentatives de l’eau 

douce correspondent selon la littérature à des femelles en voie d’argenture (n=3 ; taille = 360 à 689 

mm ; Lafaille et al. 2004) indiquant un possible départ de migration vers les eaux marines.  

L’épinoche quant à elle n’a pas changé de niche isotopique, ce qui pourrait indiquer que ce nouvel 

habitat convient à ses besoins alimentaires. Les données isotopiques en δ13C (allant de -26,91 ± 0,80‰ 
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à -26,16 ± 1,87‰) corroborent le choix de classement en guilde anadrome, puisqu’il s’agit de juvéniles 

dont l’habitat à ce stade de vie est l’eau douce (Rubenstein et Hobson 2004 ; Herzka 2005). L’absence 

de stade de vie adulte laisse à penser que la reproduction n’a pas encore lieu au sein de la station.   

L’anguille Européenne et l’épinoche semblent donc avoir bénéficié de la reconnexion du marais de 

Tasdon. Cependant, l’intermittence de l’ouverture et notamment l’absence de reconnexion lorsqu’il y 

a une forte pluviométrie (c.-à-d. octobre à avril) contraint fortement le déplacement des espèces 

migratrices. Il s’agit en effet de la période de dévalaison des anguille Européenne (Aarestrup et al. 

2009; Righton et al. 2016), ainsi que l’arrivée d’adultes d’épinoche pour la reproduction (Bergström et 

al 2015).  

Parmi les espèces migratrices, le mulet présentait au moment de l’arrivée dans la station avec une 

niche écologique plus large au printemps qu’en automne. Le rétrécissement de leurs niches isotopique 

pourrait indiquer que les individus restant dans la station présentent une diminution de l’aire 

alimentaire sur le gradient terre-mer accompagnée ou non d’une spécialisation alimentaire en réponse 

à l’accessibilité des ressources (Chapitre 2, partie 1 ; Lebreton et al. 2011; Bakhshalizadeh et al. 2022; 

Stamp et al. 2023). 

À la suite de la reconnexion marine de Tasdon, la fonction trophique de la station s’est 

maintenue et l’arrivée de nouvelles espèces pourrait à plus long terme modifier le réseau trophique 

initial du marais. L’étude de cette restauration témoigne des effets potentiels, à court terme, de la 

reconnexion aux eaux côtières et de la salinisation sur les écosystèmes côtiers d’eau douce et leurs 

réseaux trophiques.  
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Les entrées d’eau marine et la salinisation des zones humides tendent à s’accentuer en raison du 

changement climatique global (montée du niveau marin, tempêtes, submersion) et impactent la 

biodiversité et la stabilité des habitats de marais côtiers (Doney et al. 2012; Herbert et al. 2015; Kulp et 

Strauss 2019). Dans ce contexte, cette partie a pour but de présenter, par approche expérimentale, les 

effets d’un événement climatique extrême de type submersion, sur les paramètres environnementaux 

et la fonctionnalité trophique d’un milieu côtier caractéristique des marais des Pertuis Charentais, les 

marais salés. 
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Partie 2. Réponses d’un réseau trophique simplifié d’un marais côtier 

salé à l’aléa submersion marine 

1. Un événement climatique type submersion peut-il entraîner des 

modifications rapides dans les réseaux trophiques ? 

Cette étude s’appuie sur une expérimentation en mésocosme semi-naturel qui a été mené en 2022, 

avec l’aide et contribution de Lauriane Bergeon dans le cadre de l’analyse de l’effet de la submersion 

sur les communautés planctoniques dans sa thèse intitulé « Structure et fonctionnement planctonique 

des marais des Pertuis-Charentais : effet de l’aléa submersion sur leurs fonctions écologiques ». Ainsi 

que de Jérémy Mayen dans le cadre de sa thèse intitulé « Échanges de CO2 atmosphérique dans les 

marais Charentais : processus, dynamique et facteurs de contrôle associés ». 

 

1.1. Introduction 
 

Dans un contexte de changement climatique global, la fréquence et l’intensité des événements 

climatiques extrêmes, comme les tempêtes et les submersions marines13, ont tendance à augmenter 

(GIEC 2014; Kulp et Strauss 2019). Ces événements extrêmes sont un sujet à fort enjeu sociétal et 

économique (Garnier 2010; Lumbroso et Vinet 2011). Dans la mesure où l’intensité et la fréquence de 

ces événements augmentent, les marais côtiers présentent un véritable atout pour lutter contre ces 

événements (Temmerman, De Vries, et Bouma 2012; Fairchild et al. 2021). En effet, la capacité de ces 

milieux à agir comme des zones de rétention permettant l’atténuation de la houle et la rétention d’eau 

figure parmi les services écosystémiques reconnus qu’ils fournissent (Costanza et al. 1997; 

Temmerman, De Vries, et Bouma 2012; Fairchild et al. 2021). Cependant, peu de littérature analyse les 

effets des submersions sur ces écosystèmes. Sur la côte atlantique française, on estime que 46 

événements de tempêtes générant des submersions ont eu lieu ces cinq derniers siècles, avec une 

nette augmentation depuis le XIX siècle (Breilh et al. 2014). Parmi ces submersions, 6 événements 

présentent des caractéristiques extrêmes (niveau d’eau maximum, vent fort), la plus récente est la 

tempête Xynthia en 2010 (Breilh et al. 2014). Dans les Pertuis Charentais, ces phénomènes 

apparaissent particulièrement en période hivernale (de novembre à février) et impactent davantage 

 
13 Submersion marine : inondation temporaire et épisodique de zone côtière, venant de l’océan, lors 
d’événements météorologiques (tempête, forte dépression et vent de mer) ou océanographiques (houle, marée, 
tsunami) d’ampleur inhabituelle. 
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les zones insulaires comme l’île de Ré (29 événements submersifs pendant les derniers 500 ans) en 

raison de leur exposition (Breilh et al. 2014).  

La diversité d’habitats au sein des marais des Pertuis charentais est très diversifiée (Chapitre 1), 

présentant à la fois des marais d’eau douce exploités (e.g. marais de Tasdon à la Rochelle et marais de 

Moëze Oléron à Rochefort) et des marais salés (e.g. marais de Lilleau des Niges à l’ïle de Ré). Ces marais 

côtiers sont vulnérables aux tempêtes générant des submersions mettant en péril les activités 

économiques et les populations locales (Rivaud et Cazals 2012; Chaumillon et al. 2017). Au cours d’une 

submersion, ces écosystèmes subissent des perturbations qui modifient plus au moins 

l’environnement physique et les paramètres abiotiques selon l’état initial du système (Battisti et al. 

2016). Les changements induits par les entrées d’eau marine modifient de multiples composantes de 

l’écosystème sur plusieurs échelles de temps : les paramètres abiotiques (augmentation de la 

température, diminution de l’oxygène dissous, fluctuation des matières en suspension (MES) ; David 

et al. 2020) sont modifiés pendant l’événement ; les paramètres physico-chimiques (e.g. Na+, Cl-, Mg2+ 

Ca2+ et SO4
2) sont modifiés pendant quelques jours ; les paramètres biogéochimiques (e.g. élément 

cycliques carbone, azote) sont modifiés en quelques semaines ; et les communautés d’espèces le sont 

en un mois (Herbert et al. 2015). Le changement de ces paramètres peut entraîner des changements 

des fonctions écologiques et la diversité d’espèces, ce qui modifie les réseaux trophiques et 

potentiellement les services écosystémiques fournis (Doney et al. 2012; Ledger et al. 2013 ; Herbert et 

al. 2015; Battisti et al. 2016).  

Dans le but d’améliorer la compréhension du devenir des écosystèmes côtiers et d’anticiper leurs 

réponses à la submersion, l’objectif de cette étude était de tester, par une approche expérimentale et 

sur une échelle de deux mois, les effets d’une submersion marine provoquée sur (i) l’évolution des 

paramètres abiotiques environnementaux (dioxygène dissous (DO2, mg.L-1), température de l’eau 

(T°C), salinité et turbidité (NTU)) et (ii) des changements d’interactions dans les réseaux 

trophiques  modifiant le fonctionnement trophique d’un marais salé endigué. Pour cela, la réponse 

d’un réseau trophique des marais a été suivie temporellement avant et après la submersion marine, 

et spatialement en comparant trois bassins impactés et trois bassins contrôles d’un marais 

expérimental, selon la méthode BACI (Before, After, Control, Impact ; Green 1979; Underwood 1991). 

Le réseau trophique choisi était représentatif des communautés hivernales, constituer d’espèces 

résidentes, qui composent les marais côtiers des Pertuis Charentais.  

Différentes hypothèses ont été posées. (i) La première est que la submersion va entraîner des 

changements significatifs de salinité et de température, ainsi qu’une augmentation de la turbidité par 

rapport aux conditions de pré-submersion (Herbert et al. 2015). (ii) Ces changements pourraient 
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entraîner par la suite des perturbations dans les interactions trophiques au sein des réseaux. D’une 

part, les espèces résidentes du marais salé adaptées à des conditions spécifiques rencontreront des 

difficultés à s’adapter aux variations environnementales ayant des répercussions sur la production 

primaire ainsi que sur la survie des espèces et fonctionnement écologique (Smith et al. 1999 ; 

Tortajada, 2011). De plus, les perturbations induites par la submersion pourraient entraîner un 

appauvrissement de la disponibilité des ressources alimentaires, affectant ainsi les espèces prédatrices 

(Reustle et al. 2020). 

 

1.2. Matériels et méthodes 
 

1.2.1.  Site d’étude et stratégie expérimentale 
 

L’expérience a été réalisée au sein du marais expérimental de L’Houmeau (UMR LIENSs, Charente-

Maritime) de fin janvier à début avril 2022. La submersion des bassins a eu lieu deux fois (les 02 et 03 

février), correspondant à la période la plus propice à la submersion marine (Bertin et al. 2012; Breilh 

et al. 2014). Ce marais salé, endigué et connecté à la mer par un chenal est alimenté en eau de mer 

par ouverture manuelle d’une écluse. Les niveaux d’eau du marais sont gérés de façon à avoir un 

niveau d’eau stable, en renouvelant ou vidant l’excès d’eau selon la saison (voir Chapitre 1). La gestion 

de ce marais est représentative de la gestion des marais salés des Pertuis Charentais, avec un assec 

par an et des renouvellements d’eau réalisés pendant les périodes de forts coefficients de marées 

(supérieurs à 90). 

En amont de l’expérimentation, six bassins (de 200 m2 chacun) ont été mis à sec pendant trois 

semaines avant d’être remis en eau simultanément par ouverture des écluses au travers d’un filet de 

maille 3mm (Fig. 2.4). Cela a permis une homogénéisation inter-bassins de la base du réseau trophique 

(algues, plancton et macrofaune benthique) et des paramètres environnementaux avant 

l’expérimentation de submersion. 
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Figure 2.4. Carte des marais de l’Houmeau représentant les bassins contrôles (en bleu ; CR1, CR2 et 
CR3) et les bassins submergés (en rouge ; IR1, IR2 et IR3), la position de l’écluse (en jaune) ainsi que le 
chenal d’alimentation de tous les bassins. 

 

Huit jours après la remise en eau des bassins, les six bassins ont été ensemencés avec trois espèces 

représentatives de la communauté hivernale des marais côtiers (obs. terrain PAMPAS, marais de 

Lilleau des Niges) qui ont été capturées dans d’autres bassins du marais de l’Houmeau: des gobies 

Pomatoschistus microps, des crevettes Palaemonetes varians et des crabes verts Carcinus maenas. Les 

individus de chaque espèce ont été répartis de façon équitable entre les bassins un mois avant la 

submersion.  

Les 02 et 03 février 2022, à 17h et 5h respectivement, deux submersions marines par débordement14 

ont été provoquées. Les deux submersions expérimentales ont induit une augmentation du niveau 

d’eau de 0,30 m en 45 min (temps d’immersion complète des bassins impactés) et la vitesse 

d’écoulement a été de 2 m3.min-1. Ce type d’événement est beaucoup moins intense et de courte 

durée par rapport à une submersion marine extrême, comme celle provoquée par la tempête Xynthia 

qui a sévèrement impacté la côte Atlantique française en 2010 (Bertin et al. 2012). Lors de cette 

tempête, une surcote15 de 1,5 m, a été enregistrée au marégraphe de La Pallice (La Rochelle) (Bertin 

et al. 2012). 

Les submersions expérimentales ont été volontairement provoquées par ouverture des écluses 

pendant deux grandes marées consécutives (coeff. 110) submergeant trois des six bassins (bassins IR1, 

IR2 et IR3, Fig. 2.4). Trois autres bassins, qui n’ont pas été submergés en raison d’une hauteur de berge 

 
14 Submersion marine par débordement : type de submersion où la masse d’eau marine franchit la barrière sédimentaire 
naturelle (e.g. berge).  
15 Surcote : surélévation temporaire du niveau de la mer, liée à des perturbations d’origine météo-océaniques comme les 
tempêtes. 
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plus élevée et la fermeture de l’entrée d’eau des bassins ont été utilisés comme bassins contrôles 

(bassins CR1, CR2, CR3, Fig. 2.4). La submersion des bassins a entraîné l’immersion et le lessivage des 

berges (Fig. 2.5). Les bassins impactés sont passés de 0,2 m d’eau à 0,5 m pendant la période 

d’immersion qui a duré trois jours, ce qui est représentatif de la durée d’une tempête et de la durée 

d’essuyage (évacuation de l’eau) (Breilh et al. 2014; Hoggart et al. 2014). Après ces trois jours, les 

bassins impactés ont été mis à niveau avec les bassins contrôles. Afin d’éviter la perte ou l’intrusion 

d’individus (poissons, macrofaune benthique), tous les bassins étaient équipés de filet de maille (3mm) 

au niveau des buses de connexion au chenal. 

   

Figure 2.5. Photos prise pendant la première submersion le 02 février aux marais de l’Houmeau. A 
droite le chenal submergé reliant les bassins à l’océan et à gauche le bassin IR2 étant submergé par 
débordement du chenal.  
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1.2.2.  Collecte des échantillons  
 

Les paramètres physico-chimiques, c.-à-d. oxygène dissous (DO2, mg/L), température de l’eau (T°C), 

salinité et turbidité (NTU) ont été mesurés en continu 7 jours avant, pendant, et durant 2 mois après 

la submersion avec des sondes multiparamétriques YSI 6600 V2 pour les bassins IR2 impactés et CR1-

CR3 pour les contrôles. Le DO2, la salinité et la température ont été enregistrés dans les autres bassins 

(tous les bassins à l’exception de IR1) avec des sondes HOBO (U26-001). Des capteurs NKE ont permis 

de mesurer la hauteur d’eau des bassins contrôle CR3 et impact IR2.  

Les compartiments trophiques : les poissons, les crustacés, la macrofaune benthique, le zooplancton, 

la POM, la flore des berges et les sédiments ont été échantillonnés dans l’ensemble de 6 bassins (Fig. 

2.6). Un décalage d’un mois entre l’échantillonnage de la base trophique et l’échantillonnage des 

consommateurs secondaires (poissons) a été respecté pour tenir compte du temps d’assimilation 

(plusieurs semaines à un mois), appelé « turn-over isotopique», de la signature isotopique en δ13C et 

δ15N de leurs muscles (Rubenstein et Hobson 2004; Herzka 2005; Buccheister et Latour 2010). Des 

pêches, réalisées avant la submersion, puis un et deux mois après la submersion nous ont permis de 

collecter les échantillons de consommateurs secondaires (c.-à-d. poissons et crustacés). Un mois avant 

chaque pêche, des prélèvements de macrofaune benthique, zooplancton, POM et végétaux ont été 

réalisés. Les compartiments trophiques ont été classés selon la temporalité de l’expérience. Le réseau 

trophique (t) n’est représenté que par les consommateurs introduits dans les bassins. Le réseau 

trophique (T0) est représentatif des signatures isotopiques avant la submersion et le réseau trophique 

(T1) est représentatif des signatures isotopiques post submersion. 

 

 

Figure 2.6. Plan d’échantillonnage et principales interventions pendant l’expérimentation de 
submersion. L’assec des bassins (c.-à-d. vidange totale) a permis l’homogénéisation des bassins. 
L’acclimatation représente le temps d’adaptation physiologique des différentes espèces introduites 
dans les bassins à leurs nouveaux environnements.  
 



84 
 

1.2.3. Traitement de données 
 

Les heures et dates d’enregistrement des paramètres environnementaux mesurés dans les 6 bassins 

ont été homogénéisées sous format UTC dans le but de comparer les données de plusieurs sondes 

placées dans les bassins différents.  

Par la suite, une comparaison des moyennes journalières (02 février et 03 février) des paramètres 

abiotiques (T°C, salinité, turbidité et oxygène dissous), des bassins impactés et contrôle a été réalisée 

grâce à un test de Khi2. Une analyse en composante principale (ACP, package FactoMineR et ade4; Lê 

et al. 2008; Dray and Siberchicot 2017) a été réalisée pour voir la distribution des moyennes 

journalières des variables environnementales par bassin (Température (T°C), Salinité, Turbidité (NTU) 

et oxygène dissous (mg. L-1)) selon plusieurs regroupements de temporalité (t, T0 et T1), de modalité 

(contrôle et impact) ou des bassins (CR1, CR2, CR3 et IR1, IR2, IR3).  

