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1 LE CONTEXTE DE L’ÉTUDE 

Notre étude fait partie du programme de recherche Systèmes Côtiers et Lagunaires 

(SYSCOLAG, www.syscolag.org) financé par la région Languedoc-Roussillon et géré par le 

CEPRALMAR (Centre d’Etude et de Promotion des Activités Lagunaires et Maritimes). Le 

CEPRALMAR est une association loi 1901 qui pour a objet (i) de favoriser et de promouvoir les 

actions visant à sauvegarder l’exercice de la pêche et des cultures marines en mer et dans les 

étangs et à encourager les tentatives menées par les professionnels et destinées à une meilleure 

exploitation du milieu marin et lagunaire ; (ii) de mettre en œuvre toutes formes d’études 

techniques pour le compte des maîtres d’ouvrage et d’assurer leur suivi ; et (iii) de contribuer à la 

définition d’une politique à long terme concernant la mise en valeur du milieu côtier de la région. 

Les objectifs principaux du programme SYSCOLAG visent à mobiliser et mutualiser les 

connaissances disponibles dans la région, favoriser une approche interdisciplinaire et intégrée, 

proposer des indicateurs pertinents de suivi des milieux et des usages et construire des outils 

scientifiques d’aide à la décision. La réalisation du programme se traduit par un soutien financier à 

des projets de recherche répondant à ces objectifs, dont la présente étude fait partie, et au 

développement d’une base de connaissance commune par l’ensemble des partenaires du 

programme et sous la responsabilité de l’IFREMER. 

La première phase du programme SYSCOLAG a consisté à fédérer les moyens humains 

avec au total plus d’une cinquantaine de scientifiques collaborant à ce programme, parmi lesquels 

11 étudiants en doctorat et une vingtaine de laboratoires de recherches. Cette mise en commun 

de moyens a été réalisée afin de mettre en œuvre une approche pluridisciplinaire pour constituer 

une force adaptée d’aide à l’action et à l’élaboration d’indicateurs de suivi. Cette fédération de 

partenaires vise à optimiser le partage des savoirs par la création d’un réseau entre les 

connaissances existantes plutôt que par la centralisation des connaissances. 

La seconde phase du programme SYSCOLAG a permis d’organiser la concertation de 

différents types d’acteurs (e.g. scientifiques, gestionnaires, professionnels, associations), en ayant 

pour objectif la définition d’un glossaire commun. Elle a été réalisée sous la forme de forums de 

discussion et d’ateliers d’échanges d’expériences. Le but recherché est de restituer l’information 

de façon adaptée et de mettre en adéquation l’acquisition de nouvelles connaissances avec la 

demande des acteurs locaux. 

Enfin, l’objectif final de ce programme consiste à finaliser la construction d’un outil 

informatique associé à des forums d’experts, qui sera accessible à tous via internet. Il offrira à 

chacun des acteurs un accès aux connaissances disponibles (e.g. bibliographie, cartes, synthèses, 

indicateurs, simulations, diagnostics). Afin de permettre le partage de ces ressources sans affecter 
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l’autonomie et l’indépendance des partenaires, cette base de donnée est développée à travers la 

constitution d’un service de méta-données (Barde et al., 2005). Ce programme doit permettre à 

moyen terme de constituer un Observatoire Régional du Littoral du Languedoc-Roussillon. 

Notre étude est également financée par un projet de recherche sur la gestion durable du 

littoral (LITEAU), subventionné par le Ministère de l’Ecologie et du Développement Durable, 

impliquant scientifiques et gestionnaires. L’objectif de ce projet est de développer et d’appliquer 

des outils mathématiques et statistiques d’aide à la décision pour l’évaluation de l’impact des aires 

marines protégées sur les peuplements halieutiques et sur les usages du milieu littoral. Le présent 

travail constitue une contribution au volet statistique de ce projet.  
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2 LES AIRES MARINES PROTÉGÉES ET LES RÉCIFS ARTIFICIELS 

COMME OUTILS DE GESTION 

Les zones côtières marines abritent des habitats clés pour le cycle biologique de 

nombreuses espèces marines (Man-Waï, 1985 ; García-Rubies & Macpherson, 1995 ; Harmelin-

Vivien et al., 1995 ; Macpherson et al., 1997 ; Planes et al., 1999 ; Planes et al., 2000a). Or elles sont 

soumises à une forte pression anthropique à travers de nombreux usages qui ont profondément 

évolué ces dernières décennies (Bretagnolle et al., 2000 ; Rogers, 2001) et les écosystèmes côtiers 

s’en trouvent profondément affectés. La plupart des ressources marines sont maintenant 

surexploitées ou en passe de l’être (Lauck et al., 1998 ; Castilla, 2000) et la pérennité des pêcheries 

n’est pas assurée (Murray et al., 1999 ; Pauly et al., 2002). Le nombre de navires et de pêcheurs a 

diminué de moitié en Languedoc-Roussillon depuis le début des années 1980 (Pary, 2000). De 

plus, la diminution des captures par pêche va de pair avec la généralisation de l’usage d’engins de 

pêche peu sélectifs, notamment les chaluts et les dragues, qui ont un impact important sur les 

habitats des peuplements côtiers. La plupart de ces activités de pêche, qu’elles soient 

commerciales ou de plaisance, sont pratiquées dans des zones côtières spécifiques et parfois très 

localisées (Pary, 2000). L’espace côtier est par ailleurs le cadre d’un nombre croissant d’activités 

liées à l’industrie, l’agriculture ou au tourisme. Outre la dégradation du littoral, cette multiplicité 

d’usages suscite le développement de conflits pour l’utilisation de l’espace. 

Il apparaît donc nécessaire de mettre en œuvre des plans de gestion de la bande littorale 

qui permettent de préciser les modalités d’usage de cet espace fragile, afin de minimiser les 

conflits entre activités et d’assurer la pérennité de celles qui s’appuient sur les ressources 

naturelles. Parce qu’ils visent justement à réglementer, au sens large, l’utilisation de l’espace par 

les différents acteurs, les Aires Marines Protégées (AMP) et les Récifs Artificiels (RA) ont été 

envisagés comme des outils de gestion potentiellement pertinents pour gérer la disponibilité et 

l’accessibilité aux ressources marines (White et al., 1990) tout en protégeant et restaurant les 

communautés (Agardy, 1998). 