Pour les paramètres biotiques, l’ensemble des valeurs isotopiques individuelles a servi à calculer des 

moyennes ± écarts-types des valeurs δ13C et du δ15N par espèce selon le bassin, la modalité et la 

temporalité (Fig.3.6). Un graphique bivarié présentant les moyennes des valeurs isotopiques δ13C et 

du δ15N par espèces et par bassin regroupées par temporalité et modalité a permis de visualiser la 

distribution des réseaux trophiques. Les distributions des signatures isotopiques δ13C et δ15N ont été 

testées grâce au test non-paramétrique de Kruskal Wallis et au test par paires de Wilcoxon en 

regroupant les données selon les modalités (contrôle et impact), la temporalité (t, T0 et T1) et les 

espèces par rapport aux signatures δ13C et δ15N. Pour l’ensemble des tests, les variations ont été 

considérées comme significatives pour une valeur de p inférieure à 0,05. Les statistiques ont été 

réalisées avec le package rstatix dans le logiciel R (RCoreTeam, 2022). 

 

1.3.  Résultats 
 

Dans cette étude, le niveau trophique le plus bas est constitué de la matière organique particulaire 

POM, les débris végétaux et plantes terrestres. Les consommateurs primaires sont constitués du 

zooplancton, de la macrofaune benthique (Hediste diversicolore, Corophium spp., Cnidaria spp., Abra 

tenuis) et des crustacés (Palaemonetes varians). Le groupe trophique de consommateurs secondaires 

est constitué de crustacés (Carcinus maenas) et de poissons (Pomatoschistus microps) (Tableau 2.5).   
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Tableau 2.5. Synthèse des signatures isotopiques δ13C et δ15N par espèce échantillonnée. Les 
moyennes ± SD ont été calculées par espèces ((n)= nombre de mesures), par modalité (contrôle (C, en 
bleu) et impacté (I, rouge) et par temporalité (t) réseau des consommateurs secondaires avant la 
submersion, (T0) avant la submersion du 2 et 3 février 2022, et (T1) un mois après submersion. La taille 
(mm) totale, minimale et maximale des poissons (Pomatoschistus microps) sont indiquées. 
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1.3.1.  Changements abiotiques pendant la submersion 
 

Le bassin impacté (IR2) a présenté des hauteurs d’eau deux fois plus importantes que le bassin contrôle 

(CR3) à la suite de la submersion, et pendant les trois jours pendant lesquels le bassin (IR2) était 

immergé, avant la mise à niveau des bassins (Fig. 2.7). Une différence entre bassin impacté (IR2) et 

contrôle (CR3) est aussi observé en avril.  

 

 

Figure 2.7. Mesure continue des paramètres environnementaux : Hauteur d’eau (m) enregistrée avec 

un capteur NKE dans deux bassins contrôle (CR3, orange) et impacté (IR2, bleu) par la submersion 

expérimentale. Les traits noirs indiquent le début et la fin de la submersion et de la période 

d’inondation qui ont eu lieu du 02/02/2022 au 05/02/2022.  

 

À la suite de la première submersion qui a eu lieu le 02 février 2023, certains paramètres 

environnementaux ont varié entre les bassins contrôles et les bassins impactés. D’une part, la turbidité 

a augmenté significativement de 30 à 70 NTU dans le bassin impacté (IR2) en comparaison avec les 

bassins contrôles (CR2 et CR3) qui sont restés entre 10 et 30 NTU (test de khi2, p-value= 0,02 et 0,05, 

respectivement). D’autre part, la salinité, la température et l’oxygène n’ont pas varié significativement, 

même si on a observé une légère diminution de salinité et des valeurs plus hautes de température et 

DO2 après la submersion du bassin IR2 (Fig. 3.7). Pendant la deuxième submersion qui a eu lieu le 03 

février 2023, un nouveau pic de turbidité de plus faible amplitude (de 30 à 45 NTU) a été enregistré 

dans le bassin impacté (IR2). Cette fois, la température de l’eau et l’oxygène ont légèrement diminué 

alors que la salinité n’a pas augmenté significativement pour ce même bassin (Fig. 2.8).   

IR2 
CR3 
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Figure 2.8. Mesure continue des paramètres environnementaux : Température (T°C ; sonde YSI), 

Salinité (sonde YSI), Turbidité (NTU, sonde YSI) et oxygène dissous (mg.L-1 ; sonde HOBO) dans trois 

bassins contrôle (CR1, CR2 et CR3, en bleu) et trois bassins impactés par la submersion expérimentale 

(IR1, IR2 et IR3, en rouge). Les traits noirs indiquent le début et la fin des deux submersions qui ont eu 

lieu le 02/02/2022 et 03/02/2022 à 12h d’intervalle.  
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1.3.2.  Paramètres structurant les réseaux trophiques 
 

L’ACP présentant la discrimination des paramètres physico-chimiques (oxygène dissous DO2, mg/L), 

température de l’eau (T°C), salinité et turbidité (NTU) par bassins, selon la temporalité avant 

submersion (t), un mois pendant et après la submersion (T0), et deux mois après submersion (T1), pour 

les bassins contrôles et impactés, est présentée en Figure 2.9. Les résultats indiquent que les quatre 

paramètres environnementaux (température, salinité, oxygène dissous et turbidité) expliquent à eux 

seuls 72% de la variance du nuage de points. Les moyennes journalières des variables 

environnementales par bassins expliquent 38,8% de la variance par le premier axe désignant l’oxygène 

dissous et la turbidité, et à 33.4 % par le second axe sur lequel désignant la salinité et la température 

(Fig. 2.9a). Les ellipses des 6 bassins se chevauchent, montrant peu de variation entre chaque bassin, 

mais certains bassins (IR3 et CR3) semblent être anti-corrélés par la salinité (axe 2 ; Fig. 2.9b). 

Cependant, l’analyse ne révèle pas de variations entre les modalités contrôle et impacté, qui 

présentent des ellipses très rapprochées (Fig. 2.9c). En termes de temporalité, les paramètres 

environnementaux des 6 bassins se chevauchent, mais semblent indiquer des différences entre t et T1 

discriminés par l’oxygène dissous et la turbidité (axe1 ; Fig. 2.9d).  

  

Figure 2.9. Projection de la moyenne journalière des variables abiotiques par bassins, température 
(T°C), salinité, turbidité (NTU) et dioxygène dissous (mg.L-1): a) axe horizontal : composante 1 (38.79 % 
de variabilité expliqué par l’axe), axe vertical : (33,38 % de variabilité expliqué par l’axe). b) 
Regroupement des variables abiotiques par bassins (CR1, CR2, CR3, IR1, IR2, IR3). c) Regroupement 
des variables abiotiques par modalité (contrôle et impacté). (d) Regroupement des variables 
abiotiques avant submersion (t ; fin janvier 2022), un mois pendant et après la submersion (T0 ; février 
2022) et un mois après submersion (T1 ; mars et début avril 2022). Les ellipses de confiance sont 
tracées au tour de la moyenne des catégories de regroupement.  
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1.3.3.  Changements de réseaux trophiques avant et après submersion 
  

Les analyses statistiques ont montré l’absence de différence significative entre les signatures 

isotopiques δ13C et δ15N des bassins contrôles et impactés (n= 498, test de Kruskal-Wallis, p = 0,17 et 

p = 0,61, respectivement). Au niveau spécifique, malgré de légères différences de variance en δ15N 

entre les différentes signatures isotopiques à T0 et T1, pour la POM, le zooplancton et les 

consommateurs secondaires (Pomatoschistus microps et Carcinus maenas), aucune différence 

significative n’a été mise en évidence (test de Wilcoxon, p > 0,09 ; Annexe 1.S3).  

En termes de temporalité, aucune différence significative n’a été mise en évidence entre les réseaux 

trophiques de t, T0 et T1 (n= 55, n=200 et n=243, test de Wilcoxon, p > 0,8). Aussi, le réseau trophique 

à T1 ne présente pas de différence significative par rapport au réseau trophique initial à T0. A T0 

comme à T1, les signatures isotopiques des différents compartiments trophiques se recouvrent entre 

bassins contrôles et bassins impactés. La submersion, selon les modalités appliquées, semble ne pas 

avoir eu d’effet significatif sur les sources de matière organique injectées dans le réseau ni sur les 

interactions trophiques des niveaux supérieurs (Fig. 2.10).  

 

Figure 2.10. Projection de la moyenne des signatures isotopiques δ13C en abscisse et δ15N par bassin 

en ordonnée pour la POM, les végétaux (OBIO ; Plantae, Poacea), le zooplancton (Zoopl), la 

macrofaune benthique (CNI, CORO), les crevettes (PVR) et crabes verts (CRG) et les gobies (OBD), selon 

le type de modalité : contrôle (C, en bleu), impacté (I, en rouge), et commun aux deux modalités selon 

le temps t (avant submersion), T0 (un mois pendant et après la submersion) et T1 (deux mois après la 

submersion). Les ellipses entourent les données regroupées à 95% d’intervalle de confiance selon la 

distribution t. En T0, la modalité « NA » concerne les végétaux de berge communs aux bassins contrôle 

et impact.  
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1.4. Discussion 
 

Cette étude visait à reproduire une submersion par débordement, d’intensité modérée (Hoggart et al. 

2014), dans le but d’apporter des éléments de compréhension sur les effets d’un aléa sur la structure 

et le fonctionnement trophique des marais. Cette étude visait à reproduire une submersion par 

débordement, d’intensité modérée (Hoggart et al. 2014), dans le but d’apporter des éléments de 

compréhension sur les effets d’un aléa sur la structure et le fonctionnement trophique des marais. La 

submersion à entraîner des changement significatif des hauteurs d’eau deux fois plus importantes ont 

été enregistré dans le bassin impacté. De plus, la turbidité a elle aussi augmenter significativement. 

Ces variations ne semblent cependant pas avoir impacté la disponibilité des ressources pour les 

consommateurs. En effet, les analyses statistiques n’ont pas révélé de différence significatives entre 

les signatures δ13C et δ15N des bassins contrôle et impact, ni en termes de temporalité (t, T0 et T1). Ces 

résultats suggèrent que la submersion, dans les conditions expérimentales appliquées, n’as pas eu 

d’effet significatif sur les interactions trophiques des niveaux supérieur.  

Cela suggère que les espèces représentatives des communautés hivernales dans les marais salés 

côtiers pourraient ne pas être impactées par ce type d’aléa de submersion modéré. Sous ces modalités, 

l’aléa de submersion ne modifierait donc pas la fonctionnalité trophique des marais. Toutefois, des 

études à plus long terme et à différentes intensité semble nécessaires pour confirmer ces observations 

et la résilience des réseaux trophiques à travers le temps.  

L’expérimentation en mésocosme semi-naturels à l’avantage d’être représentatif de la complexité 

d’un écosystème naturel par rapport à l’expérimentation en milieux contrôlé (David et al. 2019). 

Cependant, il est important de noter que les variations des paramètres abiotiques peuvent être 

hétérogènes entre les bassins, ce qui pourrait masquer les différences entre les modalités d’impact et 

de contrôle. Considérer les bassins comme des pseudo-répliques permet de nuancer ces effets. De 

même, ce type d’expérimentation implique d’être exposé aux variations saisonnières de température 

et de salinité. Ces aspects doivent être pris en compte dans les futures expérimentations. 

Peu de littérature existe sur les réponses des communautés et des réseaux trophiques à la submersion 

marine. Cependant, une hypothèse à considérer est l’intensité de l’aléa de submersion. En considérant 

que les événements d’inondation se rapprochent des phénomènes de submersion modérée, des 

études ont montré que certaines inondations peuvent même être bénéfiques pour les espèces, par 

exemple pour la connectivité entre les habitats (Cucherousset, Carpentier, et Paillisson 2007). Dans ce 

cas-là, l’inondation crée une connexion temporaire permettant aux poissons de migrer vers des 

habitats plus adaptés (Cucherousset, Carpentier, et Paillisson 2007; Sheaves et Johnston 2008; Nodo 

et al. 2017). Toutefois, des événements plus intenses peuvent causer des changements dans la 
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disponibilité de la nourriture et entraîner la perte de fonctionnalité des habitats (Tortajada 2011; 

Hoggart et al. 2014; Herbert et al. 2015). Il faut noter que, bien que l’intensité de l’aléa semble être un 

facteur déterminant de l’effet de la submersion sur le fonctionnement de l’écosystème, d’autres 

auteurs montrent que même si les modifications physico-chimiques du milieu ne semblent pas être 

fortement altérées par un aléa faible ou modéré, ils peuvent quand même impacter la physiologie, à 

plus ou moins long terme, des individus, en causant plusieurs dommages au niveau des mécanismes 

d’osmorégulation dû aux fortes variations de salinité et températures, voire en provoquant une 

hypoxie chez les poissons (Adams et al. 2003). De plus, il a été mis en évidence qu’une augmentation 

de la turbidité peut affecter indirectement les réseaux alimentaires en réduisant la capacité de 

recherche alimentaire et la prédation chez les poissons et les crabes (Reustle et al. 2020).  

Dans certains cas spécifiques d’inondations importantes, et en raison du faible débit d’évacuation des 

eaux, le retour aux conditions initiales peut être exceptionnellement lent (Pamlico Sound ; Adams et 

al. 2003). Toutefois, la résilience des écosystèmes dépend non seulement de l’intensité de l’aléa et des 

changements qu’il occasionne (Adams et al. 2003; Cucherousset, Carpentier, et Paillisson 2007; 

Hoggart et al. 2014), mais aussi du compartiment trophique impacté répondant selon sa capacité de 

résilience (Adams et al. 2003; Herbert et al. 2015; David et al. 2020). Cette capacité de résilience 

représente une préoccupation majeure au regard de l’augmentation de la fréquence de ces 

événements (Adams et al. 2003; Trenberth, Fasullo, et Shepherd 2015; Schaller et al. 2016). A la 

lumière des conséquences causées par ces aléas, il parait indispensable de mieux comprendre leurs 

effets sur les écosystèmes pour adapter leurs modes de gestion (Tortajada 2011; David et al. 2020).  
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Ce deuxième chapitre a permis d’appréhender les changements de l’assemblage des communautés et 

de mettre en lumière la fonctionnalité écologique des habitats. Ces habitats, les marais côtiers du 

Pertuis Charentais, sont reconnus pour leurs forts enjeux écologiques, économiques et sociaux dont 

dépendent les populations locales. Ces écosystèmes essentiels hébergent une large diversité de 

composantes biotiques dont la présence est plus au moins visible socialement. Pouvoir appréhender les 

mécanismes de perception liée aux valeurs de ces composantes et identifier de quelle façon elles 

s’intègrent dans des processus de patrimonialisation de la nature représentent un enjeu majeur pour la 

conservation de ces milieux. Le chapitre suivant a pour objectif de lier les domaines des sciences 

humaines et sociales à ceux de l’écologie pour comprendre de quelle façon une composante biotique 

peu à non-perçue, l’ichtyofaune, s’inscrit dans le patrimoine naturel d’un marais des Pertuis Charentais. 
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Chapitre 3 

 

Étude des perceptions des usagers sur l’ichtyofaune et la 

fonctionnalité de son habitat  

1. Introduction 

 

1.1. Patrimoine naturel : bref historique et contexte 
 

Au Moyen Âge, le patrimoine relève d’abord du fait religieux et du fait monarchique. Il vise à la 

sauvegarde et à la protection d’objets de valeurs (Babelon et Chastel 1994). Ce patrimoine privé est 

réservé à la seule élite. La notion de patrimoine connaît un tournant lors de la Révolution française 

alors que l’art (e.g., peinture, sculpture, gravure) est inventorié. Cet inventaire est ensuite élargi au 

cours du temps à la suite de l’intérêt croissant pour ce patrimoine et de l’élargissement continu de son 

périmètre. Cependant, en 1970 l’histoire de la notion de patrimoine intègre le rôle du public. 

Initialement hésitants, l’ensemble des citoyens français, cette fois-ci, en dehors des élites qui s’en 

préoccupaient déjà, commencent à contribuer à la définition du patrimoine, auparavant monopolisée 

par les institutions culturelles centralisées. À partir des années 1980, un transfert d‘autorité s’opère 

entre l’élite éclairée et le public, passant du patrimoine privé au patrimoine collectif. Au même 

moment, le ministère de la Culture invite désormais le public à enrichir les collections et les listes 

patrimoniales par ses suggestions (Le Hégarat 2015). Le patrimoine passe alors d’un symbole de l’unité 

de la Nation à une ressource de développement du territoire (Landel et Senil 2009). 

Le patrimoine et sa définition sont en constante évolution selon l’histoire, l’évolution des valeurs et 

des changements sociaux. L’évolution de sa définition rend cette notion complexe, dans son sens et 

son application (Le Hégarat 2015). Les premières définitions se restreignent à la culture matérielle 

(Babelon et Chastel 1994) puis s’élargissent au cours du temps avec la reconnaissance de 

l’environnement, de l’architecture industrielle et des œuvres de toute nature (Choay 2019). En 1989, 

Ollagnon définit le patrimoine comme « l’ensemble des éléments matériels et immatériels qui 

concourent à maintenir et à développer l’identité et l’autonomie de son titulaire dans le temps et dans 

l’espace par l’adaptation au milieu évolutif »(Ollagon, 1989).  