Une AMP est définie comme “any area of intertidal or subtidal terrain, together with its 

overlying water and associated flora, fauna, historical and cultural features, which has been 

reserved by law or other effective means to protect part or all of the enclosed environment” 

(IUCN (The World Conservation Union), 1988). Les objectifs possibles des AMP sont divers et 

peuvent être d’ordre écologique, (Jones et al., 1993 ; Agardy, 1998, 1999 ; Harmelin, 2000) 

halieutique, (Bohnsack, 1993, 1996 ; Agardy, 2000a ; Botsford et al., 2003) ou socio-économique 

(Cocklin et al., 1998 ; Badalamenti et al., 2000 ; Carter, 2003b). 
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Un RA est défini comme “any material or matter deliberately placed in an area of the 

marine environment where that structure does not exist under natural circumstances for the 

purpose of protecting, regenerating, concentrating or increasing populations of living marine 

resources, or for enhanced recreational use of the area” (Anonyme, 2003). De nombreux 

objectifs peuvent être reliés à l’immersion de RA. Il peuvent concerner la conservation de la 

biodiversité ou la connaissance écologique (Bohnsack & Sutherland, 1985 ; Ardizzone et al., 

1996b ; Barnabé et al., 2000), la protection des habitats (Polovina, 1991 ; Pickering et al., 1998 ; 

Ramos-Esplà et al., 2000), le développement des pêcheries (Nakamura, 1985 ; Samples & Sproul, 

1985 ; Polovina, 1991 ; Bohnsack et al., 1994) et la profitabilité économique (Whitmarsh & 

Pickering, 1995, 1997). En Languedoc-Roussillon l’objectif principal des immersions de RA est 

de soutenir la pêche professionnelle artisanale (Duclerc et al., 1985 ; Charbonnel, 1990 ; Pary, 

2000). Ce sont les prud’homies de pêche qui sont à l’initiative des demandes, donc l’implication 

des professionnels de la pêche est forte au sein de ces projets. Leur objectif premier, bien qu’il ne 

soit pas toujours clairement affiché, est de fournir une protection contre les chalutages illégaux 

dans la bande des trois milles marins. Dans la région Provence-Alpes-Côte-d’Azur l’objectif 

principal concerne la protection et la restauration de zones dégradées (Duclerc et al., 1985 ; 

Charbonnel, 1990). 

D’un point de vue halieutique, les AMP et les RA ne sont pas des mesures 

monospécifiques de gestion des pêches, comme peuvent l’être des limitations en taille des 

individus prélevées ou des captures de certaines espèces. Les AMP étant un moyen de soustraire 

une partie de l’écosystème à l’influence de l’homme et les RA un moyen de créer de la biomasse 

par l’installation de nouveaux peuplements, ces mesures de gestion concernent l’écosystème, 

l’ensemble des communautés. Or, les interactions entre les espèces de poissons sont complexes et 

les caractéristiques biologiques et les dynamiques de chaque espèce font qu’elles sont chacune 

affectées de manière spécifique. Ainsi, il y a très souvent de fortes disparités entre les attentes, les 

effets perçus et les impacts observés des AMP et des RA (Christie, 2004 ; Claudet & Pelletier, 

2004 ; Christie, 2005) ; il convient donc d’évaluer les effets de ces mesures de gestion de manière 

adéquate. 



IINNTTRROODDUUCCTTIIOONN  ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  
 

6 

3 L’ÉVALUATION DES MESURES DE GESTION 

Les mesures de gestion que sont les AMP et les RA nécessitent d’être suivies pour évaluer 

si elles satisfont les attentes des gestionnaires (Allison et al., 1998 ; Claudet & Pelletier, 2004). 

Cette évaluation correspond à une interrogation scientifique, mais aussi à une demande sociétale 

et institutionnelle à laquelle les scientifiques se doivent d’apporter leur expertise. L’Ordre 

Exécutif 13518 du Congrès des Etats-Unis sur les AMP (26 mai 2000) a sollicité le 

développement de “practical, science-based criteria and protocols for monitoring and evaluating 

the effectiveness of MPAs.” Le processus d’évaluation est une composante intégrante de la 

procédure de gestion (Benedetti-Cecchi et al., 2003) et doit contribuer au processus de décision 

(Stewart-Oaten & Bence, 2001). Cependant, un grand nombre d’AMP ou de RA n’ont pas été 

mis en place avec des procédures d’évaluation clairement établies (Taggart et al., 2002) et très peu 

présentent des suivis réguliers (Castilla, 2000). 

En Méditerranée, environ 200 AMP ont été établies (Badalamenti et al., 2000) et plus de 

30 000 m3 de RA ont été immergés en Méditerranée française (Barnabé et al., 2000). Dans la 

plupart des cas, leur évaluation n’est constituée que d’études ad hoc ponctuelles et le choix des 

sites d’implantation n’a présenté que peu de justifications scientifiques (Castilla, 2000 ; Francour 

et al., 2001 ; Fraschetti et al., 2002 ; Pary, comm. personnelle). Pourtant, comme souligné par 

Roberts et Polunin (1993), “there is now a critical need for designed studies of management 

rather than the ad hoc approaches adopted to date”. Le processus d’évaluation doit être en rapport 

avec les objectifs de la structure. Seuls des objectifs clairement définis permettent d’établir les 

critères qui permettront l’évaluation. Nous nous concentrerons dans la présente étude sur les 

objectifs d’ordre écologique et halieutique ; ainsi, les effets sociétaux et économiques et leurs 

évaluations ne seront pas abordés de manière exhaustive même s’il est démontré que les systèmes 

économiques ont souvent des liens forts de manière directe ou indirecte sur les systèmes 

écologiques dans les zones côtières (Brown et al., 2001). 

Les effets écologiques observés des AMP sur les communautés benthiques et démersales, 

communément regroupés sous le terme d’ “effet réserve” (Bell, 1983), sont multiples (e.g. Bell, 

1983 ; Alcala & Russ, 1990 ; García-Rubies & Zabala, 1990 ; Roberts & Polunin, 1993 ; Francour, 

1994 ; Dufour et al., 1995 ; Harmelin et al., 1995 ; Attwood et al., 1997a ; Agardy, 1998 ; Allison et 

al., 1998 ; Boersma & Parrish, 1999 ; Caddy, 2000 ; Francour et al., 2001 ; Lubchenco et al., 2003). 

C’est pourquoi nous préférons parler d’effets réserve. D’une manière générale, la vaste majorité 

des espèces exploitées présente des augmentations d’abondance, de biomasse et/ou de taille 

moyenne quand la protection est effective. Les effets écologiques des RA sont également bien 

documentés (Bohnsack & Sutherland, 1985 ; Ambrose & Anderson, 1990 ; White et al., 1990 ; 
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Bohnsack, 1991 ; Bohnsack et al., 1994 ; Bombace et al., 1994 ; Grossman et al., 1997 ; Charbonnel 

et al., 2000 ; Zalmon et al., 2002). Dans la plupart des cas, de plus fortes abondances, densités et 

biomasses sont observées près des AR en comparaison de zones naturelles de contrôle non 

perturbées. Evaluer la performance écologique des AMP et des RA nécessite donc de suivre la 

structure des communautés présentes au niveau de ces structures. 

Caractériser les effets potentiels d’activités humaines sur les systèmes naturels est un 

problème central en écologie. Nous considérons en effet l’établissement d’AMP ou l’immersion 

de RA comme une intervention humaine pouvant avoir un impact sur un système antérieurement 

vierge de ces aménagements (bien qu’il ne soit pas vierge d’autres impacts d’origine anthropique). 