L’intégration des éléments « naturels » dans le patrimoine n’est donc pas une évidence (Bouisset et 

Degrémont 2013). Ce n’est qu’en 1967, en France, que le décret définissant les parcs Naturels 
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Régionaux déclare qu’un territoire peut être classé dans cette catégorie en raison de « la qualité de 

son patrimoine naturel et culturel » (Lefeuvre 1990). La mondialisation de la notion de patrimoine 

naturel a lieu en 1972, grâce à la convention de l’UNESCO liée à la protection du patrimoine mondial, 

culturel et naturel. À la suite de l’engouement suscité par le mouvement mondial, l’administration 

française propose une première définition : « le patrimoine naturel se comprend d’abord en énonçant 

simplement ses principales composantes, les eaux continentales et marines, le sol, l’air, les matières 

premières et énergétiques, les espèces animales et végétales » (Commission interministérielle des 

comptes du patrimoine naturel 1986). L’association des termes « patrimoine » et « naturel » fait ici 

appel à la protection et à la considération de la nature en tant qu’élément du patrimoine historique et 

culturel (Portal 2010). L’inventaire national du patrimoine naturel (INPN, 2023), le définit comme étant 

« Notion double de patrimonialité qui évoque une notion de valeur intrinsèque et notion de besoin de 

conservation, voire de gestion de restauration. Le patrimoine naturel concerne la biodiversité et le 

patrimoine géologique »16. De ce fait, la nature modifiée « non sauvage » n’a pas été négligée, car elle 

constitue également une source de patrimonialisation. En effet, les villes se sont développées en 

s’appuyant sur ces éléments naturels faisant partie de leur histoire et de leur culture (Ministère de la 

Culture et de la Communication 2014). Cette évolution de la notion de patrimoine passe ainsi de la 

volonté de retenir ce qui appartient au passé à un nouveau regard sur le patrimoine, « marqué par 

l’obsession de ce que l’humanité devait léguer » (Héritier et Mottin 2009). Dès lors, il devient donc 

essentiel de prendre en charge la gestion des milieux naturels afin de préserver leurs qualités 

environnementales pour pouvoir les léguer aux générations futures. 

Deux disciplines s’occupent de conférer le statut patrimonial à un objet naturel. D’une part les sciences 

humaines et sociales, pour lesquelles le statut patrimonial met l’accent sur les processus sociaux liés 

aux caractères hérités, transmissibles, culturels ou identitaires des objets naturels ou au travers des 

modifications des paysages façonnés par l’homme, de diversité variétale ou savoir locaux liés à la 

nature (Micoud 2004). D’autre part, le domaine de l’écologie considère rarement le patrimoine naturel 

en tant qu’objet de recherche à part entière, ce qui rend ce concept un peu flou dans cette discipline 

(Maître d’Hôtel et Pelegrin 2012). Cependant, le statut patrimonial est généralement lié à la rareté, à 

la vulnérabilité, à l’endémisme17 des espèces ou à des habitats spécifiques. Ces critères sont souvent 

liés au caractère « emblématique » ou « remarquable » de ces éléments, pour un territoire, créant 

ainsi un premier lien avec sa dimension culturelle (Bouisset et Degrémont 2013).  

 
16 INPN. 2023a. « Glossaire de l’inventiare national du Patrimoine Naturel ». 
https://inpn.mnhn.fr/informations/glossaire/liste 
17 Espèces endémiques : Espèce ayant une localisation géographique très limitée à l’échelle d’un pays ou d’une île (INPN 
2023a) 
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Pour conférer son statut patrimonial à un objet naturel, un processus de patrimonialisation débute par 

l’appropriation de cet objet naturel par un individu ou groupe social constituer d’acteurs locaux (c.à.d., 

gestionnaires et experts en environnement ; les autorités gouvernementales ; les organisations de 

conservation ; les propriétaires fonciers ; scientifiques ; citoyens), appelé groupe patrimonial, qui 

apporte un sens à cet objet et qui s’identifie à travers lui (Leniaud 1992). La volonté de patrimonialiser 

un objet commence par sa sélection qui, dans le cas du patrimoine naturel, passe généralement à 

travers une expertise écologique permettant au groupe patrimonial de justifier la valeur patrimoniale 

de l’espace ou de l’élément. Les expertises consistent à faire un recensement et une justification 

patrimoniale de certains éléments naturels considérés comme significatifs, qui accompagnent et 

justifient la création d’espaces protégés visant à conserver ces éléments naturels (Depraz 2008). Après 

la sélection des éléments à conserver ou de l’espace patrimonial, le groupe patrimonial devient 

généralement le titulaire et le gestionnaire de celui-ci. Ainsi, il s’engage à la conservation, à l’exposition 

et la valorisation de son identité pour la transmettre aux générations futures (Ramat 2018; Di Méo 

2007). Les critères de sélection sont variés passant de l’espèce emblématique, historique et culturelle 

à l’espèce suivant des caractéristiques fondées sur la richesse et la rareté d’espèces faunistiques et 

floristiques, à l’ensemble des écosystèmes, ainsi qu’à leurs vulnérabilités et statuts de protection face 

à l’ampleur des menaces qui les affectent (Godet 2010; Bouisset et Degrémont 2013). A travers cette 

expertise, l’habitat ou l’espèce, témoigne donc de sa valeur patrimoniale et peut donc être protégé 

régionalement par classement, selon différents critères, par exemple par la création de zones naturel 

d’intérêt floristique et faunistique (ZNIEFF) ou encore classer en tant que zone natura 2000. Ces 

classements établis par le groupe patrimonial, en l’occurrence les acteurs naturalistes locaux et sont 

validés par les conseils scientifiques régionaux du patrimoine naturel. Une fois que l’objet naturel est 

désigné comme étant patrimonial, le groupe patrimonial s’assure de sa valorisation et d’en conserver 

la qualité biologique et les dynamiques naturelles.  

Initialement, le concept de patrimoine est principalement associé aux espèces plutôt qu’aux 

écosystèmes en eux-mêmes (Sacca et Cubizolle 2008). Plutôt que de considérer les objets naturels un 

à un, Sacca et Cubizolle 2008 proposent de considérer l’ensemble de l’écosystème et de son 

fonctionnement en tant que patrimoine. Ceci mène aussi à considérer les interactions entre les 

composants biotiques et abiotiques qui maintiennent l’équilibre dans le milieu (Demangeot 2014). En 

considérant les écosystèmes dans leur ensemble, examiner les fonctions assurées par ces systèmes 

relève de l’évidence.  
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1.2. Valeurs patrimoniales rattachées aux marais côtiers et à l’ichtyofaune 
 

L’appropriation de la Nature par l’Homme l’amène à la considérer comme une ressource qui apporte 

des fonctions qui nécessitent d’être protégées et conservées, ce qui implique un coût. En effet, la perte 

de la biodiversité, qui résulterait d’une pollution par exemple, peut entraîner la perte d’une fonction. 

L’attribution d’une valeur monétaire à la nature permettrait d’estimer de manière chiffrée les pertes 

subies par l’écosystème. Elle aurait pour objectif d’obtenir une évaluation des coûts et des bénéfices 

résultant de la protection de la biodiversité (Gautier 1998). En 2012, la Fondation pour la Recherche 

sur la Biodiversité18 propose de qualifier et d’évaluer les valeurs de la biodiversité (Maître d’Hôtel et 

Pelegrin 2012). Les bénéfices apportés par l’écosystème, appelé services écosystémiques, font 

référence à la valeur instrumentale de la nature. Ceci renvoie à la valeur économique de biodiversité, 

laquelle fournit des ressources et des services utiles ou indispensables au fonctionnement des sociétés 

humaines (Maître d’Hôtel et Pelegrin 2012). Ce concept est vite débattu par un point de vue éthique 

jugé anthropocentriste, qui reflète la prévalence de l’homme sur la nature dans la pensée occidentale, 

pour laquelle il existe une séparation radicale entre l’homme et la nature (Maître d’Hôtel et Pelegrin 

2012). Cependant, le concept de « biodiversité » en lui-même place l’espèce humaine au même rang 

que le reste du monde du vivant. Attribuer un prix à la biodiversité et, plus largement, à l’écosystème 

qui les abrite permet de lier des concepts écologiques et socio-économiques. La recherche s’attèle 

rapidement à ce concept du fait de l’ampleur monétaire qu’impliquent les conséquences de sa perte 

(voir chapitre 1 ; Costanza et al. 2014; Moreno‐Mateos et al. 2015).  

Les services rendus par les zones humides représentent un large pourcentage des services fournis par 

l’ensemble des biomes aux hommes, à l’échelle de la planète (Costanza et al. 1997). Les marais côtiers 

fournissent de nombreux services écosystémiques (Costanza et al. 2014; Barbier 2013; Nichols et al. 

2008; Purcell et al. 2020) dont voici quelques exemples non exhaustifs : ce type de milieu naturel est 

essentiel à la protection contre les submersions et l’élévation du niveau de la mer. D’une part, car leur 

végétation permet l’atténuation l’énergie des vagues et limite les phénomènes d’érosion et de 

sédimentation (Pethick 2002; Fairchild et al. 2021; Temmerman, De Vries, et Bouma 2012; Costanza et 

al. 1997). Lors de phénomènes climatiques extrêmes, leur superficie permet de servir de zone 

d’expansion, limitant l’élévation des niveaux d’eau sur le milieu terrestre (Åhlén et al. 2022). D’autre 

 
18 Biodiversité : « tissu vivant de la planète », soutien fonctionnel des écosystèmes (et par conséquent des sociétés 

humaines). Il doit être envisagé comme un système dynamique, sa valeur totale dépassant largement la simple somme de 
ses composantes individuelles (Maitre d’Hôtel, 2012). 
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part, les marais jouent un rôle déterminant dans la régulation et l’atténuation du changement 

climatique (Valiela, Rutecki, et Fox 2004; Mitsch et al. 2013; Howard et al. 2017; Y. Wu, Zhang, et 

Rousseau 2020).  

La notion de valeur écologique renvoie quant à elle à l’importance de la biodiversité dans la 

dynamique, le fonctionnement et la résilience19 des écosystèmes. Cette valeur fait référence au 

fonctionnement et la stabilité de l’écosystème à long terme. Contrairement aux services 

écosystémiques, les valeurs écologiques liées à la fonctionnalité des habitats sont hors marché. En 

effet, il est difficile d’estimer leur valeur économique, car ces fonctions ne sont pas directement liées 

à un service rendu à la société. Sous ce principe, la valeur écologique de la biodiversité n’est donc pas 

dotée d’un indicateur visible de valeur (Point 2010). Ce manque de reconnaissance participe à la sous-

estimation de la valeur des écosystèmes (Xu et al. 2019).Toutefois, la valeur écologique ne peut pas 

être restreinte uniquement aux êtres humains (Maître d’Hôtel et Pelegrin 2012). Il s’agit du domaine 

de l’écologie fonctionnelle où l’on utilise la notion de fonction écologique dans le but de tenir compte 

de la complexité des interactions liées au fonctionnement naturel des écosystèmes sans développer la 

multitude d’approches d’espèce à espèce plus complexe a intégré en termes de gestion et 

compréhension des systèmes et par conséquent une démarche plus intégrative que le fait de 

s’intéresser uniquement d’un point de vue utilitaire pour les usages comme le sont les services 

écosystémiques. Par exemple, les zones humides côtières assurent des fonctions écologiques 

essentielles en tant qu’habitat d’intérêt pour une grande variété d’espèces et d’organismes incluant 

les invertébrés, les poissons ou encore les oiseaux (Teal 1962; Kneib 1997; Rosenberg, Noon, et 

Meslow 1997). Pour les poissons, les marais côtiers, qu’ils soient doux ou salés, favorisent 

l’accomplissement des cycles de vie de l’ichtyofaune (Copp 1997; Zeug et Winemiller 2008). Les zones 

humides assurent la fonction de refuge (Laffaille, Feunteun, et Lefeuvre 2000), de ressource trophique 

(c.à.d., alimentaires ;Kneib 1997), d’habitat essentiel pour la reproduction (Able et al. 2008) et de 

nourricerie (c.à.d., croissance et développement des poissons juvéniles ; Beck et al. 2001; Cattrijsse et 

Hampel 2006). Ces fonctions sont plus largement détaillées dans le chapitre 1. En retour, par leur 

simple présence dans l’écosystème, les poissons jouent un rôle profitable au marais (Holmlund et 

Hammer 1999; Cattrijsse et Hampel 2006; Wilson et al. 2009). Tout d’abord, les poissons participent à 

l’équilibre et à la dynamique des réseaux trophiques entre proies et prédateurs. De plus, ils ont une 

fonction de régulation : par exemple en contribuant à la transformation, à la vectorisation et à 

l’excrétion de carbone ou d’autres éléments biochimiques (Holmlund et Hammer 1999; Valiela, 

Rutecki, et Fox 2004; Wilson et al. 2009). Certaines espèces participent activement à la redistribution 

 
19 Résilience écologique : capacité d’un écosystème à retrouver un fonctionnement normal après avoir traversé des 

perturbations importantes (Holling, 1973).  
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des substrats et aux processus sédimentaires (Field-Dodgson 1987; Flecker 1992). Les poissons 

favorisent l’épuration des habitats en exportant les matières organiques, d’une part grâce aux espèces 

migratrices et augmentant les charges en nutriments (en particulier l’azote) d’autre part, ce qui 

participe à augmenter la productivité du phytoplancton et stimule la croissance de macrophytes, 

augmentant ainsi la capacité épuratrice du milieu (Norkko 1998; Nixon 2003; Valiela, Rutecki, et Fox 

2004). En outre, ils contribuent au maintien de la biodiversité génétique des espèces et des 

écosystèmes (Piorski et al. 2008). 

D’autres valeurs sont aussi identifiées, comme la valeur intrinsèque, c’est-à-dire la valeur de la 

biodiversité en elle-même et pour elle-même, sans considérer son usage éventuel. Cette valeur 

implique un devoir moral de respect envers la biodiversité qui doit être préservée (Maître d’Hôtel et 

Pelegrin 2012). Ce concept fait référence à la valeur non instrumentale de la biodiversité, 

indépendante de l’Homme et de son utilité pour lui (culturelle, sociale ou économique ; Maris 2007). 

Par exemple, selon cette valeur intrinsèque, les marais côtiers ainsi que la biodiversité qu’ils hébergent 

sont considérés et valorisés pour leur simple existence.  

Les valeurs de la biodiversité identifiées par la fondation pour la recherche sur la Biodiversité relèvent 

aussi du domaine des sciences humaines et sociales. Ainsi, la valeur patrimoniale correspond à la valeur 

culturelle, identitaire et historique de la biodiversité. Cette valeur patrimoniale procure à des éléments 

de la biodiversité ou à des processus écologiques, un statut de patrimoine à conserver, pour le présent 

et pour les générations futures (Maître d’Hôtel et Pelegrin 2012). Ainsi, les notions de valeur 

patrimoniale et de patrimoine naturel se font écho, et ce, notamment dans le cadre d’analyses 

pluridisciplinaires (Maître d’Hôtel et Pelegrin 2012). Le patrimoine des marais peut concerner plusieurs 

domaines culturels, paysagers ou naturels. Le patrimoine culturel est lié par exemple au marais par les 

éléments de production de celui-ci (e.g., saliculture, ostréiculture) ainsi qu’aux éléments 

architecturaux qui le composent. Le domaine du patrimoine paysager est quant à lui lié à l’esthétisme, 

la structure ou au cadre de vie qu’offrent les marais. Enfin, le domaine du patrimoine naturel concerne 

la biodiversité (e.g., faune et flore) et les différentes mosaïques d’habitats présentes dans cet 

écosystème. 

Afin d’identifier quels éléments naturels à vocation patrimoniale présentent les marais, le groupe 

patrimonial s’approprie l’objet ou l’espace naturel qu’il conçoit comme étant patrimonialisable au 

travers de valeurs et de fonctions, comme celles présentées ci-dessus, mais aussi au travers de sa 

perception liée à l’affect et à la relation qu’il entretient avec cet espace naturel. En effet, les valeurs 

sont déterminantes, car « chaque individu possède sa propre liste de ce qu’il entend par patrimoine, va 

projeter ses propres valeurs et finalement construire le patrimoine » (Bouisset et Degrémont 2013). 
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Néanmoins, ces valeurs reposent sur le vécu de chaque individu et sur sa perception de son 

environnement.  

 

1.3. Appréhender la façon dont l’ichtyofaune s’intègre dans l’identité patrimoniale du 
marais 

 

En géographie, l’approche comportementale permet de s’intéresser à la perception qu’ont les 

personnes de leurs environnements et à la prise de décision des acteurs publics (Gumuchian, Marois, 

et Fèvre 2000). La perception est propre à chaque individu, elle est liée à la relation de l’individu avec 

son environnement, dont les espèces qui le constituent. « De manière générale, la perception se définit 

comme la fonction par laquelle l’esprit, le sujet, se représente, pose devant lui les objets » (Dupré 2006). 

Cette approche cherchant à étudier les liens entre l’homme et l’animal fait appel au sens propre de 

chaque individu. “Le terme perception renvoie aux mécanismes perceptifs et aux phénomènes cognitifs 

qui rendent possible l’élaboration d’images” (Gumuchian 1991), et cette perception est constitutive de 

la représentation que l’individu se fait de son environnement (Lemesle 2022). De cette façon, chaque 

perception est complexe et est construite individuellement, liée par exemple à l’affect20 pour certaines 

espèces (Driscoll 1995; Duffaut 2019) ou à des facteurs sociaux suivant la culture et l’histoire (e.g., 

emblèmes nationaux ; Kellert 1985).  

Dans le cadre de cette thèse, nous proposons de s’intéresser à l’ichtyofaune des marais, comme décrit 

précédemment, un compartiment trophique clé de la biodiversité et du fonctionnement de 

l’écosystème à l’origine de nombreux services écosystémiques (pêche, tourisme, flux et séquestration 

de carbone; Holmlund et Hammer 1999; Cattrijsse et Hampel 2006; Wilson et al. 2009; Valiela, Rutecki, 

et Fox 2004). Des études antérieures ont exploré la perception patrimoniale de divers éléments 

patrimoniaux, mais aucune ne se concentre sur l’ichtyofaune (Ramat 2018; Gelot 2019; Bergossi 2019). 

Selon un précèdent rapport (Ramat 2018), l’ichtyofaune « relève davantage de ce que l’on peut 

qualifier de non-visible ». Le terme « non-visible » désigne, ici, les éléments naturels qu’une personne 

ne voit pas sans chercher explicitement à les voir (Lemesle 2022). A la différence des oiseaux que l’on 

voit et entend, les poissons sont moins visibles, ce qui rend leur perception plus complexe. Cette 

réflexion mérite d’être approfondie pour déterminer sa véracité, mais aussi pour comprendre quels 

sont les facteurs limitants la perception de ce compartiment biologique. 

 
20 Affect : Sentiment ou émotion personnelle entraînant des réactions affectives 



100 
 

 Afin d’appréhender la façon dont l’ichtyofaune s’intègre dans l’identité patrimoniale du marais nous 

allons caractériser la perception des usagers du marais de Tasdon.  

Notre site d’étude, le marais de Tasdon, est situé en périphérie des communes de La Rochelle et Aytré, 

sur le littoral Atlantique en Charente-Maritime. Ce marais, situé en arrière-côte, est un espace protégé 

où les usagers bénéficient d’activités de loisirs, telles que la pêche, la promenade, l’observation 

d’oiseaux de rivage. Ce marais d’eau douce inscrit en tant que Zone Naturelle d’Intérêt Écologique, 

Faunistique et Floristique (ZNIEFF) de type 1, a connu des changements importants à la suite de 

l’aménagement hydrologique et à la reconnexion aux eaux côtières qui avaient été interrompues 

pendant des décennies. Ce projet visait aussi à promouvoir « la nature en ville » en créant des 

aménagements d’espaces de promenades et de loisirs (e.g., passerelle en bois et mirador) pour 

accueillir davantage d’usagers au sein du marais (Fig. 3.1).  

 

Figure 3.1. Carte schématique du marais de Tasdon et localisation des différents aménagements. 
Crédit : Thierry Guyot.  

Dans le but d’étudier les perceptions des usagers vis-à-vis des poissons et des processus écologiques 

liés à leur habitat, nous avons mis en place des entretiens semi-directifs dans le but de mettre en place 

un questionnaire. Dans un premier temps et de façon exploratoire, des entretiens semi-directifs avec 

un petit échantillon (n=7) ont été effectués à partir d’un guide d’entretiens construit selon les objectifs 

de l’étude, ici détaillé plus bas, puis grâce à la littérature. Dans un deuxième temps, un questionnaire 

a été administré sur un échantillon plus large. De cette façon le guide d’entretiens à permis de mieux 

définir les questions administrées lors du questionnaire et d’adapter le vocabulaire utilisé dans un 

objectif pédagogique. Les facteurs de perception des usagers ont été étudiés via les prismes des 

espèces, des valeurs et des fonctions écologiques du marais et de l’ichtyofaune.  
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La littérature révèle que la perception des usagers peut être influencée par plusieurs caractéristiques 

(Duffaut 2019). Tout d’abord, elle est liée à des caractéristiques individuelles comme le genre, l’âge, 

ou la profession (Williams, Ericsson, et Heberlein 2002; Bjerke et Østdahl 2004; Cailly Arnulphi, 

Lambertucci, et Borghi 2017). Les caractéristiques liées aux espèces animales ont aussi une influence 

sur la perception de l’individu, elle peut être lié à l’esthétique ou au comportement, et suscitent 

subjectivement différentes appréciations ou dépréciation des espèces (Kellert 1985; Bennett-Levy et 

Marteau 1984).  

Il peut aussi s’agir d’une perception plus collective liée aux espèces emblématiques, historique ou 

symbolique (Kellert 1985), ce qui participe au sentiment d’attachement et plus largement d’affect pour 

l’espèce (Duffaut 2019). D’autre part, des facteurs peuvent aussi être liés à la relation entre l’individu 

et l’espèce, leurs expériences vécues (Serpell 2004) ou encore de la fréquence des rencontres (Bjurlin 

et Cypher 2005). Par ailleurs, l’utilité peut aussi représenter un facteur influençant la perception 

(Driscoll 1995), liée par exemple aux valeurs instrumentales de l’espèce ou à ses services 

écosystémiques.  

Ces travaux questionnent la perception des usagers des marais en regard de l’ichtyofaune et la 

fonctionnalité de son habitat. En effet, comme vu au chapitre 1, les fonctions des écosystèmes 

constituent un point d’entrée majeur pour appréhender les équilibres et les trajectoires de ces 

écosystèmes. En outre, les travaux en sciences sociales préalablement cités portent en grande partie 

sur la perception et l’appréhension par les usagers des éléments naturels, mais peu sur les processus 

ou les fonctions de ces écosystèmes.  

En nous appuyant sur ces éléments de cadrage, nous avons pu formuler les hypothèses suivantes :  

La première hypothèse est que le type d’usagers (âge, genre, métier, niveau d’étude) est un facteur 

déterminant qui influence la perception. D’autres études nous permettent d’anticiper cette influence 

(Williams, Ericsson, et Heberlein 2002; Cailly Arnulphi, Lambertucci, et Borghi 2017; Ramat 2018; 

Duffaut 2019). Pour ceci, chaque variable sera questionnée en mettant en avant les paramètres de 

perception liés à chaque usager.  

La deuxième hypothèse concerne les caractéristiques de l’espèce pour les usagers ; certaines espèces 

seront considérées en raison de l’esthétique, de l’affect, de l’histoire et ou encore de la symbolique. 

Les différentes valeurs d’une espèce perçues par les usagers seront analysées. Pour aller plus loin, les 

facteurs comme la fréquence d’observation, la curiosité et la connaissance pour les poissons seront 

interrogés pour analyser leur influence sur la perception des usagers (Duffaut 2019; Riepe et al. 2021; 

Kochalski, Riepe, et Arlinghaus 2022).  
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La troisième hypothèse questionne la perception des usagers vis-à-vis de la fonctionnalité (c.-à-d. le 

rôle) des habitats de l’ichtyofaune, mais aussi de la fonction des poissons dans cet habitat. L’hypothèse 

est que l’usager perçoit certaines fonctions écologiques essentielles à la survie de l’ichtyofaune, mais 

ne perçoit pas le rôle des poissons dans l’habitat. Par conséquent, un décalage entre la perception des 

usagers et celle des scientifiques est attendu. 
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2. Approche et méthodes d’investigation  

 

Les entretiens ont été réalisés dans le cadre du stage de master 2 de Dorian Lemesle en 2022 effectué 

au laboratoire LIENSs, co-encadré avec Nicolas Becu, sur la « perception de l’ichtyofaune par les 

usagers des marais de Tasdon et du Fier d’Ars : des enjeux de protection environnementale et de 

cohésion territoriale ». L’analyse des résultats de ces entretiens sera détaillée et ne concerne que le 

site du marais de Tasdon dans ce manuscrit. Ci-dessous, sont présentés les différentes méthodes 

d’enquête, les résultats des entretiens semi-directifs et la construction du questionnaire ainsi que 

l’analyse des résultats. Cette démarche visait à formaliser les différentes perceptions des usagers et à 

mieux comprendre les représentations entre les usagers, les espèces et les fonctions écologiques des 

marais perçues ou non perçues (visibles ou invisibles ; Barthon et al. 2019) dans le but d’en analyser le 

caractère patrimonial (sauvegarde, transmission, identité, bienfaits ; Rivaud et Cazals 2012) ou à 

vocation patrimoniale de l’ichtyofaune. 

 

2.1. Critère et sélection des usagers des marais  
 

La population visée par notre méthode d’investigation est les usagers du marais de Tasdon. Dans cette 

étude, les usagers sont des personnes utilisant le marais en habitant proche du marais, pour leurs 

loisirs, et même pour certains de leurs métiers. De ce fait, les usagers sélectionnés entretiennent un 

lien direct et régulier avec le marais. Ce premier critère de sélection a amené à exclure les touristes de 

la population échantillonnée (Ramat 2018). De ce contexte, il est attendu que la personne interrogée 

présente une perception du marais plus complexe, comprenant différentes dimensions cognitives, 

affectives, symboliques ou identitaires, appelées sens du lieu ou « sens of place »(Stedman 2002; 

Jorgensen et Stedman 2006). L’échantillonnage réalisé comprend donc : les résidents habitant à 

proximité du marais, les personnes appartenant à des catégories socio-professionnelles ayant des 

activités liées au marais (e.g. pêcheurs et milieux associatifs) ainsi que les agents publics liés au marais. 

La catégorie des résidents correspond à des personnes vivant à proximité immédiate du marais de 

Tasdon. Sans qu’il ne soit défini de délimitation géographique stricte, les secteurs proches du marais 

ont été privilégiés. Les résidents ont été sollicités par du porte-à-porte ou par leur rencontre aux 

abords et dans le marais. Cette démarche a permis d’avoir un échantillon plus large sollicitant des 

personnes en contact direct avec le marais et donc davantage susceptibles de se sentir comme 

appartenant géographiquement au marais.  
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Les usagers socio-professionnels correspondent à ceux dont le métier, ou leur loisir est en rapport avec 

le marais (e.g., association, sortie nature ; pêcheurs, chasseurs). Il s’agit des personnes ayant un usage 

professionnel et/ou récréatif du marais. Y sont notamment inclus l’association de pêcheurs avec la 

fédération de pêche (AAPPMA Gardon Rochelais), le relais nature ou le centre équestre qui est à 

proximité directe du marais.  

 

Enfin, les acteurs publics se réfèrent aux gestionnaires publics du marais, et aux collectivités 

territoriales à travers leurs élus et leurs instances de gestion (Ville de La Rochelle, Office Français de la 

Biodiversité (OFB)). Ces derniers ont un engagement professionnel ou politique qui induit une action 

plus ou moins directe sur le marais de Tasdon. Ces instances valorisent les caractéristiques 

patrimoniales au travers d’une politique de promotion du territoire, d’aménagements et d’une aide 

financière.  

Les personnes interrogées étaient parfois impliquées dans plusieurs rôles ou catégories d’acteurs 

(Gumuchian et al. 2003). Cela était souvent le cas lorsque des individus résidant proche du marais, y 

travaillent et y soient actifs au sein d’organisations associatives locales, et cumulent donc plusieurs 

fonctions au sein du marais. Afin de ne pas assigner arbitrairement ce type de profil complexe dans 

une seule catégorie, il a été convenu qu’une même personne pourrait être caractérisée au travers de 

plusieurs types d’acteurs (Latour 2006). 

 

2.2. Enquête exploratoire  
 

Des enquêtes exploratoires par entretiens ont été mises en place en mai et juin 2022 afin de collecter, 

sur un échantillon réduit d’usagers du marais de Tasdon, les perceptions dominantes de l’ichtyofaune 

et des fonctions écologiques du marais pour et par ce taxon. Cette phase exploratoire avait pour 

objectif de servir de base pour la construction d’un questionnaire, qui sera détaillé par la suite 

(paragraphe 2.3), cibler le choix des usagers du marais de Tasdon puis prendre contact avec eux pour 

faciliter les démarches de sollicitations par la suite. Étant une phase exploratoire, le traitement et 

l’analyse de ces données ne seront pas précisés dans ce manuscrit. Toutefois, nous présenterons 

brièvement la méthodologie de cette enquête et les enseignements retenus pour la réalisation de 

l’enquête par questionnaire.  

Ces entretiens ont concerné un groupe restreint de 7 usagers du marais de Tasdon, dont 2 acteurs 

publics, 2 résidents et 3 usagers socio-professionnels. Le guide d’entretien est semi-directif, c’est-à-
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dire que l’entretien consistait à recueillir le discours par thématiques dont l’ordre peut varier selon la 

réactivité de l’enquêté, contrairement à l’entretien libre où le discours est continu et que les questions 

ne sont pas préparées à l’avance ou l’entretien dirigé où l’enquêté répond précisément à des questions 

dans l’ordre (Imbert 2010). Cette méthode permet d’orienter les thématiques du discours tout en 

laissant un peu de liberté pour obtenir des informations vers le but poursuivi. Le guide d’entretien 

comporte 13 questions administrées une seule fois par enquêté individuellement (voir Annexe 2.S1), 

ce qui représente une durée d’entrevue de 15 à 40 min. Les trois premières questions permettent de 

présenter l’usager (fonction, catégorie d’acteurs) et de connaître son rapport d’usage aux marais. Les 

questions 4,5,6, 7 et 8 sont destinées à évaluer la perception des usagers en rapport avec valeurs et 

connaissance des poissons. La question 9 vise à comprendre la perception entre les usagers et le marais 

dans le temps. Enfin, les 2 dernières questions se concentrent sur la perception de la façon dont 

l’ichtyofaune utilise le marais et les apports de l’ichtyofaune au marais. Les entretiens ont été effectués 

en utilisant une grille d’analyse qui permet des évaluations thématiques, catégoriques, puis 

transversales (Annexe 2.S1). Cette analyse a révélé des tendances dans les perceptions des usagers 

vis-à-vis du marais et des poissons (Annexe 2.S2).  

Cette phase exploratoire a permis de commencer à répondre aux hypothèses. La première hypothèse 

semble être corroborée puisque les acteurs publics et les personnes ayant grandi près du marais 

témoignent d’une connaissance et d’une perception a priori plus complexe que les autres usagers. 

Concernant la deuxième hypothèse, une espèce se distingue : l’anguille est plus identifiée que les 

autres espèces, tandis que quatre enquêtés la décrivent comme ayant une vocation patrimoniale. De 

façon inductive, ces résultats préliminaires ont permis de formuler une nouvelle hypothèse : Pour les 

usagers, les poissons des marais et certaines espèces pourraient être perçus comme faisant partie 

intégrante du patrimoine par les usagers. Enfin, la dernière hypothèse concernant la perception des 

fonctions semble être validée pour la fonction trophique. Néanmoins, les autres fonctions ne semblent 

pas être perçues par l’intégralité des usagers. De la même façon, ces fonctions n’ont pas été reliées à 

une espèce en particulier. Même si certaines fonctions ont été citées par les usagers, certaines autres 

ne semblent pas être perçues par les usagers. Il semble que la complexité soit un facteur clé dans la 

perception ou la non-perception de ces fonctions. Toutefois, une autre fonction, qualifiée d’action, a 

été énoncée par les usagers : c’est le cas de « l’apport de vie » faisant référence à la valeur intrinsèque 

des poissons. D’une part, ces premières pistes ont permis d’améliorer le questionnaire et de l’adapter 

à une plus grande audience dans le cadre de l’enquête par questionnaire semi-directif. L’adaptation 

s’est faite dans un premier temps par la formulation. Des questions supplémentaires ont été posées à 

la suite de l’identification d’espèces perçues comme étant à vocation patrimoniale. Les entretiens ont 

conforté dans le choix d’échantillonnage et ont permis une première prise de contact avec les usagers. 
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D’autre part, ces entretiens ont permis d’affiner les futures questions concernant la perception par les 

usagers des fonctions écologiques des marais pour l’ichtyofaune en utilisant un vocabulaire proche de 

celui utilisé par les interroger, de façon à ne pas susciter l’incompréhension et de favoriser l’expression 

personnelle (De Singly 2016).  

 

2.3. Enquête par questionnaire  
 

Grâce à l’identification de profils de perception menée dans la phase exploratoire et à l’ajustement du 

questionnaire. Le questionnaire a été mis en place pour comprendre les différentes perceptions des 

usagers et identifier les éléments structurants de cette perception à partir d’un échantillon de plus 

grande taille. Cette technique vise à collecter des données quantitatives via la parole des enquêtés. 

Ces enquêtes permettent de 1) caractériser les usagers et les usages du marais au travers des profils 

des usagers (caractéristiques individuelles) et du type d’usage (métier, loisir ou niveau de 

fréquentation du marais : occasionnel ou régulier), et 2) de déterminer quels facteurs pourraient 

influencer les perceptions des usagers (connaissance du marais et des poissons, curiosité, affect ou 

profil de l’usager). Cette méthode permet de collecter les données et de les analysées pour des 

échantillons plus larges tout en pouvant les comparés à d’autres sites d’étude ou quand l’échantillon 

est assez grand de généraliser à une population par exemple (Paillé et Mucchielli, 2021).  

Au total, 76 usagers du marais de Tasdon ont répondu au questionnaire incluant :  33 résidents, vivant 

à proximité direct du marais, parmi lesquels la tranche d’âge de 60-74 et le genre féminin étaient 

surreprésenter par rapport à la population rochelaise (Insee); 25 usagers socio-professionnels 

appartenant à la fédération de pêche et milieux associatifs ; et 18 acteurs publics, dont le personnel 

de collectivités, les gestionnaires du marais et les élus (Tableau 3.1). Le questionnaire a été administré 

de juin à juillet 2022 et pendant approximativement 5 minutes, le formulaire étant rempli par 

l’enquêteur.  