Cette approche ne préfigure pas de la valeur, positive ou négative, de ces interventions. La 

démarche généralement entreprise est de déterminer des critères d’évaluation, reliés à des 

variables mesurables ; l’estimation de ces paramètres est ensuite comparée entre les AMP ou RA 

et des points de références, dans le temps ou dans l’espace. La comparaison dans le temps de ces 

paramètres au niveau d’une AMP ou d’un RA donné, en prenant en compte d’autres facteurs 

expérimentaux, permet d’étudier l’évolution du système en fonction de l’impact préalablement 

identifié. L’évaluation et les suivis d’impacts environnementaux peuvent être perçus comme des 

tests statistiques de l’hypothèse nulle qu’une action humaine n’a pas eu d’impact sur son 

environnement (Fairweather, 1991a), ou que l’effet produit par cette action n’évolue pas dans le 

temps (i.e. un nouvel équilibre est immédiatement atteint). Les hypothèses alternatives doivent 

être énoncées de manière réaliste, en fonction de la connaissance du milieu. D’où la nécessité de 

suivis à long terme renseignant sur l’état du milieu. La procédure d’évaluation à travers des tests 

d’hypothèses peut fournir un outil puissant mais elle est sensible à la puissance statistique des 

tests (i.e. à la capacité des tests à détecter un effet s’il a réellement lieu) et aux fluctuations 

naturelles de la structure des communautés (García-Charton et al., 2000 ; Benedetti-Cecchi et al., 

2003) ou à d’autres sources de fluctuations que celles étudiées. Cela nécessite donc le 

développement de procédures analytiques capables de séparer les perturbations humaines des 

fluctuations spatio-temporelles que présentent la plupart des communautés. La première 

développée à cet effet fut la procédure BACI (Before After Control Impact) (Green, 1979), qui 

nécessite un point de référence avant l’impact afin de faire des comparaisons entre la zone 

impactée (i.e. AMP ou RA) et une zone contrôle, avant et après que l’impact ait eu lieu. Cette 

technique consiste à analyser l’évolution temporelle d’une variation spatiale. De nombreux 

développements en ont été faits depuis afin de séparer au mieux les impacts dus aux activités 

humaines des variations naturelles spatiales et temporelles, essentiellement en préconisant non 

plus un point de référence, mais une période de référence ; et non plus une, mais plusieurs zones 
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de contrôle (Faith et al., 1991 ; Underwood, 1991, 1992, 1993 ; Osenberg & Schmitt, 1994 ; 

Underwood, 1994 ; Wiens & Parker, 1995 ; Underwood, 1996 ; Hewitt et al., 2001). Certains ont 

adapté ces techniques à l’évaluation d’impact une fois que ce dernier a eu lieu (Glasby, 1997), 

mais cette méthode est tout de même moins puissante que les précédentes pour détecter un effet 

environnemental. Ces techniques d’analyse requièrent des protocoles d’échantillonnages adaptés 

et l’absence de tels protocoles est préjudiciable aux évaluations.  

Ces techniques ont été développées pour des tests univariés, qui ne nous permettraient 

que d’évaluer l’effet des AMP ou des RA espèce par espèce, de manière monospécifique, ou par 

l’intermédiaire de descripteurs synthétiques tels que la richesse spécifique ou des indices de 

diversité. Mais ces différentes métriques ne permettent pas d’analyser les covariations des 

différentes espèces. Deux assemblages totalement différents peuvent présenter des richesses et 

diversités semblables s’ils ont le même nombre d’espèces et les mêmes abondances par espèce. 

Les assemblages d’espèces sont définis comme des groupes d’espèces qui tendent à co-exister 

ensemble, en raison de préférences semblables en habitat ou parce qu’elles interagissent (Tyler et 

al., 1982 ; Murawisky & Finn, 1998 ; Jeanneret et al., 2003). Les AMP et les RA pouvant avoir un 

effet sur l’ensemble des espèces, il est nécessaire pour procéder à leur évaluation d’adopter une 

approche globale, prenant en compte l’ensemble du peuplement ( Terlizzi et al., 2005) et les 

forçages environnementaux (Botsford et al., 1997). Les méthodes d’évaluation d’impact doivent 

donc être adaptées à des techniques d’analyses multivariées. 

Les états de référence étant la plupart du temps absents des programmes de gestion 

existants (e.g. état initial du peuplement avant l’établissement d’une AMP ou de RA), il est 

nécessaire de pouvoir prendre en compte l’habitat pour réaliser des comparaisons pertinentes des 

assemblages de poissons. Les habitats préférentiels sont une des raisons majeures de la variabilité 

naturelle des communautés. L’habitat est un facteur clef pour expliquer la distribution et la 

structuration des peuplements de poissons à travers l’occupation de l’espace (Sale, 1998). Bien 

comprendre les relations entre les espèces et leurs habitats, qu’ils soient naturels ou artificiels, est 

d’une importance capitale dans la gestion des ressources marines (García-Charton & Pérez-

Ruzafa, 1999). Ne pas le prendre en compte dans la modélisation des fluctuations d’abondance 

des poissons est susceptible de se traduire par une variabilité résiduelle importante et un pouvoir 

explicatif moindre pour le modèle, voire même une invalidation du modèle. Ceci est 

particulièrement important quand il s’agit de comparer des abondances dans des zones distinctes, 

ce qui est indispensable pour évaluer l’impact de réserves. En l’absence de données initiales, c’est 

en intégrant les relations entre les assemblages et leurs habitats que des comparaisons spatiales 

effectives peuvent être réalisées afin d’intégrer la variabilité spatiale naturelle et d’entreprendre 
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des évaluations d’impact pertinentes. Ceci requiert le développement de méthodologies 

appropriées. 
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4 LE DÉVELOPPEMENT D’INDICATEURS 

La gestion des AMP et des RA nécessite des évaluations complexes avec des suivis 

adaptés, le plus souvent sur du long terme. Il est alors intéressant de pouvoir disposer 

d’indicateurs de la performance écologique de ces structures afin de suivre et de restituer aux 

gestionnaires les changements observés lors de l’évaluation (Blankenship & Leber, 1995). Un 

indicateur est une variable qualitative ou quantitative qui peut être obtenue à partir de mesures 

sur le terrain ou à partir de modèles (Pelletier et al., 2005) et qui est directement liée aux objectifs 

de gestion ou à une question scientifique. Il faut ici percevoir un indicateur de deux façons 

différentes. D’une part, cela peut être une synthèse ou une intégration de mesures complexes, 

prenant en compte différents paramètres et les reliant à une question posée ou à un objectif 

spécifique (Beliaeff, 2002). D’autre part, un indicateur peut être une simple variable dont les 

fluctuations représentent celles d’un système plus global. Par exemple, il est parfois trop difficile, 

trop coûteux, ou trop long de mesurer toutes les composantes d’un système écologique qui 

peuvent être affectées par une mesure de gestion et il est dans ce cas approprié de disposer d’un 

ou de plusieurs indicateurs de changement (Underwood et al., 2003). Un indicateur peut donc être 

utilisé comme un moyen de restitution de l’information ou comme un moyen de mesure (Linton 

& Warner, 2003). Il contribue au processus de décision (Stewart-Oaten & Bence, 2001) et c’est 

pourquoi il doit être réaliste et relié aux objectifs de gestion. Sa nature peut être qualitative ou 

quantitative. Dans tous les cas, les indicateurs doivent être sensibles et spécifiques à l’impact à 

évaluer tout en étant indépendant des biais éventuels de l’échantillonnage ou des observateurs. 