Tableau 3.1. Plan d’échantillonnage des usagers ayant répondu au questionnaire selon leur structure 
d’appartenance ou tranche d’âge. En gras, les tranches d’âge surreprésentés dans l’échantillon. 
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Le guide du questionnaire a été élaboré en suivant la typologie de Gumuchian, Marois, et Fèvre (2000), 

en se basant sur les hypothèses issues des réponses du questionnaire exploratoire. De plus, la 

formulation des questions a suivi les principes encourageant l’expression personnelle, conformément 

aux règles énoncées par De Singly (2016). L’administration du questionnaire s’est déroulée 

uniquement en direct, ce qui a permis de minimiser le biais de connaissances acquises a posteriori, 

tout en facilitant la clarté des questions pour les usagers (par exemple, en fournissant des questions 

relance simplifiées ou en expliquant le vocabulaire).  

Plusieurs types de questions ont été choisies : fermés, dichotomiques, de reconnaissance, à choix 

multiples, avec classement, ainsi que deux questions ouvertes (questionnaire disponible en Annexe 

2.S3). Au total, le questionnaire comporte 15 questions réparties en cinq axes principaux. Le premier 

(questions 1 à 6) vise à caractériser la relation entre l’usager, le marais et l’ichtyofaune (e.g. rapport 

d’usage, fréquence d’observation, valeurs des poissons pour l’usager, connaissance des espèces). La 

curiosité de l’usager et la perception qu’il a des poissons ont aussi fait l’objet de questions. Le 

deuxième axe (questions 7 à 8) concerne la perception par les usagers de la vocation patrimoniale de 

l’ichtyofaune. Le troisième axe (questions 9 à 11) fait référence aux perceptions des usagers sur les 

relations écologiques entre le marais et les poissons. Enfin, le quatrième axe (questions 12 à 15) est lié 

aux informations personnelles (e.g., activité professionnelle, tranche d’âge, genre).  

 

2.4. Traitement et analyse des données du questionnaire semi-directif 
 

Les données ont directement été saisies par l’opérateur au moment des échanges au travers du logiciel 

d’enquête Sphinx. L’analyse des données a été faite en deux étapes : (i) La première phase est un tri à 

plat permettant de présenter et de visualiser les données pour chaque variable, dans le but d’identifier 

les valeurs et intérêts attribués à l’ichtyofaune. Le classement de ces intérêts et valeurs est le résultat 

d’une moyenne pondérée. (ii) La deuxième phase est un tri croisé qui a permis d’établir des liens entre 

plusieurs variables. 

 Plusieurs graphiques illustrent ces données en pourcentage ou en effectif de réponse (diagramme 

circulaire, histogrammes, nuage de mots) ainsi que des tableaux montrant l’effectif de réponse par 

catégorie. Les données issues du tri croisé, concernant les variables nominales ont été testées 

statistiquement avec un test d’analyse des correspondances (khi-2 de conformité) directement sur le 

logiciel Sphinx. 
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Le test de khi-2 de conformité a été utilisé pour comparer les effectifs de citations relatifs aux 

croisements des modalités de chaque variable relative au tableau de contingence. Un niveau de 

significativité statistique de 0,05 a été considéré pour ce test. 

3. Résultats 

 

Les résultats sont présentés en deux parties : l’analyse à plat des résultats d’enquêtes, puis l’analyse 

par tri croisé nous permettant d’investiguer plus précisément nos hypothèses. 

3.1. Principaux résultats et analyse des enquêtes  
 

3.1.1. Caractérisation des usagers ayant répondu au questionnaire  
 

Plus de 76 personnes ont répondu au questionnaire, dont 44,3 % d’hommes et 55,7 % de femmes. Les 

résidents sont les plus représentés avec 43 %, suivi de 33 % d’usagers socio-professionnels et 24 % 

d’acteurs publics. La catégorie acteur public semble sous-représentée, cependant beaucoup de ces 

personnes présentent une double casquette étant résident ou étant actif dans des associations liées 

au marais, ce qui entraîne cette disparité. Les activités professionnelles des usagers comprennent une 

part importante d’employés et de retraités (70% des usagers au total), suivis des cadres et professions 

intellectuelles (13%). Au regard des données INSEE de l’agglomération de la Rochelle (Fig. 3.2 ; Annexe 

2.S4), ces trois catégories professionnelles sont surreprésentées par rapport à la population rochelaise. 

Notons aussi, que les catégories « Profession intermédiaire » et « Ouvrier » sont les moins représentés 

dans l’échantillon. 

 

Figure 3.2. Activités professionnelles des usagers du marais de Tasdon en pourcentage (%). Le taux de 
réponse à la question était de 100 %.  
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En ce qui concerne l’âge des participants (Fig. 3.3), 36% des enquêtés appartiennent à la tranche 45 -

59 ans, et 27,8 % à la tranche 60-74 ans. Les tranches d’âge les moins représentées correspondent aux 

18 -29 ans avec 8,1 % et les 75 ans ou plus avec 9,38 %. Selon les données de l’INSEE, les tranches 30- 

44 ans et 60-74 ans sont représentatives de la population de la Rochelle alors les 45- 59 ans sont 

surreprésentés et celle de 75 ou plus est sous-représentée dans l’échantillon (Annexe 2.S5). L’étude 

étant soumise au cadre légal, les mineurs n’ont pas été interrogés.  

Concernant le niveau d’étude, il y a une nette surreprésentation des diplômés au sein de l’échantillon. 

Les diplômés de l’enseignement supérieur constituent près de 60 % de l’échantillon contre environ 30 

% en moyenne à la Rochelle. 

 

Figure 3.3. Répartition des tranches d’âge des usagers de Tasdon ayant été enquêtés en pourcentage 
(%). Le taux de réponse était de 100%.  

 

3.1.2. Caractérisation du rapport d’usage du marais  
 

L’usage du marais de Tasdon est principalement lié à des activités de loisir comme la promenade (70,5 

% des usagers) et la pêche (8,2 %). 37,7 % des usagers enquêtés le fréquentent à travers leur métier, 

laissant à penser que le marais de Tasdon est un espace de loisir plutôt que d’activité de production 

(Fig. 3.4).  

 

Figure 3.4. Histogramme des rapports d’usage du marais de Tasdon en pourcentage (%) et effectif de 
réponse sur 61 usagers. Le taux de réponse à la question était de 100% avec plusieurs choix possibles. 
La réponse ‘autre’ fait référence à la fréquentation du marais pour les jardins (n=9) et pour le cheval 
(n=1). 
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3.1.3. Perception de l’ichtyofaune 
 

Fréquence d’observation des poissons (Fig. 3.5 a): la fréquence d’observation entre les usagers et les 

poissons ne semble pas si évidente. En effet, si 41 % des usagers voient parfois ce taxon, et plus de 29 

% n’en voient jamais, seulement 18 % des usagers en voient régulièrement et 5 % en voient souvent.  

Curiosité pour les poissons (Fig. 3.5b) : À l’image des résultats obtenus pour l’occurrence des 

rencontres, la curiosité des usagers pour les poissons semble être disparate. Même si 31 % des usagers 

semblent être très curieux vis-à-vis des poissons, une proportion significative des enquêtés (26 %) 

admet n’avoir aucune curiosité pour ce taxon.  

 Informations lues ou vues concernant des poissons (Fig. 3.5c) : Les données montrent que 61 % des 

usagers à Tasdon n’ont jamais consulté ou recherché des informations sur les poissons.  

 

Figure 3.5. Diagrammes circulaires en pourcentage : De la fréquence d’observation des poissons à 
Tasdon (a). Le taux de réponse était de 93 % avec 57 usagers sur 61. Les modalités jamais, parfois, 
régulièrement et souvent ont été proposés aux enquêtés. De la curiosité pour les poissons des usagers 
(b). Le taux de réponse était de 98 % avec 60 usagers. Les modalités ‘pas du tout’, ‘un peu’, 
‘moyennement’ et ‘beaucoup’ ont été proposées aux enquêtés. De l’information lue ou vue au sujet 
des poissons (c). Le taux de réponse de 100%. Les modalités ‘pas du tout’, ‘oui un peu’, ‘oui, 
régulièrement’ ont été proposées aux enquêtés. 
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Valeurs des poissons pour les usagers (Fig. 3.6) : Les résultats soulignent que, pour les usagers de 

Tasdon, la valeur écologique des poissons est primordiale avec 55 citations. Cependant, il est 

intéressant de noter que le loisir et la pédagogie sont également des valeurs importantes attribuées 

aux poissons, suggérant que les habitants considèrent ce taxon comme un élément de divertissement 

et d’éducation. Notons qu’environ un tiers des usagers perçoit la valeur de ressource alimentaire et la 

valeur patrimoniale des poissons (24 et 20 usagers sur 61, respectivement). Les autres valeurs 

identifiées relèvent de la valeur instrumentale de la nature (économique), mais aussi d’un aspect 

social, méditatif ou spirituel apporté par les poissons (détente, contemplation). Il en ressort tout de 

même que le marais, en dehors de sa dimension écologique, est avant tout vécu comme un espace de 

loisir, et pédagogique. Cependant, les fonctions identifiées correspondent au taxon « poissons » et non 

à une espèce de poisson en particulier. C’est pourquoi il est intéressant de regarder si une espèce en 

particulier ressort dans la perception des poissons. 

 

 

Figure 3.6. Histogramme des valeurs des poissons (en abscisse) selon les usagers du marais de Tasdon 

(en ordonnée, en pourcentage (%) et effectif de réponse), sur 61 usagers. Le taux de réponse à la 

question était de 100%. Aucune typologie de valeur n’a été proposée aux usagers. La réponse ‘autre’ 

fait référence aux valeurs « la vie », « pour eux-mêmes » et « social ». 
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Espèces perçues par les usagers (Fig. 3.7) : Les usagers du marais de Tasdon ont cité 18 espèces 

différentes qu’ils considèrent être présentes dans le marais. Les poissons les plus fréquemment cités 

par les usagers sont la carpe avec 32 citations et l’anguille avec 24 citations.  

 

Figure 3.7. Nuage de mots des espèces considérées comme étant présentes au sein du marais citées 
par les usagers du marais de Tasdon. Les espèces n’ont pas été proposées aux enquêtés. La taille de 
chaque espèce est proportionnelle aux occurrences de citation. 

 

Il a été demandé par la suite aux enquêtés s’ils considéraient que parmi les espèces citées se trouvaient 

des espèces invasives21 ou allochtone22. Seuls 19 usagers ont répondu à la question, dont 10 ont 

identifié des espèces telles que la gambusie qui est allochtone et la perche soleil qui est invasive en 

France métropolitaine. Cette observation peut refléter une préoccupation croissante concernant les 

espèces allochthones et leurs impacts sur l’écosystème local. 

Vocation patrimoniale des poissons (Fig. 3.8) : Une grande majorité des usagers de Tasdon (91,5%) 

reconnaît que les poissons ont une vocation patrimoniale, ce qui souligne l’importance accordée à ces 

espèces. Cependant, seulement 16 usagers (moins de 10%) ont cité une espèce particulière, montrant 

qu’il est difficile de percevoir la valeur patrimoniale à l’échelle de l’espèce. Parmi les espèces citées, 

l’anguille est la principale espèce perçue comme étant à vocation patrimoniale avec 13 citations, 

suggérant qu’elle occupe une place particulière dans la perception des usagers.  

 

Figure 3.8. Nuage de mots des espèces considérées comme étant à vocation patrimoniale selon les usagers du 

marais Tasdon. Les espèces n’ont pas été proposées aux enquêtés. La taille de chaque espèce est proportionnelle 

aux occurrences de citation. Citation des autres espèces : le brochet (2 citations), la carpe (1 citation) et le 

gardon (1 citation). 

 
21  Espèce allochtone ou espèce exotique : espèce introduite par l’homme en dehors de son aire de répartition.  
22 Espèce invasive ou espèce exotique envahissante : une espèce dont « l’introduction et/ou la propagation 

menace la diversité biologique », INPN. 
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Perception des valeurs des marais pour l’ichtyofaune (Fig. 3.9) : La fonction trophique du marais pour 

l’ichtyofaune a été identifiée par 57,40 % des usagers, suivie de la fonction habitat et la fonction 

reproduction (respectivement identifiée par 49,20 % et 47,50 % des usagers). La fonction nourricerie 

est la moins citée avec 9,80 % d’identification. 

 

Figure 3.9. Fonctions écologiques du marais pour les poissons (en abscisse), identifiées par les usagers 
du marais de Tasdon (en ordonnée, %). Le taux de réponse de la question était de 82 % soit 50 enquêtés 
sur 61. Aucune fonction n’a été proposée aux usagers.  

 

Perception des valeurs de l’ichtyofaune dans les marais (Fig. 3.10) : Les fonctions des poissons pour 

le marais comptent une participation supérieure à celle de des fonctions du marais pour les poissons, 

avec 58 réponses sur 61 enquêtés. La fonction ressource est clairement discernée par les usagers 

(70,50 %). Environ la moitié des usagers de Tasdon reconnait les fonctions de régulation et d’apport 

de vie (identifiées toutes les deux par 54,10 % des usagers). Parmi les répondants ayant indiqué 

« autre », une personne a mentionné le rôle des poissons dans les cycles naturels, tandis qu’une autre 

a souligné leur contribution à l’apport de sédiments. 

 

Figure 3.10. Les fonctions écologiques des poissons pour le marais (en abscisse), identifiées par les 
usagers du marais de Tasdon (en ordonnée, %). Le taux de réponse de la question était de 95% soit 58 
enquêtes sur 61. Aucune fonction n’a été proposée aux usagers. Les fonctions ‘autres’ font référence 
à « cycles naturels » et « apport de sédiment » 
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3.2. Principaux facteurs influant sur la perception des usagers des marais  
 

Les résultats présentés concernent les facteurs individuels influençant la perception de l’usager, soit 

l’hypothèse 1. Le premier croisement entre l’activité professionnelle (PSC) et les réponses concernant 

les rapports d’usages du marais ont révélé que l’activité professionnelle des usagers influence 

significativement leurs rapports d’usage du marais (n =61, test de khi2, p-value= 0,03, ddl=28 ; Tableau 

3.2). Les employés révèlent aller au marais pour leur métier à 68,2% et pour se promener à 54,2% 

(n=15 et n=12, respectivement). Les retraités tendent plutôt à se promener dans le marais à 90,5% 

(n=19). Notons aussi, que seul 3,3% des usagers ne vont jamais dans le marais. Il semblerait donc que 

les personnes travaillant dans le marais y retournent pour des activités de loisir.  

Tableau 3.2. Tableau croisant les réponses concernant l’activité professionnelle et le rapport d’usage 
du marais de Tasdon en pourcentage de réponse (%) et effectif selon les variables. En bleu les variables 
sont surreprésentées significativement suite au test de Khi2 pour un effectif n =61, test de khi2, p-
value= 0,03, ddl=28.  

 

Les résultats montrent une relation significative entre l’activité professionnelle de l’usager et la 

curiosité qu’il a pour les poissons (n= 60 ; test de kih2, p-value < 0.01, ddl=21 ; Tableau 3.3a). En effet, 

alors que les usagers cadres et issus de professions intellectuelles supérieures montrent beaucoup de 

curiosité pour les poissons avec un pourcentage de 75%, plus de la moitié des retraités (55%) ne 

montrent aucune curiosité pour ce taxon (n=6 et n=11, respectivement). Les résultats montrent aussi 

une dépendance significative entre la tranche d’âge et la curiosité (n= 60 ; test de kih2, p-value < 0.01, 

ddl=12). Effectivement, la tranche 45 - 59 ans est celle qui a montré beaucoup de curiosité pour les 

poissons avec 54,5% des réponses, la tranche 30 - 44 ans un peu de curiosité à 63,6% et la tranche 60 

- 74 ans pas du tout de curiosité avec un pourcentage de 62,5% (n=13, n=7 et n=10, respectivement ; 

Tableau 3.3b). 
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Tableau 3.3. Tableau croisant les réponses concernant l’activité professionnelle (a) et la tranche d’âge 
(b) selon la curiosité pour les poissons, en pourcentage de réponse (%) et effectif selon les variables. 
En bleu les variables sont surreprésentées significativement suite au test de Khi2 (a) pour un effectif 
n= 60 ; test de kih2, p-value < 0.01, ddl=12 et (b) n= 60 ; test de kih2, p-value < 0.01, ddl=12. 

 

Le croisement entre les rapports d’usage du marais et la fréquence d’observation ne s’avère pas 

significatif, même si nous pouvons noter que travailler dans le marais (métier variable) conduit parfois 

à voir les poissons avec 56,5% de réponse (n=13 ; test de khi2, p-value= 0,09, ddl=12, Tableau 3.4). 

Pour ce qui est de l’aspect loisir de l’usage du marais, 37,5 % des promeneurs enquêtés n’observent 

jamais de poissons et 42,5% en observent parfois (n=15 et n=17, respectivement).  

Tableau 3.4. Tableau croisant les réponses concernant le rapport d’usage selon la fréquence 
d’observation des poissons, en pourcentage de réponse (%) et effectif selon les variables.  

 

Même si le métier exercé par l’usager et leur fréquence d’observation des poissons ne sont pas liées, 

le lien entre la catégorie d’usager et la fréquence d’observations des poissons est significatif (n=72 ; 

test de khi2, p-value= 0,02, ddl=6 ; Tableau 3.5). En effet, les acteurs publics en observent parfois dans 

52,9% des cas ou régulièrement (41,2%). Les observations des catégories ‘usager socio-professionnel’ 

et ‘résident’ semblent toutefois partagées. Les résidents n’observent jamais de poissons à 46,7% et 
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parfois à 40,0%. De la même façon, les socio-professionnels n’en observent jamais à 40% et parfois à 

36,0%. 

Tableau 3.5. Tableau croisant les réponses concernant la catégorie d’usager et la fréquence 
d’observation des poissons, en pourcentage de réponse (%) et effectif selon les variables. En bleu les 
variables sont surreprésentées significativement suite au test de Khi2 pour un effectif n=72 ; test de 
khi2, p-value= 0,02, ddl=6. 

 

Cependant, il semblerait que la perception des espèces présentes dans le marais ne dépende ni de la 

catégorie d’usagers, ni de leur activité professionnelle. Par ailleurs, il ne semble pas y avoir de lien 

entre la curiosité des usagers et la fréquence d’observation de cette espèce, ni le fait d’avoir lu ou vu 

des informations sur les poissons. La valeur accordée aux espèces ne semble par ailleurs ni dépendre 

du rapport d’usage, ni de la tranche d’âge des usagers (test de khi2, p-value<0,90).  

Les résultats suivants suivent l’hypothèse 3 qui cherche à comprendre quel facteur influence la 

perception des usagers vis-à-vis des fonctions écologiques.  

Les fonctions écologiques identifiées par les usagers et leur curiosité sont significativement liées (test 

de khi2, p-value =0,01, ddl=12, Tableau 3.6). Il est intéressant de noter que les personnes se disant pas 

du tout curieuses identifient quand même la fonction trophique à 72,5% (n=8 ; Tableau 3.6), et les 

personnes disant avoir beaucoup de curiosité identifient toutes les fonctions avec une dominance des 

fonctions trophiques avec 70,6%, habitat avec 64,7% puis reproduction avec 58,8% et finalement la 

fonction nourricerie qu’ils sont les seuls à avoir identifié avec 35,5% (n=12, n=11, n=10 et n=6, 

respectivement).  

Tableau 3.6. Tableau croisant les réponses concernant la curiosité pour les poissons selon les 
fonctionnalités écologiques du marais Tasdon vis-à-vis des poissons, en pourcentage de réponse (%) 
et effectif selon les variables. En bleu les variables sont surreprésentées significativement suite au test 
de Khi2 pour un effectif n= 60 ; test de kih2, p-value < 0.01, ddl=12. 
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Afin de synthétiser les résultats, la Figure 3.11 montre que cette analyse a examiné les perceptions 

que les usagers d’un marais ont des poissons, en examinant plus attentivement l’influence des facteurs 

individuels, la perception des espèces et la perception des fonctions écologiques. Il a été démontré 

que les facteurs individuels comme la catégorie d’usagers, l’activité professionnelle et la tranche 

d’âge influencent la manière dont les utilisateurs perçoivent l’ichtyofaune. Aussi, les analyses ont 

révélé que le rapport d’usage (usage professionnel, usage pour la promenade de loisir, usage pour la 

pêche de loisir, …) est un facteur essentiel pour expliquer la relation entre les usagers et le marais 

notamment concernant la fréquence d’observation.  

 

 

 

Figure 3.11. Schéma de synthèse des principaux résultats du tri à plat (texte hors bulle) et du tri croisé 
(texte et flèches noires). Les facteurs influençant la perception (texte noir) dans cette étude et liens de 
dépendance significative entre facteurs (flèches noires). Les autres facteurs (texte blanc) n’ont pas 
montré de différence significative sur la perception dans cette étude, lors du tri croisé.
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4. Discussion  

 

 

4.1. Retour sur les principaux résultats et leurs implications 
 

Conformément à l’hypothèse de départ, l’activité professionnelle et l’âge des usagers sont deux 

facteurs individuels qui ont montré une influence sur la perception des poissons. En revanche, les 

facteurs comme le genre et le niveau d’études n’ont cependant pas montré d’influence. Tout d’abord, 

il s’est avéré que les principaux usagers du marais de Tasdon sont des employés, des retraités, et des 

cadres et des professions intellectuelles. Ces résultats semblent être en accord avec l’âge des usagers : 

une majorité des usagers se situent entre 45 et 59 ans, suivis de la tranche d’âge allant de 60 à 74 ans. 

Ces catégories sont surreprésentées par rapport à la population de l’agglomération de La Rochelle 

(Insee, 2019). Cette fréquentation du marais pourrait être expliquée par le rapport d’usage du marais, 

certains employés, cadres et professions intellectuelles supérieures semblent aller dans le marais dans 

le cadre de leurs métiers et de leurs loisirs (voir le résultat du tri croisé sur le rapport d’usage et 

l’activité professionnelle). Les retraités quant à eux, profitent de leur temps pour se promener dans ce 

marais aménagé dont l’accès est à proximité de l’espace péri-urbain.  

L’activité professionnelle et l’âge des usagers ont révélé être liés à la curiosité pour les poissons. Ce 

résultat a montré une forte curiosité chez les cadres et les professions intellectuelles supérieures, mais 

pas du tout de curiosité de la part des retraités. La même tendance est observée pour les tranches 

d’âge : on révèle beaucoup de curiosité chez les 45 à 59 ans contre pas du tout de curiosité chez les 60 

à 74 ans. Ce résultat témoigne d’un effet socio-démographique sur la perception des usagers vis-à-vis 

de la curiosité pour les poissons. Ce bilan très tranché pourrait s’expliquer, d’une part, par une curiosité 

intellectuelle plus prononcée chez les cadres et les professions intellectuelles supérieures et par un 

détachement lié à une indifférence émotionnelle par rapport aux poissons chez les retraités (Muradian 

et Pascual 2018). En effet, la fin de l’âge adulte est une période de transitions, avec la retraite ainsi que 

les potentiels changements d’état de santé et de mode de vie. Dû à ces perturbations, les personnes 

âgées peuvent être plus réticentes à être curieux ou à chercher de comprendre (Chu, Tsai, et Fung 

2021). De plus, la curiosité semble diminuer avec l’âge (Dellenbach et Zimprich 2008; Mascherek et 

Zimprich 2012; Chu, Tsai, et Fung 2021). Ces résultats enrichissent la compréhension de la perception 

des poissons par les usagers, ce qui permet de mieux cibler le public pour la médiation. 

La curiosité fait partie des facteurs dont dépend la perception des usagers identifiés dans le cadre de 

la deuxième hypothèse qui s’intéresse à la perception des espèces de poissons présentes dans le 

marais par les usagers. Les facteurs pouvant influencer la perception et choisis dans le cadre de cette 
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étude étaient la fréquence d’observation, la curiosité et l’information lue ou vue à propos des poissons 

(Duffaut 2019). Cette diversité de facteurs influençant la perception peut être le reflet de différences 

culturelles, éducatives ou environnementales, mettant en évidence la variabilité des perceptions des 

usagers vis-à-vis des poissons (Vinsonneau 2000; Chu, Tsai, et Fung 2021). 

Concernant la fréquence d’observation des poissons, les résultats ont révélé une disparité entre les 

usagers enquêtés qui en voient régulièrement et ceux qui n’en voient jamais. Cette disparité révèle la 

relation complexe entre les usagers de Tasdon et les poissons, influencée à la fois par les préférences 

personnelles et les caractéristiques de l’écosystème local. Cette disparité a aussi été révélée par la 

question sur les curiosités pour les poissons, où les deux réponses dominantes étaient ‘beaucoup’ et 

‘pas du tout’ de curiosité. Toutefois, si la fréquence d’observation et la curiosité ont un effet sur la 

perception des usagers, le fait d’avoir lu ou vu des informations sur les poissons ne semble pas être un 

facteur déterminant dans le cadre de cette étude puisque la plupart des usagers enquêtés n’ont jamais 

consulté d’information. Finalement, la différence de perception des poissons pourrait ne pas être 

directement liée au fait de voir des poissons, mais plutôt d’avoir de la curiosité pour cet élément 

naturel, en d’autres termes d’y prêté attention (Dalsuet 2020).  

Concernant les valeurs attribuées aux poissons, deux types de valeurs ont été identifiés par les 

usagers : 1) la valeur écologique des poissons et 2) un type de valeur lié à l’aspect loisir et à la 

pédagogie, soulignant qu’ils considèrent les poissons tout d’abord par leur valeur écologique, mais 

aussi comme source de divertissement et d’éducation. L’identification de la valeur écologique est 

pertinente et témoigne que la sensibilisation pour les poissons et les écosystèmes est perçue par les 

usagers comme étant un bon levier pour faciliter la compréhension du fonctionnement des 

écosystèmes à travers la médiation scientifique. Nos résultats sont en accord avec une autre étude 

portant sur la perception d’une espèce, le saumon d’Atlantique (Salmo salar), dans laquelle plusieurs 

valeurs ont aussi été identifiées par la population, comme les valeurs intrinsèques et écologiques mais 

aussi éducatives (Kochalski, Riepe, et Arlinghaus 2022). La reconnaissance des valeurs éducatives et 

esthétiques du saumon d’Atlantique prouve qu’il s’agit d’une « espèce-phare » pour les usagers grâce 

à la perception de son charisme. De ce fait, il est plus probable que les populations interrogées se 

sentent plus facilement concernées et souhaitent sa protection (Kochalski, Riepe, et Arlinghaus 2022).  
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4.2. Des espèces particulières de poissons ou des fonctions écologiques perçues sont-
elles à vocation patrimoniale ? 

 

Connaissant les valeurs perçues par les usagers, il est important d’analyser la place de l’espèce dans 

leurs perceptions. Parmi les 18 espèces identifiées par les usagers, la carpe et l’anguille se démarquent. 

D’un point de vue écologique, la carpe (Cyprinus carpio) est une espèce d’eau douce prisée par les 

pêcheurs. Toutefois, il s’agit d’une espèce invasive qui met en danger les espèces locales en dominant 

rapidement les assemblages des communautés et en épuisant les ressources (Koehn 2004). 

Inversement, l’anguille (Anguilla anguilla) est une espèce sur la liste rouge européenne et mondiale 

des espèces en danger critique d’extinction (IUCN 2018). Elle est aussi une espèce protégée par la 

Convention de Washington, Annexe II (CITES 2021). Selon les usagers, il s’agit de deux espèces 

représentatives du marais de Tasdon. De même, suite aux travaux de cette thèse, leur présence sur le 

site a été confirmée et résume bien la dualité entre espèces protégées et espèces invasives à laquelle 

le marais fait face (chapitre 2). De plus, les usagers ont su identifier certaines espèces invasives. 

Néanmoins, leurs propos sur les implications de la présence celles-ci dans l’écosystème restent vagues, 

alors qu’il s’agit d’une des causes majeures de la perte de biodiversité globale (Kapitza et al. 2019; 

Simberloff et al. 2013).  

Par ailleurs, la quasi-totalité des usagers était convaincue que les poissons sont à vocation 

patrimoniale, l’anguille étant la plus souvent associée à cette valeur. Cette espèce possédant de fortes 

valeurs écologique, économique et étant en danger, il paraît essentiel de maintenir le bon état 

écologique des marais et ainsi garder leur intérêt naturel et patrimonial (Baisez et Laffaille 2005). 

Toutefois et contrairement au cas des oiseaux, la notoriété et la valeur patrimoniale des poissons 

semblent moins perçues par les usagers en comparaison avec d’autres études (Eveillard-Buchoux 2018; 

Chadenas 2008). Cette différence de perception entre taxons, peut être liée au fait que les poissons 

sont moins visibles ou même invisibles puisque les caractéristiques de leurs environnements 

empêchent le contact visuel, à l’inverse des oiseaux dont la présence est plus étendue et que l’on peut 

voir et observer plus fréquemment (Barthon et al. 2019; Eveillard-Buchoux 2018; Duffaut 2019). La 

visibilité des oiseaux facilite aussi les inventaires, ce qui donne plus de poids à leur référencement et 

à leur protection. En effet, les conventions de conservation et les directives européennes (Ramsar ; 

Natura 2000) se concentrent surtout sur la conservation des oiseaux de rivage qui ont longtemps été 

utilisés comme le seul critère d’évaluation des zones humides, ce qui a empêché la perception et la 

visibilité des autres taxons (Lefeuvre et al. 2003; Barthon et al. 2019).  

Enfin, nos résultats ont montré que les usagers perçoivent certaines fonctions écologiques liées aux 

poissons et au marais. Bien que les termes scientifiques ne soient pas directement utilisés, les 
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différents usagers interrogés ont cité avec leurs propres mots, la fonction trophique en particulier, la 

fonction habitat, reproduction et en moindre mesure la fonction nourricerie. Ces résultats ont montré 

que les fonctions de vie fondamentales entre le poisson et leur habitat sont identifiées par les usagers, 

alors que les fonctions plus complexes sont perçues par les usagers les plus curieux vis-à-vis des 

poissons. En effet, comme en témoignent les résultats croisés, une relation significative existe entre la 

curiosité et les fonctions identifiées. D’autre part, les usagers enquêtés ont répondu à la question 

concernant les fonctions écologiques des poissons pour le marais. Il en est ressorti les fonctions 

ressource, de régulation ainsi que d’apport de vie. Tous ces résultats montrent que la perception vis-

à-vis de fonctions attribuées dans un cadre scientifique est partielle et différente entre usagers. Les 

liens entre la relation de l’homme, la nature et les fonctions écologiques sont minces car l’homme y 

occupe une place indirecte. Dans une étude américaine visant à caractériser l’attitude des hommes 

envers les animaux, seuls 7% de la population a une attitude dite « écologiste » pour laquelle la 

première préoccupation concerne l’environnement en tant que système et les interrelations entre les 

espèces et les habitats naturels (Kellert 1980). Ceci témoigne du manque de perception de l’usager vis-

à-vis des fonctions écologiques entre l’espèce et son habitat. La sensibilisation pourrait favoriser la 

compréhension et la perception des fonctions écologiques ainsi que la valeur d’une espèce aux yeux 

de la société et des politiques environnementales pour une gestion durable de ces écosystèmes (e.g. 

démarche participative de suivi de projet) (Earl, Curtis, et Allan 2010; Kochalski, Riepe, et Arlinghaus 

2022).  

 

4.3. Limites de l’étude des perceptions ou connaissances des usagers 
 

L’étude des perceptions ainsi que la méthodologie choisie comportent certaines limites. Tout d’abord, 

le rapport d’usage avec le marais est fortement conditionné par le choix des personnes enquêtées. 

Toutefois, le but n’était pas de caractériser la fréquentation du marais, mais bien de caractériser la 

perception des usagers vis à vis de l’ichtyofaune du marais. Le plan d’échantillonnage présente une 

surreprésentation de la tranche d’âge de 60-74 ans et le genre féminin par rapport à la population 

rochelaise, correspondant aux résident vivant à proximité direct du marais. Aussi, l’effectif des usagers 

est assez faible en comparaison avec d’autres études aux effectifs dépassant 400 enquêtés (Eveillard-

Buchoux 2018). Cela est lié à la difficulté de trouver des personnes assez proches du marais dans un 

souci de représentativité, et du temps important nécessaire au traitement et à l’analyse des données 

d’enquête. 

D’autre part, nous identifions également un certain nombre de limites qui sont inhérentes à la 

méthode d’enquête en science humaine et sociale que nous avons retenue. Le traitement de données 
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qualitatives laisse une part à l’interprétation et implique une certaine subjectivité (De Singly 2020). De 

la même façon, la relation enquêteur-enquêté représente un biais : par exemple lorsqu’il a été 

nécessaire de discuter quelques minutes avec la personne avant qu’elle ne revienne au questionnaire 

ou accepte d’y répondre (Lemesle 2022). L’analyse des résultats est aussi délicate, car l’identification 

des fonctions par les usagers et leurs connaissances sont propres à chaque individu et qu’il est difficile 

de connaître la source de ce savoir. Par exemple, l’identification de la valeur écologique pourrait 

résulter de la campagne médiatique des travaux de renaturation du marais visant à améliorer l’état 

écologique du marais. Dans ce cadre, nous pouvons aussi supposer que certaines réponses ont été 

données en pensant qu’il y avait un discours environnemental ou écologique attendu, c’est-à-dire une 

injonction sociale conditionnant la réponse de l’enquêté. 

 

4.4. Conclusion et perspectives 
 

Les réponses du questionnaire semi-directif et les analyses de tri croisé ont permis d’analyser la 

perception des usagers vis-à-vis de l’ichtyofaune et de comprendre quels facteurs individuels et 

sociologiques influencent cette perception. Il est essentiel de comprendre les liens complexes entre 

l’Homme et la nature pour élaborer des stratégies permettant de gérer efficacement les ressources 

naturelles et d’améliorer la résilience des systèmes socio-écologiques (Earl, Curtis, et Allan 2010; L. J. 