Par exemple, pour Harmelin et al. (1995), la richesse spécifique n’est pas un paramètre assez 

sensible pour des comparaisons entre de sites lors de suivis réguliers. Les indicateurs doivent 

évoluer d’une manière prévisible selon les effets attendus, à des échelles spatiale et temporelle 

clairement identifiées et doivent être capables de fournir une évaluation continue sur une large 

gamme de variations (Noss, 1990 ; Kremen, 1992). 

De telles approches présentent un intérêt. Cela permet en premier lieu de fournir un outil 

d’aide à la décision (Garcia & Staples, 2000), par une simplification, une quantification et une 

restitution plus aisée de l’information à des gestionnaires, administrateurs ou décideurs. D’autre 

part, avec des indicateurs, il est plus aisé de disposer de méthodes d’évaluation plus rapides et 

mieux adaptées à la gestion. Ces intérêts se sont manifestés par le développement d’évaluations à 

travers des techniques de substitut d’habitats (Ward et al., 1999 ; Banks & Skilleter, 2002 ; Stevens 

& Connolly, 2004), d’identification de niveaux taxinomique moins élevés ou d’utilisation de 

données de présence/absence (Harmelin, 1999), ou d’espèces ou de groupes indicateurs 

(Harmelin et al., 1995 ; Ward et al., 1999 ; Gladstone, 2002 ; Browman et al., 2004). 
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Le développement d’espèces indicatrices s’est souvent borné à n’utiliser qu’une ou 

quelques espèces (Landres et al., 1988). Le problème avec cette approche est que seule une 

fraction du peuplement est prise en compte. Ainsi, en suivant de telles indications, des mesures 

de gestion pourraient résulter en la protection d’une espèce au détriment d’autres, sans en avoir 

une complète connaissance. En pratique, Oberdorff et al., (2002) soulignent le passage progressif 

du concept d’espèce indicatrice (ou des indices de diversité) vers des approches plus intégrées 

basées sur des indices multiparamétriques fondés sur la structure du peuplement. Dans ce 

contexte, on conçoit que les approches existantes, pour la plupart univariées, ne sont pas les plus 

appropriées pour contribuer à la mise en place d’indicateurs de suivi des écosystèmes dans les 

AMP et autour des RA. Les indices de richesse ou de diversité spécifique sont les seuls indices 

synthétiques considérés dans la plupart des études. L’utilisation d’une grande variété d’espèces 

indicatrices (Noss, 1990), d’espèces indicatrices construites à travers une analyse de l’ensemble du 

peuplement, ou d’indicateurs multivariés (Claudet et al., soumis) permet d’augmenter la résolution 

et la pertinence de l’évaluation. Cette précision accrue sera d’autant plus forte que les variations 

en utilisation des habitats ou des réponses aux changements environnementaux sont connues 

pour les espèces inclues dans cette démarche. 
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5 LA DÉMARCHE DE L’ÉTUDE 

Notre démarche est essentiellement méthodologique. Afin de procéder aux évaluations, 

nous avons adopté une approche globale prenant en compte l’ensemble du peuplement. En effet, 

dans une perspective de gestion des ressources et des écosystèmes, et pour mieux comprendre 

l’évolution des peuplements en réponse à la mise en place d’une AMP ou de RA, un diagnostic 

par espèce n’est pas nécessairement approprié. Un diagnostic global sur l’efficacité de l’AMP ou 

des RA vis-à-vis des objectifs de gestion est certainement plus utile aux gestionnaires. 

Dans notre étude, nous nous proposons de travailler à la construction d’indicateurs 

multiparamétriques permettant un diagnostic statistiquement testable de l’impact de mesures de 

gestion sur les assemblages de poissons démersaux-benthiques et plus généralement sur les 

écosystèmes littoraux. Par ailleurs, on insistera sur la prise en compte de la variabilité de l’habitat 

et de la variabilité saisonnière, qui sont des facteurs structurants fondamentaux de la distribution 

spatiale des espèces. Nous étudierons plus particulièrement les protocoles expérimentaux et les 

méthodes d’analyse appropriés à la mise en place d’un suivi récurrent des AMP et des RA. Nous 

développerons notre méthodologie à partir de données existantes sur différents cas d’étude en 

Méditerranée française occidentale.  

Chaque chapitre de ce mémoire peut être lu indépendamment des autres. La Figure I-1 

schématise la démarche développée au cours de la thèse en présentant les questions qui se sont 

posées, les problèmes qui se sont présentés et les moyens entrepris pour y répondre. Le premier 

chapitre est constitué par cette présente introduction. Le Chapitre II propose une synthèse 

bibliographique de l’évaluation des AMP et des RA, de l’élaboration des objectifs à la mise en 

place de suivis, à travers les relations entre gestion et études scientifiques. Il a fait l’objet d’une 

publication (Claudet & Pelletier, 2004). Le Chapitre III présente une méthodologie permettant de 

concevoir et de planifier des protocoles expérimentaux pour des évaluations de RA. La démarche 

recouvre l’élaboration des objectifs, l’identification des critères d’évaluation et la construction des 

protocoles d’étude et d’échantillonnage à mettre en place afin d’évaluer les caractéristiques 

physiques et biologiques des RA. Certaines expériences en Languedoc-Roussillon sont également 

présentées. Le Chapitre IV présente différents types d’indicateurs pour l’évaluation des AMP. La 

première partie de ce chapitre correspond à une approche pluridisciplinaire des différents 

indicateurs utilisés dans les processus d’évaluation des AMP. La bibliographie citée provient 

essentiellement des récifs coralliens mais les conclusions qui en sont tirées peuvent largement 

s’appliquer aux écosystèmes tempérés. La pertinence et l’efficacité de ces indicateurs y sont tour à 

tour évaluées. Ce chapitre a fait l’objet d’une publication (Pelletier et al., 2005). La seconde partie 

de ce chapitre compare les contributions respectives des études empiriques et des approches par 
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modélisation dans le développement d’indicateurs écologiques et halieutiques de l’effet des AMP. 