Lamarque, Delzon, et Lortie 2011). Notre étude a révélé que la fréquence d’observation et la curiosité 

influencent la perception des usagers vis-à-vis de l’ichtyofaune. Cette curiosité revêt une importance 

cruciale dans la manière dont les usagers perçoivent les poissons. Par conséquent, il serait pertinent 

de mener une étude visant à vérifier si une plus grande fréquence d’observation d’une espèce 

particulière susciterait davantage de curiosité chez l’usager et, par conséquent, modifierait sa 

perception de cette espèce. En définitive, la fréquence d’observation et la curiosité sont des facteurs 

à prendre en compte dans des études de perception des espèces (Lemesle 2022). Nous avons montré 

que certaines espèces et fonctions écologiques sont perçues par les usagers. Cette perception participe 

de la reconnaissance de l’ichtyofaune dans l’identité patrimoniale des marais et pourrait être utilisée 

comme levier supplémentaire de valorisation et de conservation de cet habitat (Barthon et al. 2019; 

de Cacqueray et al. 2018).  
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Ce troisième chapitre a permis d’appréhender la façon dont l’ichtyofaune et la fonctionnalité des 

habitats qui y est associée s’intègrent dans les processus de patrimonialisation. Ce dernier chapitre 

consiste à discuter des principaux résultats de ces travaux en interrogeant la façon dont les éléments à 

vocation patrimoniale sont perçus par les usagers dans un contexte de changement de gestion vis-à-vis 

de l’ichtyofaune et de la fonctionnalité des marais côtiers. Cette approche interdisciplinaire vise à avoir 

une vision plus intégrée des changements de trajectoire écologique et patrimoniale.  
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Chapitre 4 

 

Discussion générale 

L’ichtyofaune et la fonctionnalité des marais côtiers face aux 

changements de gestion : des éléments à vocation 

patrimoniale ? 

 

Les objectifs de la thèse étaient de caractériser le rôle et la modulation de la fonction des marais côtiers 

pour l’ichtyofaune en lien avec leur mode de gestion pour deux cas particulier, et d’étudier les 

perceptions des usagers des marais vis-à-vis de l’ichtyofaune et de la fonctionnalité de son habitat. Les 

suivis écologiques des communautés de poissons du marais de Tasdon au cours des travaux d’ 

aménagement hydrologique du marais d’eau douce et de sa reconnexion intermittente aux eaux 

côtières marines ont permis de mettre en lumière les changements de communautés en fonction de 

la modification du mode de gestion (Chapitre 3). Par ailleurs, grâce à l’étude des perceptions des 

usagers vis-à-vis de l’ichtyofaune et son habitat, les différents éléments naturels perçus ont pu être 

identifiés dans l’optique d’analyser la façon dont ils peuvent s’intégrer dans le patrimoine naturel.  

1. Retour sur les résultats principaux et leurs implications 

 

1.1. Réponse de la communauté de poissons d’eau douce aux travaux et à la reconnexion, 

et perceptions des espèces par les usagers 

 

L’étude des communautés a montré que les travaux d’aménagement hydraulique et la reconnexion 

ont modifié le schéma initial d’utilisation de l’habitat par la communauté de poissons. À la suite de ces 

événements, le marais de Tasdon a rapidement connu des changements abiotiques aigus, mais de 

courte durée, modifiant la fonctionnalité de l’habitat pour les espèces d’eau douce, ce qui a modifié 

les assemblages des communautés. Ces changements ont agi en tant que filtres, abiotiques (variations 

de température, salinité, oxygène,...), de potentiel de dispersion des espèces (reconnexion 

intermittente), et d’interactions biotiques entre espèces (e.g. compétition, facilitation) (Laughlin 

2014). Ces filtres ont structuré les communautés pionnières « post-restauration» composées 
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d’espèces allochtones d’eau douce et d’espèces migratrices (c.-à-d. diadromes et estuariennes & 

marines), étant mieux adaptées pour rester dans le marais ou le recoloniser, comme observé dans 

d’autres études (Silver et al. 2017; Lechêne, Boët, et al. 2018; Whiterod et al. 2021).  

 Dans la littérature, différentes études font le même constat d’une augmentation d’abondance 

d’espèces allochtones et invasives à la suite d’une restauration en marais d’eau douce et en marais 

intertidal (Grimaldo et al. 2012; Silver et al. 2017; Whiterod et al. 2021). Il existe différents facteurs 

pouvant expliquer cette augmentation dont les principales causes ont plus largement été étudiées sur 

les communautés végétales (Lamarque, Delzon, et Lortie 2011), comme les traits de vie et modes de 

reproduction de l’espèce allochtone, qui ont été déterminantes dans notre étude (Winemiller 2005; 

Macdonald et al. 2012). Ensuite, il y a les facteurs liés aux travaux agissants en tant que perturbation 

(Mack et al. 2000; Whiterod et al. 2021). En effet, les changements abiotiques induits dans un premier 

temps par l’aménagement hydrologique et dans un deuxième temps par la reconnexion, ont entrainé 

des modifications des conditions environnementales favorisant le caractère plus résistant et 

également plus résilient des espèces allochtones au sein des stations (Winemiller 2005; Macdonald et 

al. 2012; Mahardja et al. 2021). Ces espèces ont ainsi pu bénéficier de la disponibilité des niches 

écologiques précédemment occupées par des espèces autochtones plus sensibles, répondant à la 

théorie de la niche vide (Levine et D’Antonio 1999) par l’utilisation de la totalité de la capacité d’accueil 

de la station (Winemiller 2005; Dembski et al. 2008). Les usagers enquêtés (c.-à-d. acteurs publics, 

résidents et gestionnaires) dans le cadre de l’étude des perceptions vis-à-vis de l’ichtyofaune, semblent 

identifier les espèces invasives, comme la perche soleil sans connaître les enjeux liés à ces espèces, 

cette thématique représente un problème de société qui est au carrefour de l’écologie, des sciences 

sociales et de la gestion des ressources (Simberloff et al. 2013). En effet, l’ajout d’une seule espèce à 

une communauté peut modifier considérablement la biodiversité et le fonctionnement de 

l’écosystème (Simberloff et al. 2013). Ces espèces allochtones et invasives peuvent causer la 

diminution de la biodiversité globale en causant une homogénéisation de la diversité (Villéger et al. 

2011), mais aussi, à échelle locale, réduire ou faire disparaître les populations d’espèces endémiques, 

ou patrimoniales. Chez les poissons, les implications que comporte cette invasion constituent une 

préoccupation réelle dans de nombreuses études (Prach et Walker 2011; Romañach et al. 2019; Cruz 

et al. 2020; Whiterod et al. 2021). Les changements d’espèces au sein de la communauté de poissons, 

ont un effet significatif sur l’écosystème en changeant les flux d’énergie et les interactions du réseau 

trophique de l’ensemble de l’écosystème (Pierce et al. 2001; Dembski et al. 2008).  
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1.2. Réponse de l’assemblage diadrome et estuarien & marin à la reconnexion et perception 

des espèces patrimoniales 

 

A la suite de la reconnexion à la mer, l’arrivée de nouvelles espèces s’est traduite par l’augmentation 

significative de l’abondance, de la biomasse et de la diversité taxonomique. Contrairement aux espèces 

d’eau douce autochtones, les espèces migratrices (diadromes et estuariennes & marines) ont bénéficié 

des changements de connectivité permettant d’accéder à un nouvel habitat. Cela s’est traduit par 

l’arrivée massive d’espèces diadromes (Gasterosteus aculeatus aculeatus), qui a remplacé la 

dominance d’espèces d’eau douce, et qui a modifié à la fois l’assemblage des communautés et le 

réseau trophique (chapitre 3). 

Parmi les autres espèces diadromes présentes dans le marais, l’anguille Européenne a été identifiée 

par les usagers comme étant une espèce à vocation patrimoniale (Chapitre 4), bien qu’elle soit moins 

visible que d’autres taxons comme les oiseaux et les plantes (Lefeuvre et al. 2003). L’anguille 

Européenne est considérée en écologie comme une espèce « parapluie », c’est-à-dire que la 

restauration et la gestion de cette espèce sont profitables à l’ensemble de l’écosystème et de la 

biodiversité (Feunteun 2002; Laffaille et al. 2004). L’importance de la présence de cette espèce dans 

l’écosystème s’inscrit de plusieurs façons en tant qu’élément naturel à vocation patrimoniale, car il 

s’agit d’une espèce à forts enjeux écologiques (e.g. bioindicateur, migrateur, prédateur), économiques 

(e.g. pêche, aquaculture) et aussi patrimoniaux (e.g. espèce protégée, emblématique), qui dépend de 

cet habitat d’interface, de sa continuité et de son bon état écologique (Laffaille et al. 2004; Baisez et 

Laffaille 2005; Belpaire et Goemans 2007; Tsukamoto et Kuroki 2014; Laignel et al. 2021). Toutes ces 

raisons indiquent que sa présence renforce l’identité patrimoniale du marais. 

Cependant, les bénéfices de la reconnexion pour les guildes diadromes et estuariennes & marines, 

observés ici à court terme, offrent une perspective discutable à long terme, puisque cette connectivité 

n’est qu’intermittente. La connexion intermittente empêche la libre circulation et/ou l’installation des 

espèces diadromes et estuariennes & marines, en particulier pendant l’automne et l’hiver où le marais 

est approvisionné par la pluie. D’autant plus que cette période correspond à la saison de migration 

pour la reproduction des espèces catadromes23, qui correspondrait au moment de la dévalaison de 

l’anguille Européenne qui entame sa migration vers la mer des Sargasse (Aarestrup et al. 2009; Righton 

et al. 2016). 

 

 
23 Catadrome : Espèces qui passent leur vie trophique en eau douce et migrent ensuite vers la mer pour frayer(Potter et al. 
2015). 
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1.3. Perception des fonctions écologiques inventoriées de l’habitat 
 

Dans la littérature, la valeur patrimoniale des zones humides a été principalement évaluée à travers 

des indicateurs taxonomiques, ce qui traduit le maintien ou l’augmentation de la richesse spécifique 

et de la biodiversité, mais ne prend pas en compte les conséquences des changements de la 

composition au sein des communautés (Lefeuvre et al. 2003; Villéger et al. 2010; Lechêne, Lobry, et al. 

2018). Dans notre étude, l’approche de diversité fonctionnelle a permis d’évaluer les changements de 

communautés de poissons, car la diversité taxonomique n’est pas suffisante pour comprendre les 

changements de structure des assemblages des communautés s’opérant à la suite de la restauration 

(Villéger, Mason, et Mouillot 2008; Lechêne et al. 2018).  

Même si la fonctionnalité de l’habitat n’est pas une thématique courante pour les usagers, les 

enquêtés ont su identifier plusieurs fonctions écologiques. Ces résultats montrent que les enquêtés 

comprennent et perçoivent le rôle fonctionnel de l’habitat pour l’ichtyofaune, en lien avec les besoins 

physiologiques fondamentaux des différentes espèces (se nourrir, se protéger et se reproduire). 

Cependant la fonction nourricerie a été identifiée par beaucoup moins de personnes que les autres 

fonctions de l’habitat, et uniquement par des personnes ayant un grand niveau de connaissances 

(connaissance technique, expérience ou curiosité). Ces résultats suggèrent donc que ce type de 

fonctions plus complexes est moins perçu par les enquêtés, et soulignent la nécessité de sensibiliser 

les usagers au rôle de la faune et des habitats dans le fonctionnement d’un écosystème, pour une 

meilleure compréhension des processus écologiques. Récemment, une étude des mécanismes de 

perception sur le patrimoine naturel a identifié plusieurs variables déterminant la perception, 

l’émotion et le comportement des usagers (Ren et al. 2021). Ren et al, 2021 identifient que l’éducation 

environnementale est un moyen important pour encourager et développer les connaissances 

environnementales qui influencent par la suite les comportements « pro-environnementaux », et le 

sentiment d’attachement et d’identité du site en modifiant la perception des usagers. Ainsi, les usagers 

pourraient développer leurs connaissances des fonctions écologiques de l’habitat et de la faune, et 

adapter leurs comportements en lien avec les différents rapports d’usage (e.g. usage pour la pêche et 

la promenade), ce qui participerait à la gestion durable des écosystèmes (Earl, Curtis, et Allan 2010; 

Lamarque et al. 2011).  

La restauration écologique peut entraîner des modifications de la fonctionnalité de l’habitat (Lechêne, 

Lobry, et al. 2018; Carlucci et al. 2020). Par la favorisation de certaines espèces, la structure des 

communautés est modifiée, ce qui peut occasionner des changements de diversité fonctionnelle au 

sein des espèces (Prach et Walker 2011; Kraft et al. 2015). Tout ceci participe à la modification de 

l’écosystème et son fonctionnement, dont les services écosystémiques (Carlucci et al. 2020). Le travail 
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réalisé sur l’assemblage des communautés a permis de comprendre, à court terme, comment la 

communauté fait usage de ce marais, notamment pour les espèces d’eau douce résidentes qui 

complètent leurs cycles de vie dans le marais. À la suite de l’aménagement hydraulique et de la 

reconnexion, le remplacement d’espèces d’eau douce autochtones par les espèces allochtones n’a pas 

appauvri la diversité fonctionnelle dans l’assemblage des communautés. Pourtant, à long terme et en 

considérant l’abondance des espèces allochtones lorsque les niveaux d’eau sont bas, la compétition 

pour l’accès aux ressources alimentaires pourraient conditionner leurs disponibilités et mettre en péril 

la fonctionnalité de la zone d’alimentation pour les autres espèces du marais (Dick et al. 2014). 

Plusieurs études sur des communautés végétales ont prouvé que la fonctionnalité de l’écosystème est 

liée à la diversité fonctionnelle des espèces et que des changements de composition altéraient les 

processus de l’écosystème (Isbell et al. 2011; Dornelas et al. 2014; Buckley et Catford 2016). En 

particulier, le changement de communautés passant d’espèces autochtones à des espèces allochtones 

peut être à l’origine de l’homogénéisation biologique, de la réduction globale de la richesse spécifique 

et de la perte de diversité fonctionnelle, ce qui érode la capacité d’un habitat à assurer sa 

fonctionnalité (Isbell et al. 2011). Une étude récente a montré que l’élimination d’espèces allochtones 

conduisait à obtenir des réseaux trophiques plus résilients face à l’invasion de la communauté (Landi 

et al. 2018; Calizza et al. 2021). En effet, l’augmentation de l’abondance de poissons et de la richesse 

spécifique ont été associées à une plus grande complexité de l’habitat, ce qui réduit la compétition 

pour la ressource et la possibilité d’invasion (Thomaz et Cunha 2010; Calizza et al. 2021). A court terme, 

nos travaux ont montré que l’aménagement hydraulique et la reconnexion avait complexifié la 

structure trophique de l’habitat et élargit les niches isotopiques des consommateurs secondaires ce 

qui pourrait indiquer plus de résilience vis-à-vis des invasions.  

 

1.4. La fonctionnalité des habitats et la définition du patrimoine naturel 
 

D’après la littérature, il parait nécessaire d’intégrer l’approche de la diversité fonctionnelle à la 

diversité taxonomique, pour prendre en compte les changements de l’assemblage des communautés 

et ainsi pouvoir déterminer quels en sont les facteurs pour adapter les modes de gestion et maintenir 

les processus écologiques (Devictor et al. 2010; Lechêne, Lobry, et al. 2018; Lefeuvre et al. 2003). 

Cependant, l’étude de la diversité fonctionnelle reste encore peu utilisée (20%) dans les études de 

restauration des marais côtiers(Debue et al. 2022).  

Comme le soulignait Lefeuvre et al. en 2003, le concept de biodiversité passe progressivement de la 

connaissance des espèces présentes dans les habitats à une approche plus intégrative prenant en 

compte leurs fonctionnements écologiques. Quant au concept de patrimoine naturel, celui-ci semble 
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encore se cantonner majoritairement à l’inventaire de la diversité taxonomique, aux caractères 

distinctifs de certaines espèces ou des espaces naturels (Ollagnon 1989; Lefeuvre et al. 2003; INPN 

2023). Les éléments de définition du patrimoine semblent ne pas inclure la valeur intrinsèque du 

fonctionnement de l’écosystème, ce qui participe à la sous-estimation de la valeur des marais côtiers 

(Xu et al. 2019). L’inclusion de cette approche dans la définition du patrimoine naturel, permettrait 

d’autant plus de lier l’Homme et la Nature à travers des notions de services écologiques (Barraud et 

Périgord 2013) et de gestion durable des ressources (Lefeuvre et al. 2003). Finalement, le patrimoine 

naturel et sa définition sont en constante évolution. Cette définition s’insère à l’interface entre les 

sciences biologiques et les sciences humaines, dans une démarche d’ensemble. Considérer une 

nouvelle interprétation de ce concept comprenant les processus écologiques (fonctionnalité des 

habitats et de ses composantes) permettrait d’appréhender de façon plus sensible et complète les 

changements de communauté dans l’habitat.  

 

1.5. Changement de trajectoire écologique et patrimoniale suite à la restauration  
 

La modification du mode de gestion à la suite de la restauration du marais de Tasdon est à l’origine du 

changement de trajectoire écologique de l’habitat et par conséquent de la trajectoire patrimoniale du 

marais.  

Cependant, à long terme, face aux nombreuses fluctuations abiotiques saisonnières, au mode de 

gestion à reconnexion irrégulières et plus largement face aux pressions anthropiques et climatiques, il 

est difficile de prédire quelle sera la trajectoire écologique du marais. Dans le cadre de la théorie des 

filtres certaines transformations prévisibles des écosystèmes et des communautés ont été avancées, 

comme une augmentation de la diversité des espèces, davantage de complexité dans les chaînes 

alimentaires, et la spécialisation fonctionnelle des espèces dans le temps (Prach et Walker 2011). 