Cette étude est issue d’un groupe de travail dirigé par D. Pelletier et a fait l’objet d’une 

présentation lors d’une conférence internationale (Pelletier et al., 2004) ; une publication est en 

cours et cette partie en reprend l’essentiel. Le Chapitre V contient les analyses de différents cas 

d’étude. La première partie de ce chapitre présente les travaux réalisés sur la Réserve Naturelle 

Marine de Cerbère-Banyuls. A partir des données existantes, nous avons en premier lieu évalué 

l’effet de la réserve sur les densités et les présences/absences des espèces de poissons les plus 

fréquentes par une méta-analyse (Claudet et al., 2004c). A partir d’une partie de ces données, nous 

avons réalisé un diagnostic global des sources de variabilité dans la structure des assemblages de 

poissons et établi une hiérarchisation des effets de la protection et de facteurs environnementaux 

sur les assemblages de poissons (Claudet et al., 2004b). Les variables environnementales ont été 

extraites d’un système d’information géographique par une démarche originale afin de modifier la 

résolution spatiale des types d’habitat disponibles aux poissons et de disposer d’information 

quantitative sur la complexité topographique. La seconde partie de ce chapitre présente les 

travaux entrepris à partir de données issues de la réserve du Cap Couronne du Parc Marin de la 

Côte Bleue et réalisés afin de mettre en évidence un effet global de la réserve sur les assemblages 

de poissons (Claudet et al., 2004a). Ce cas d’étude est particulièrement intéressant car il dispose de 

données antérieures à la mise en réserve de la zone considérée. L’effet de la protection a été testé 

sur différents groupements d’espèces en fonction de critères écologiques ou halieutiques et 

l’échelle temporelle de la réponse à la protection a été évaluée. Des indicateurs d’évaluation et de 

suivis ont ensuite été développés. Ce travail a fait l’objet d’une publication (Claudet et al., soumis). 

Le Chapitre VI propose une démarche pour l’optimisation de protocoles expérimentaux à travers 

des analyses de puissance statistique. Le Chapitre VII contient la discussion générale de notre 

travail ainsi que des perspectives. Enfin, tous les travaux cités, y compris au sein des articles 

constituant certains chapitres ou parties de chapitre, sont référencés en fin d’ouvrage. 

 



 

14 

Définir les objectifs
de gestion

et d'évaluation
et la place des suivis

Claudet et Pelletier, 2004

Chapitre II

Pelletier et al., 2005

Chapitre VI-A

Proposer une démarche
conceptuelle pour planifier

et concevoir des
protocoles expérimentaux

d'évaluation

Rassembler et évaluer
les indicateurs existants

en fonction de
leur pertinence

et de leur efficacité

Comparer et choisir
entre

approche empirique
et approche

par modélisation

Chapitre III

Chapitre VI-B

Claudet et al., 2004c

Chapitre V-A

Procéder à une
méta-analyse des données
dans le but d'augmenter
la puissance statistique

Claudet et al., 2004b

Chapitre V-A

Choisir l'échelle spatiale et
hiérarchiser les effets

de l'habitat et
de la protection

Claudet et al., 2004a

Claudet et al., soumis

Chapitre V-B

Utiliser la procédure BACI
et adapter des techniques

de tests multivariés

Optimiser les
protocoles expérimentaux

par des analyses
de puissance statistique

Chapitre VI

Forte disparité entre effets
attendus et observés

et absence de
protocoles de suivis

Différents effets possibles
en relation avec différents

critères d'évaluation

Pour un même critère
d'évaluation

deux méthodes
pour développer
des indicateurs

Difficulté de l'évaluation :
protocoles inadaptés,

faible puissance des tests,
impasses méthodologiques
par analyses multivariées

Forte variabilité
naturelle à prendre
en compte dans les

comparaisons spatiales

Existence de données
avant l'établissement

de l'AMP

Fort lien entre
magnitude des effets,

effort d'échantillonnage
et capacité des tests

à détecter des impacts
environnementaux

ANALYSES INFERENTIELLES DES DONNEES D'AMP

ANALYSES EXPLORATOIRES DES DONNEES D'AMP

ANALYSES EXPLORATOIRES DES DONNEES DE RA

ETAT DE L'ART SUR LES EFFETS ET L'EVALUATION DES AMP ET DES RA

Analyses et méthodologies
d'évaluation limitées

en raison des protocoles
expérimentaux

 

Figure I-1 : Schéma de synthèse de la démarche développée au cours de la thèse.  
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TRANSITION 
 

Nous venons de voir dans le chapitre précédent que toute démarche d’évaluation d’une 

mesure de gestion telle que les aires marines protégées ou les immersions de récifs artificiels doit 

être mise en relation avec les objectifs de gestion de ces mesures. Evaluer un effet ou une 

performance nécessite de développer des critères d’évaluation avec des seuils ou des valeurs de 

références qui ne peuvent être fournis qu’en relation avec ces objectifs. Les démarches 

d’évaluation doivent aller de pair avec des suivis des caractéristiques du système d’étude. Ces 

suivis permettent éventuellement de préciser les objectifs initiaux à travers les propriétés du 

système qu’ils révèlent. Cette précision est nécessaire car les mesures évaluées ne pourront 

jamais être performantes au regard d’objectifs inatteignables ou irréalistes. Ils permettent 

également de mettre en évidence des effets inattendus, néfastes ou positifs pour l’écosystème et 

d’adapter les évaluations à d’éventuels changements d’objectif. 

L’efficacité d’une évaluation et l’efficience de suivis dépendent de la capacité du 

protocole expérimental à mesurer de manière pertinente un certain nombre de variables et à les 

analyser de façon adéquate pour déterminer si les objectifs sont bien atteints. Les études sur les 

récifs artificiels manquent cruellement de suivis appropriés et quelques fois d’une certaine 

rigueur dans la conception des protocoles expérimentaux. Ces structures artificielles se prêtent 

pourtant particulièrement bien à l’expérimentation de par les différents types de contrôle qu’elles 

permettent. Nous présentons dans le chapitre qui suit les étapes essentielles de la construction de 

protocoles expérimentaux pour l’évaluation des récifs artificiels, allant de la conception et de la 

planification des protocoles au choix des paramètres à mesurer et à analyser. 
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1 CONCEVOIR ET PLANIFIER UNE ÉVALUATION 

1.1 Evaluer la performance des récifs artificiels en tant que 
mesure de gestion 

Les Récifs Artificiels (RA) doivent ici être perçus comme un outil de gestion de la bande 

côtière. Leur immersion est décidée par des maîtres d’ouvrage qui sont en Méditerranée 

essentiellement des collectivités locales. Jusqu’à présent, celles-ci détiennent également l’initiative 

du choix des types de module constituant les futurs RA et de la conception du programme 

d’immersion, allant de l’agencement des modules entre eux pour former un RA à l’élaboration 

d’un réseau de RA. Le bénéficiaire du projet en étant rarement le financeur, il n’y a pas de 

régulation faite par la rentabilité du projet, tant en terme financier qu’en relation avec les objectifs 

de gestion, qu’ils soient écologiques, halieutiques ou sociétaux. De plus, le fait que les RA ne 

soient pas visibles par tous les usagers de la bande côtière ne facilite pas la prise de conscience par 

les administrateurs locaux de la nécessité des évaluations. Ainsi, pour tout programme 

d’immersion, l’IFOP (Instrument Financier d’Orientation de la Pêche) impose, par une directive 

européenne, de réaliser des suivis scientifiques sur cinq ans des RA immergés afin d’évaluer leur 

performance. En effet, suite à la réalisation d’un programme d’immersion de RA, de nombreuses 

questions sont posées. Ces questions peuvent être directement reliées à la gestion des usages et 

des ressources associés ou concerner des champs plus scientifiques : quelle est la durée effective 

des RA ? Quels coûts et bénéfices économiques sont attendus ? Les RA vont-ils sintégrer dans 

les paysages écologique, social et économique locaux sans interférer avec des usages préexistants ? 