Toutefois, selon cette même théorie, l’assemblage des communautés est dépendant des contraintes 

de dispersion (e.g. ouverture ou fermeture des écluses), de l’évolution des facteurs environnementaux 

(tolérance aux conditions abiotiques et disponibilité des ressources), et des interactions biotiques 

entre espèces (e.g. compétition, facilitation) (Kraft et al. 2015). Plusieurs phases sont attendues dans 

l’évolution des processus d’assemblages au cours d’une restauration écologique (Chang et Lambers 

2016). L’étude à court terme des assemblages des communautés semble suivre les trois premières 

phases caractéristiques. Suite aux (1) changement de possibilité de dispersion, de nouvelles espèces 

diadromes et estuariennes & marine sont apparues. (2) Les changements abiotiques induits par 

l’aménagement hydraulique et la reconnexion ont favorisé les espèces résilientes et résistantes 

(guildes allochtones et autochtones). Les prochaines phases seront déterminantes pour définir la 
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nouvelle trajectoire écologique du marais. Selon les théories des successions et des filtres, au fur-et-à-

mesure que la succession progresse, l’établissement de nouvelles espèces et leurs interactions 

biotiques devraient rendre les communautés de plus en plus différentes (c.-à-d. dissimilaires) par 

rapport au début de la succession (phase 4 à 6 ; (Odum 1969; Prach et Walker 2011; Chang et 

HilleRisLambers 2016). Cependant, le changement de gestion des niveaux d’eau par des reconnexions 

intermittentes semble conditionner cette succession et l’assemblage des communautés pionnier est 

assez contraint par ces fluctuations. Les reconnexions répétées pendant les mois d’été (sec et non 

pluvieux) favorisent la colonisation par des espèces diadromes contrairement à l’absence de 

reconnexion pendant les mois d’hiver (pluvieux) où les conditions abiotiques risquent de varier (e.g. 

baisse des températures et baisse de salinité).  

En monopolisant l’habitat, les ressources et en favorisant la compétition, la dominance d’espèces 

allochtones pourrait être à l’origine de l’altération de la succession écologique (arrêtée ou détournée) 

(Prach et Walker 2011). Cependant, les processus de restauration sont longs, car il peut s’écouler de 

10 à 20 ans avant que les tendances transitoires observées dans les premières phases de changement 

des assemblages des communautés ne tendent à diminuer (Moreno‐Mateos et al. 2015). Des études 

à long terme sont nécessaires pour comprendre la réponse de l’écosystème à la restauration et 

identifier la nouvelle trajectoire écologique du marais.  

 

1.6. Le dynamisme et les changements des habitats dans le patrimoine naturel 
 

Comme énoncé précédemment, tous les changements induits par les modifications de gestion peuvent 

modifier les espèces, les communautés, la structure des assemblages des communautés et la 

fonctionnalité du marais et par conséquent participent au changement du patrimoine du marais. Le 

concept du patrimoine consiste à protéger et à conserver un élément naturel (espèce, écosystème, 

paysage) selon certaines valeurs (e.g. esthétique, rareté, symbolisme) qui ne prennent pas en compte 

les dynamiques et l’évolution de ces éléments face aux changements. Selon Berdoulay et Soubeyran 

2013, la patrimonialisation des éléments naturels peut être envisagée selon deux façons : le patrimoine 

résistance et le patrimoine résilience.  

Le patrimoine résistance est associé aux termes de vulnérabilité - capacité d’adaptation, qui renvoie à 

la capacité du patrimoine naturel à s’adapter aux perturbations (Berdoulay et Soubeyran 2013). Cette 

conception du patrimoine n’appréhende pas sa complexité, dynamisme et évolution. Les auteurs 

insistent sur le fait que cette conception du patrimoine naturel n’est que provisoire agissant comme 

« un ralentisseur » d’un cycle « mortifère » (Berdoulay et Soubeyran 2013). Les perturbations 
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soumises aux écosystèmes et en particulier face aux changements climatiques global, risquent de 

s’accentuer, et même être plus fréquents (Pavis, Traissac, et Lafay 2015; Schaller et al. 2016).  

La logique du patrimoine résistant peu à peu laisse place à un nouveau concept, le patrimoine résilient, 

qui aux conséquences du changement climatique arrête le « faire contre » et laisse place au « faire 

avec » (Wesselink 2007). Dans cette optique s’intègrent de plus en plus de projets de restauration et 

d’actions gouvernementales, qui visent à rétablir les patrimoines naturels. C’est par exemple le cas aux 

Pays-Bas avec la « désartificialisation » ou « dépoldérisation » de certains espaces, qui vise à récupérer 

la fonctionnalité écologique des zones humides pour lutter contre l’érosion et l’élévation du niveau de 

la mer (Goeldner-Gianella 2010; Berdoulay et Soubeyran 2013).  

Pour revenir sur notre étude et en considérant cette approche, à la suite de l’aménagement et la 

reconnexion à la mer, les communautés d’ichtyofaune du marais de Tasdon ont montré deux 

tendances suivant le rythme des saisons et des reconnexions. A court-terme, les communautés ont 

montré (1) des changements de dominance de guilde de poissons d’eau douce (d’autochtone vers 

allochtone) et (2) des changements de dominance des guildes d’eau douce vers la guilde diadrome. 

Ainsi, la nouvelle communauté est constituée d’espèces tolérant aux variations de température et 

salinité dues à la reconnexion. Encourager les espèces migratrices à coloniser le marais en maintenant 

des reconnexions régulières tout le long de l’année pourrait, à long terme, favoriser certains services 

écosystémiques (e.g. conservation de la biodiversité, lutte contre les espèces allochtones d’eau douce 

et augmentation des espèces à d’intérêt pour la pêche). Lorsque la colonisation ou la recolonisation 

est possible et que le régime hydrologique fonctionne correctement (Moreno‐Mateos et al. 2015), on 

sait que la restauration peut favoriser l’augmentation de l’abondance, et la richesse des assemblages 

des communautés (Moreno‐Mateos et al. 2015) et des communautés de poissons (Silver et al. 2017; 

Lechêne, Boët, et al. 2018; Whiterod et al. 2021).
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2. Intérêt et apport de la thèse 

 

L’étude des perceptions des usagers des marais côtiers a enrichi les réflexions sur l’importance de 

l’ichtyofaune dans l’identité patrimoniale des marais. Cette thèse a cherché à établir un dialogue entre 

les sciences humaines et sociales et l’écologie. Bien que chaque discipline ait ses propres 

méthodologies, nous avons démontré la complémentarité des méthodes utilisées : enquête 

exploratoire et questionnaire pour les sciences humaines, et méthodes taxonomiques et 

fonctionnelles pour l’écologie (voir Fig. 4.1). 

L’étude des perceptions a permis de comprendre comment l’ichtyofaune et la fonctionnalité des 

habitats associés s’intègrent dans les processus de patrimonialisation et de déterminer les principaux 

facteurs influençant cette perception. Parallèlement, l’analyse des réponses des communautés à la 

restauration a confirmé la complémentarité des approches taxonomiques et fonctionnelles, 

notamment trophiques, pour caractériser les réponses des assemblages de communautés et des 

réseaux trophiques. 

 Cette approche interdisciplinaire a permis de proposer d’intégrer la fonctionnalité écologique et la 

trajectoire des écosystèmes dans la définition du patrimoine naturel, en accord avec une optique 

d’écologie de la conservation. Plus largement, ces approches visent à appréhender la complexité des 

perceptions et des interactions entre les espèces et leurs environnements pour obtenir une vision 

intégrée des trajectoires écologiques et patrimoniales. En identifiant les enjeux écologiques et 

patrimoniaux du territoire, ces travaux mettent en lumière l’importance sociétale et écologique de 

l’ichtyofaune et de la fonctionnalité de son habitat, soulignant ainsi la nécessité de sa préservation. 

D'une part, l’écologie aide à comprendre les tendances et les processus de l’écosystème dans un 

contexte de changement (« patrimoine naturel » et « modulation » ; Fig.4.1). D'autre part, les sciences 

sociales permettent de mieux caractériser les liens entre usages et patrimoine, en identifiant les 

éléments naturels en fonction de leur visibilité, ce qui favorise une gestion mieux informée et soutient 

les décisions des politiques publiques (« patrimoine naturel des marais et gestion intégrée des 

ressources » ; Fig. 4.1). 

Ainsi, encourager une approche interdisciplinaire permet à la recherche d’aborder les interconnexions 

entre les systèmes naturels et humains, ainsi qu’entre la science et la société, pour favoriser des 

transformations vers la durabilité (Mazé, 2020). 
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Figure 4.1. Schéma conceptuel récapitulatif des liens entre patrimoine naturel de la biodiversité et 
modulation de la fonctionnalité des écosystèmes.  

 

3. Perspectives : futures questions écologiques  

 

Dans un contexte de changement climatique et d’augmentation des pressions anthropiques, les zones 

humides sont notoirement menacées, notamment par la dégradation et la perte d’habitat (Strayer et 

Dudgeon 2010 ; Davidson 2014 ; Kingsford et al. 2016 ; Xu et al. 2019). Malgré leur l’importance pour 

la biodiversité et les services écosystémiques, on estime une perte de plus de 70% des zones humides 

depuis 1900. Cette tendance à la diminution de l’étendue et le déclin de l’état écologique se poursuit 

actuellement (Davidson 2014). Pour ces raisons, les mesures de restauration se multiplient visant à 

limiter et à accélérer le rétablissement de l’écosystème ayant subi des dégradations (Moreno-Mateos 
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et al. 2015 ; Silver et al. 2017 ; Whiterod et al. 2021). Pour les écosystèmes côtiers, les mesures de 

restauration écologique consistent en majorité à la dépoldérisation (suppression des digues), mesure 

radicale permettant la régression plus au moins rapide des espèces allochtones ou invasives, afin 

d’encourager le développement de communautés résistantes (Wolters, Garbutt, et Bakker 2005; Funk 

et al. 2008; Lechêne, Lobry, et al. 2018; Silver et al. 2017). 

Les travaux de cette thèse permettent d’appréhender les réponses de l’assemblage des communautés 

et du réseau trophique aquatique visant à reconnecter l’écosystème de façon intermittente aux eaux 

côtières. Cependant, des questionnements restent en suspens, quelle trajectoire suivra le marais à 

long terme ? Nous avons apporté quelques éléments de réponse en se reposant sur la littérature. 

Cependant, chaque projet de assemblagesassemblages est une expérience unique et doit être abordé 

en tant que tel, c’est pourquoi des suivis à long terme sont nécessaires pour déterminer cette nouvelle 

trajectoire.  

Pouvoir analyser précisément les changements de communauté et de fonctionnalité des habitats est 

tout l’enjeu des restaurations écologiques. L’étude des réseaux trophiques présente de réels atouts 

dans les études de restauration permettant de mieux comprendre les interactions trophiques et le 

fonctionnement de l’écosystème pour mieux adapter les stratégies de gestion et réussir à atteindre les 

objectifs de restauration à long terme (Loch, Walters, et Cook 2020). Dans un contexte de perturbation, 

cette approche mérite d’être approfondie, notamment quant aux effets de la submersion sur la 

fonctionnalité trophique des habitats. En effet, l’expérience menée visant à reproduire une 

submersion (Chapitre 2 ; partie 2) n’a pas montré d’effet significatif de modification de fonctionnalité 

trophique. Il paraît pertinent d’analyser l’approche de l’intensité de l’événement. Suit à la tempête 

Xynthia, de plus forte intensité, une étude des réseaux trophiques planctoniques à montrer une perte 

de richesse spécifique et fonctionnelle, avec moins d’activité des organismes pouvant ainsi impacté les 

consommateurs supérieurs (David et al. 2020). D’autre part, notre étude vise à caractériser la réponse 

trophique à court terme. Dans le cadre d’une submersion plus intense, il serait intéressant d’analyser 

la réponse des réseaux à plus long terme afin d’appréhender leurs résiliences face à ce type d’aléa.   
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Annexe 1.S1. Tableau des positions trophiques des espèces échantillonnées. Les moyenne ± SD ont 
été calculées en regroupant les réplicats par année (2019 et 2021) et saisons (printemps et automne). 
Tableau réalisé par Jeanne Latreille de Lavarde dans le cadre de stage M1.  
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Annexe 1.S2. Projection des signatures isotopiques de l’anguille Européenne (Anguilla anguilla) avec 
δ13C en abscisse et δ15N en ordonnée. Les ellipses représentent la variance des échantillons avec un 
seuil alpha de 90%. Figure réalisée par Jeanne Latreille de Lavarde dans le cadre de stage M1. 

 

 

Annexe 1.S3. Projection des signatures isotopique δ15N en ordonnée pour différentes espèces 

présentes dans les bassins contrôles et impactés, selon la temporalité t (en rouge), T0 (en vert) et T1 

(en bleu) pour toute modalité (contrôle et impact) confondue.  
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Annexe 2.S1. Guide d’entretien du questionnaire ouvert administré aux résident, socio-professionnels 
et acteur public du marais de Tasdon dans la phase exploratoire. 
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Annexes 2.S2. Guide d’entretien à l’issue de la phase exploratoire du questionnaire semi-directif. 

Questions administrées à 7 usagers (2 résidents ; 3 socio-professionnels et 2 acteurs publics). 
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Annexe 2.S3. Questionnaire semi-directifs administré aux résident, socio-professionnels et acteur 
public du marais de Tasdon dans le but d’analyser les perceptions des usagers de l’ichtyofaune. 
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Annexe 2.S4. Population de 15 ans ou plus selon la catégorie socio-professionnelle en 2009, 2014 et 
2020 pour la ville de la Rochelle. Source : Insee, RP2009, RP2014 et RP2020, exploitations 
complémentaires, géographie au 01/01/2023. 

 

 

 

Annexe 2.S5. Tranche d’âge de la population en 2019 et 2020 pour la ville de la Rochelle. Source : 
Insee, RP2019 et RP2020, exploitations complémentaires, géographie au 01/01/2023. 
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Résumé 

À l’interface entre terre et mer, les marais côtiers forment des habitats stratégiques dont la dimension 
patrimoniale est reconnue. Leur structure en mosaïque et leur forte productivité biologique accueillent 
une grande biodiversité. Parmi cette biodiversité, l’ichtyofaune est un compartiment clé à l’origine de 
nombreux services écosystémiques tels que la pêche, le tourisme et la séquestration de carbone. 
Cependant, ces habitats sont confrontés à de multiples pressions et risques liés à l’anthropisation et aux 
changements climatiques. La conservation de ces milieux est donc cruciale pour préserver leurs atouts. 
Cette thèse interdisciplinaire vise à caractériser le fonctionnement écologique et l’identité patrimoniale 
des marais côtiers sous l’angle de l’ichtyofaune. Les travaux de recherche ont révélé la réponse des 
communautés de poissons à la restauration de ces marais à court terme, montrant notamment des 
changements dans la structure fonctionnelle et une favorisation des espèces allochtones et des poissons 
migrateurs. De plus, les réseaux trophiques ont été enrichis suite à la restauration, avec une 
augmentation du nombre de niveaux trophiques et une diversification des sources alimentaires. 
Les perceptions des usagers des marais concernant l’ichtyofaune et les fonctions du marais pour celle-
ci se sont avérées contrastées. Cependant, les usagers interrogés ont mis en avant les valeurs 
écologiques, récréatives et éducatives portées par l’ichtyofaune et ont perçu son importance 
patrimoniale. La nature interdisciplinaire de ces travaux a permis de mettre en lumière la manière dont 
l’ichtyofaune et la fonctionnalité des habitats qui lui sont associés s’intègrent dans les processus de 
patrimonialisation. Ils plaident en faveur de l’intégration de la fonctionnalité écologique et de la 
trajectoire des écosystèmes dans la définition du patrimoine naturel, dans une perspective d’écologie 
de la conservation. 
 
Mots-clés : Ichtyofaune, marais côtier, communautés de poissons, gestion, identité patrimoniale 

 

 

Abstract 

At the interface between land and sea, coastal marshes form strategic habitats with recognized heritage 
value. Their mosaic structure and high biological productivity host a rich biodiversity. Among this 
biodiversity, ichthyofauna is a key component responsible for numerous ecosystem services such as 
fishing, tourism, and carbon sequestration. However, these habitats face multiple pressures and risks 
associated with human activities and climate change. Therefore, the conservation of these 
environments is crucial to preserve their advantages. 
This interdisciplinary thesis aims to characterize the ecological functioning and heritage identity of 
coastal marshes from the perspective of ichthyofauna. The research has highlighted the response of fish 
communities to the restoration of these marshes in the short term, showing changes in functional 
structure, as well as a preference for allochthonous species and migratory fish. Additionally, trophic 
networks have become enriched following restoration, with an increase in trophic levels and 
diversification of food sources. 
User perceptions of ichthyofauna and its functions within the marshes varied. However, surveyed users 
have emphasized the ecological, recreational, and educational values associated with ichthyofauna and 
have recognized its heritage significance. The interdisciplinary nature of this work has shed light on how 
ichthyofauna and the functionality of associated habitats fit into the processes of heritage recognition. 
It advocates for the integration of ecological functionality and ecosystem trajectories in defining natural 
heritage within a conservation ecology framework. 
 
Keywords: Ichthyofauna, coastal marshes, fish communities, management, heritage identity 

 