Ces structures permettent-elles de faire respecter la réglementation en vigueur quant à 

l’interdiction des chalutages au sein de la bande des trois milles ? Des organismes vivants 

peuvent-ils s’installer et perdurer sur les RA, et si oui, quelles espèces peuvent-elle être prélevées 

par pêche ? L’exploitation de ces ressources est-elle durable ? Les RA contribuent-ils à la 

restauration écologique ? Peuvent-ils être utiles à la recherche ? Répondre à l’une de ces questions 

revient à évaluer la performance des RA quant à l’accomplissement d’un objectif souhaité. Il 

convient ici de préciser ce qu’est la performance d’un récif et de définir la démarche permettant 

une évaluation de cette dite performance. La Figure III-1 schématise la démarche menant à une 

évaluation de RA. 

De nombreux effets des RA sont énoncés dans la littérature, mais un grand nombre de 

ces études présentent des lacunes, tant au niveau des protocoles d’échantillonnage que de la 

rigueur de l’approche et donc de la fiabilité des résultats (Santos et al., 1996b ; Baine, 2001). La 

démarche proposée n’est bien sûr pas rigide mais tend à fournir un canevas pour la réalisation de 

protocoles rigoureux d’évaluation. La recherche sur les RA est en plein développement et il 
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devient nécessaire de pouvoir comparer de manière consistante différentes recherches conduites 

sur de telles structures et de pouvoir réaliser des études holistiques et synthétiques (Jensen & 

Collins, 1995 ; Ardizzone et al., 1996b ; Jensen et al., 2000 ; Jensen, 2002b ; Seaman, 2002). En 

s’inspirant de la structure proposée par Seaman (2000), nous considérons successivement les 

évaluations physique et biologique des RA. Ensuite, nous présentons quelques suivis de RA en 

Méditerranée française occidentale (Collart & Charbonnel, 1998 ; Charbonnel et al., 2001 ; 

Dutrieux et al., 2002), à titre d’exemple et pour montrer, le cas échéant, de quelle manière les 

protocoles usuellement entrepris peuvent être améliorés. Mais avant tout, il est important de 

remarquer que la performance d’un RA dépend entièrement de l’objectif pour lequel il a été mis 

en place et dans le meilleur des cas, conçu. Ces objectifs déterminent les critères de succès et le 

type de suivi à mettre en place pour les évaluer. 

But
et

objectifs généraux
du récif

Objectifs spécifiques
et

critères et mesure
de succès

Collecte, stockage
et

analyse des données

Protocole d'étude
et

plan d'analyse

Types de suivis

Synthèse de 
l'information et
évaluation de

l'objectif
 

Figure III-1 : Démarche de l’évaluation de la performance de récifs artificiels (à partir de Seaman & Jensen, 2000). 

1.2 Des objectifs des récifs artificiels au choix de l’étude à 
réaliser pour évaluer leur performance 

1.2.1 Les objectifs de gestion des récifs artificiels et les critères de succès 

Le but d’une évaluation est de collecter les informations nécessaires pour déterminer si le 

récif atteint effectivement les objectifs qui lui ont été assignés. Pour ce faire, les objectifs doivent 

être reliés à des variables mesurables, ou à des métriques calculées à partir de ces variables, qui 

peuvent constituer des indicateurs de suivi. L’objectif est atteint si ces indicateurs correspondent 

à un critère prédéfini ou atteignent un niveau préalablement souhaité. Une évaluation 

scientifiquement rigoureuse de la capacité d’un RA à atteindre les objectifs pour lesquels a eu lieu 
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l’immersion nécessite une compréhension préalable de ces objectifs (Miller, 2002 ; Claudet & 

Pelletier, 2004). Concevoir un protocole de suivi pour l’évaluation d’un RA nécessite donc de 

regrouper (i) les objectifs spécifiques du récif et (ii) les caractéristiques ou critères qui doivent être 

mesurés et analysés pour déterminer le degré de succès du RA quant à l’accomplissement de 

chaque objectif spécifique. Un RA peut avoir plusieurs objectifs mais à chaque objectif doit être 

relié à un (ou plusieurs) critère(s) de succès. 

Les objectifs de l’immersion de RA sont le plus souvent liés à la protection des habitats 

(Polovina, 1991 ; Guillén et al., 1994 ; Pickering et al., 1998 ; Ramos-Esplà et al., 2000), au 

développement des pêcheries (Nakamura, 1985 ; Samples & Sproul, 1985 ; Polovina, 1991 ; 

Bohnsack et al., 1994), à la profitabilité économique (Whitmarsh & Pickering, 1995, 1997), à la 

conservation de la biodiversité ou la connaissance écologique, en particulier des processus de 

colonisation d’un habitat vierge (Bohnsack & Sutherland, 1985 ; Ardizzone et al., 1996b ; Barnabé 

et al., 2000). La gamme d’objectifs attendus peut être énumérée comme suit :  

• réduction des impacts néfastes sur les habitats existants à travers l’exclusion des 

chaluts et restauration des habitats dégradés ; 

• assurance de profits économiques, à travers les activités de pêche ou de plaisance ; 

• accroissement des pratiques de pêche peu coûteuses, en réduisant les coûts de 

déplacement pour la flotte côtière ; 

• réduction de conflits entre usagers, en particulier entre les flottes côtières et 

hauturières ; 

• augmentation de la biomasse, en fournissant des abris contre la pêche ; 

• augmentation de la diversité faunistique, en fournissant de nouveaux habitats ; 

• amélioration de la connaissance sur les processus de colonisation. 

Pour Bohnsack et Sutherland (1985) et Bohnsack et al. (1994), le but premier des RA est 

de permettre la durabilité des pêcheries. L’engouement pour l’immersion de RA en Languedoc-

Roussillon, outre le fait qu’il y ait indéniablement un effet de mode, de commune à commune, est 

de faire respecter la législation concernant l’interdiction des chalutages en zone côtière et de 

permettre d’autre part la pérennité des emplois liés à la pêche artisanale (Duclerc et al., 1985 ; 

Pary, 2000). En revanche, en plus des raisons halieutiques, en Australie ou aux Etats-Unis, les RA 

sont immergés pour des usages récréatifs tels que la plongée sous-marine (Murray & Betz, 1994 ; 

Murray et al., 1999 ; Ditton et al., 2002), tandis qu’au Royaume-Uni ils le sont également pour 

limiter l’érosion des côtes (Collins et al., 1994). Les objectifs de soutien aux pêcheries locales 

artisanales se retrouvent en Inde et aux Philippines (White et al., 1990 ; d’Cruz et al., 1994). Les 

critères de succès éventuel seront développés dans les deux sections suivantes mais les aspects 
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sociétaux et économiques (hors pêche) ne seront pas abordés, bien qu’ils aient une importance 

réelle. 

D’autres caractéristiques des RA ne sont que rarement considérées dans la littérature. Les 

effets éventuels sur les communautés benthiques des sédiments meubles alentours ne sont que 

très peu reliés de manière directe aux objectifs halieutiques et économiques, voire même 

écologiques. Ces effets, s’ils existent, se traduisent par des augmentations ou des diminutions de 

densité selon les espèces, mais ne sont toujours que très limités autour des RA (Ambrose & 

Anderson, 1990 ; Danovaro et al., 2002 ; Fabi et al., 2002), pouvant cependant avoir une influence 

sur les transferts de production secondaire et d’énergie vers les niveaux trophiques supérieurs. De 

récentes études se consacrent à l’étude de structures non initialement destinées à constituer des 

récifs artificiels mais qui le sont de facto, comme des brise-lames (Guidetti et al., 2005), des épis 

anti-érosion (Pinn et al., 2005), ou des marinas (Bulleri & Chapman, 2004). 

1.2.2 Les objectifs de l’évaluation 

Il ne faut pas confondre les objectifs des RA (ceux pour lesquels ils ont été immergés) 

avec ceux de l’évaluation. En effet, en plus de spécifier les objectifs du récif, il est nécessaire, lors 

de la planification de l’étude, de développer les objectifs de l’étude elle-même en identifiant lequel 

des objectifs spécifiques du récif doit être examiné par un suivi particulier. Les buts d’une telle 

étude peuvent également chercher à analyser et évaluer le succès de différents objectifs d’un 

même récif. Or, ces objectifs peuvent être contradictoires (e.g. des conflits peuvent émerger à 

vouloir favoriser à la fois la pêche artisanale, la pêche de plaisance et la plongée sous-marine sur 

une même structure artificielle). C’est pourquoi quand un RA ou un réseau de RA à évaluer ont 

plusieurs objectifs, il est préférable de réaliser une hiérarchisation des objectifs des RA afin de 

déterminer les objectifs prioritaires de la démarche d’évaluation. Bien que cela soit très rarement 

le cas, il est souhaitable que cette hiérarchisation soit réalisée de concert entre les administrateurs 

du projet, les gestionnaires et les différents usagers, présents ou futurs (Claudet & Pelletier, 2004). 

Outre le Languedoc-Roussillon, où la demande d’immersion se fait souvent à travers les 

prud’homies de pêche, des exemples existent où les pêcheurs ont été impliqués dans les 

programmes de RA (Chou et al., 2002). Il existe des projets comme au Royaume-Uni où tous les 

types d’usagers sont inclus dans le processus de décision (Sayer & Wilding, 2002). Ce type de 

démarche, bien qu’elle puisse sembler lourde à mettre en place, peut s’avérer fort utile car, par 

exemple, l’immersion des premiers RA du golfe d’Aigues-Mortes a pris 12 ans avant de débuter 

effectivement, et ce pour cause de conflits entre riverains. 

Lorsque l’évaluation fait partie intégrante du programme d’immersion (comme c’est 

maintenant nécessairement le cas en Europe à travers les fonds IFOP), protéger un certain 
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nombre de RA de la zone, identiques en tout points à ceux qui seront exploités, serait un atout 

majeur dont pourrait profiter le processus d’évaluation. Ils fournissent de très bons points de 

référence pour évaluer l’impact de la pêche sur les assemblages associés aux RA ainsi que leur 

capacité à développer de la biomasse exploitable. 

1.2.3 Les différents types de suivi de la démarche d’évaluation 

Seuls des suivis des RA permettent de valider si le ou les objectifs pour lesquels ils ont été 

immergés sont réellement atteints et de vérifier en parallèle l’absence d’effets néfastes. Outre ce 

rôle direct dans le processus d’évaluation, l’information ainsi produite peut être à la base de 

nouvelles orientations du programme, tant en terme d’objectifs et de réglementation que de 

nouvelles immersions. 

En raison des limites de budget, en personnel et en temps disponible pour l’évaluation de 

la performance des RA, il est nécessaire de réaliser les mesures les plus adaptées avec un effort 

d’échantillonnage adéquat. De nombreux auteurs ont discuté des données nécessaires pour 

évaluer des RA en relation avec certains types d’objectifs (e.g. Bohnsack & Sutherland, 1985, pour 

une synthèse). Ce sont les objectifs de l’évaluation qui fixent le type de suivi à réaliser et les 

champs scientifiques nécessaires à une telle étude. 

On peut ici définir trois approches basées sur une progression nécessitant des besoins 

croissants en effort d’échantillonnage et en analyse de données (Seaman & Jensen, 2000) (voir 

aussi Eberhardt & Thomas, 1991, pour une classification plus exhaustive des différents types 

d’études environnementales incluant les trois types d’approches traitées présentement). Une étude 

purement descriptive (approche de type I) permet d’obtenir une image instantanée d’une ou de 

plusieurs caractéristiques du RA et ne nécessite pas de méthodes complexes de collecte de 

données ou d’analyses statistiques. Une approche analytique et comparative (approche de type II) 

permet la comparaison de certaines caractéristiques. Elle nécessite des analyses plus poussées, 

incluant des comparaisons dans le temps et dans l’espace. Enfin, pour des analyses visant à établir 

des relations entre différents processus ou à réaliser des prédictions (approche de type III), des 

liens de causalité sont explorés, nécessitant des investigations et des analyses de données plus 

poussées. Précisons de manière générale le contenu de ces approches. 

1.2.3.1 Approche descriptive (type I) 

C’est à ce niveau que l’information première concernant un RA est collectée. Cette 

évaluation descriptive des caractéristiques d’un RA se décompose en trois étapes : 
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Tableau III-1 : Type d’information à collecter pour les différents types de suivi, en relation avec les questions posées 
pour l’évaluation (modifié à partir de Sheng, 2000). 

TYPE I : DESCRIPTIONS 

Type I-A : Suivis avant l’immersion 

Questions posées Mesures à réaliser pour y répondre 
Les caractéristiques du site sont-elles adaptées 
pour l’immersion de RA ? 

- Profondeur 
- Marée éventuelle 
- Courants à différentes profondeurs 
- Période et hauteur de la houle 
- Visibilité 
- Composition, densité, fractions de taille et 

potentiel redox du sédiment 
Type I-B : Suivis immédiatement après l’immersion 

Les caractéristiques du RA ou du réseau de RA 
immergé correspondent-elles à celles prévues ?

- Mesures des caractéristiques de localité et de 
condition des récifs en plongée sous-marine 
(e.g. ensablement, envasement) 

Type I-C : Suivis ponctuels 

Le RA est-il toujours présent ? 
Son emplacement ou la position des modules 
a-t-elle été modifiée (courants/chalutages) ? 
Peut-il remplir sa fonction de protection ? 
Quelles sont la faune et la flore associées au 
RA et à l’environnement naturel adjacent ? 
Quelle est la structure des assemblages ? 
Quelle peut être la productivité du RA ? 

- Mêmes mesures que pour les types I-A et -B 
- Abondance, totale et par espèce 
- Structure de taille 
- Biomasse 
- Maturité sexuelle 
- Richesse 
- Indices de diversité 
- Présence/absence 

TYPE II : COMPARAISONS 

Le RA remplit-il les objectifs fixés ? 
De quelle manière le RA affecte-t-il les 
processus physiques locaux ou à plus grande 
échelle ? 
De quelle manière les processus physiques et 
biologiques diffèrent-ils entre deux sites ? 
La performance de RA proches diffère-t-elle, 
et si oui, pourquoi ? 
Quels sont les organismes associés de manière 
permanente au RA ? 
Quelle est la capturabilité des espèces à valeur 
commerciale présentes ? 

- Mêmes mesures que pour les types I-A et -B 
- Salinité à différentes profondeurs 
- Température à différentes profondeurs 
- Turbidité à différentes profondeurs 
- Courantologie à différentes profondeurs 
- Luminosité à différentes profondeurs 
- Abondance, totale et par espèce 
- Structure de taille 
- Biomasse 
- Maturité sexuelle 
- Richesse 
- Indices de diversité 
- CPUE 

TYPE III : INTEGRATIONS 

De quelle manière les processus physiques 
interagissent-ils avec les processus biologiques 
au niveau du site de RA ? 
Ce site est-il effectivement plus adapté que 
d’autres dans la même aire géographique ? 
Les caractéristiques du RA peuvent-elles être 
modifiées pour maximiser sa performance ? 

- Mêmes mesures que pour le type II 
- Modélisations mathématiques 
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Les suivis avant l’immersion (type I-A). Les personnes visant à établir des RA 

(administrateurs, gestionnaires, ou scientifiques) devraient être responsables de la bonne sélection 

du site d’immersion. Ceci peut être fait par un suivi avant l’immersion des sites potentiels afin de 

choisir le plus approprié par l’intermédiaire d’une collecte de données adéquates (Tableau III-1). 

Ces données doivent être collectées sur des périodes de temps suffisamment étendues afin de 

permettre d’évaluer la variabilité temporelle du système. La variabilité spatiale doit être quantifiée 

si plusieurs sites d’une même localité peuvent être choisis. 

Les suivis immédiatement après l’immersion (type I-B). Ils permettent de décrire les 

conditions et l’évolution des caractéristiques physiques et biologiques des RA immédiatement 

après leur immersion (Tableau III-1). Si le premier type de suivi (I-A) n’a pu être mis en œuvre, il 

est indispensable de réaliser une étude aussitôt après l’immersion du RA (type I-B) (Branden et al., 

1994). Ces données pourront servir en cas d’effet négatif visible sur le récif (e.g. ensablement) afin 

d’en déterminer la cause. Il est important de pouvoir prendre ces mesures en différents points de 

la structure verticale du RA. Ces suivis doivent être répliqués de manière rapprochée dans le 

temps.  

Les suivis à long terme (type I-C). Il convient ici de suivre régulièrement toutes les 

variables pertinentes (Tableau III-1) de l’évolution du récif. Le pas de temps entre ces suivis peut 

être plus espacé que pour les suivis immédiatement après l’immersion. Cette approche permet de 

vérifier si le récif a bien été immergé comme initialement proposé et de déterminer les 

caractéristiques du récif. Toutes les disciplines peuvent ici être utiles : ingénierie pour déterminer 

le positionnement et l’espacement entre les matériaux immergés ; la biologie et l’écologie pour 

identifier les premières espèces colonisatrices de poissons, de végétaux et d’invertébrés ; et 

l’économie et la sociologie pour décrire les premiers usages faits de ce récif. Une telle étude est 

brève et peut n’être que qualitative et constitue une image instantanée du RA. Mais il est 

préférable qu’elle soit quantitative et répétée dans le temps afin de s’intégrer dans une série à long 

terme et devenir un élément d’une approche de type II. D’un point de vue biologique, ce niveau 

d’information correspond à une description des assemblages. Cela inclut aussi bien une 

description statistique des variables observées (e.g. abondances, tailles) que des paramètres 

synthétiques des peuplements présents (e.g. richesse, diversité).  

1.2.3.2 Approche comparative (type II) 

Cette approche est bien adaptée à l’évaluation de la performance des RA par rapport aux 

objectifs fixés (Tableau III-1). Elle est particulièrement adaptée pour déterminer la structuration 

du récif, que ce soit en termes physiques (e.g. modification de la courantologie due aux unités 

récifales) ou pour étudier le système écologique présent sur le récif ou en périphérie (White et al., 
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1990 ; Polovina, 1991 ; Johnson et al., 1994 ; Pondella II & Stephens, 1994 ; Stephens et al., 1994 ; 

Ardizzone et al., 1996a ; Santos et al., 1996a ; Carr & Hixon, 1997 ; Santos & Monteiro, 1997, 

1998 ; Rilov & Benayahu, 2000 ; Pondella II et al., 2002 ; Relini et al., 2002a ; Relini et al., 2002b ; 

Zalmon et al., 2002). Une telle approche permet l’analyse des assemblages présents sur le récif, de 

leur structuration et de leur évolution. Ce second niveau d’information permet de réaliser des 

comparaisons spatiales et/ou temporelles des assemblages faunistiques ou des caractéristiques 

physiques entre des RA entre eux, ou entre des récifs artificiels et naturels. Cette approche 

permet également de déterminer les intérêts présents des usagers (Murray & Betz, 1994 ; 

Whitmarsh & Pickering, 1995, 1997 ; Pickering et al., 1998) et ainsi d’évaluer les différents usages 

pouvant entrer en compétition (e.g. pêche artisanale vs. pêche de plaisance vs. plongée sous-

marine). 

Pour répondre à cette problématique il est nécessaire de conduire une étude à différents 

moments dans la période suivant l’immersion du RA. Une telle étude à long terme permet de 

suivre l’évolution du récif. La périodicité des suivis pour une telle évaluation est à choisir par 

l’expérimentateur mais ne doit pas dépasser l’année. Idéalement, les suivis permettront de prendre 

en compte la variabilité saisonnière. Un effort d’échantillonnage et des techniques statistiques 

d’analyse plus poussés sont nécessaires en comparaison d’une approche descriptive. 

1.2.3.3 Approche intégrative (type III) 

Les études sur les liens de causalité ont pour but d’analyser les relations au sein des 

communautés biotiques et entre ces communautés et l’environnement adjacent (Tableau III-1). 

Contrairement à l’approche analytique précédente, qui se focalise sur l’évolution structurale du 

récif lui-même, ce niveau d’analyse permet de décrire la manière dont le récif interagit avec son 

environnement et de comparer son fonctionnement à celui d’autres RA ou d’autres types 

d’habitat ou même avec des techniques alternatives de gestion des pêches (Diamant et al., 1986 ; 

Polovina & Sakai, 1989 ; Ambrose & Anderson, 1990 ; Bohnsack et al., 1994 ; Bombace et al., 

1994 ; d’Cruz et al., 1994 ; Fabi & Fiorentini, 1994 ; Santos et al., 1995 ; Badalamenti et al., 2002 ; 

Danovaro et al., 2002 ; Fabi et al., 2002 ; Godoy et al., 2002 ; Sánchez-Jerez et al., 2002 ; Wilding & 

Sayer, 2002a ; D’Anna et al., 2004 ; Perkol-Finkel & Benayahu, 2005). Cette approche permet 

également de prédire l’évolution d’une ou de plusieurs caractéristiques du récif ou des 

assemblages écologiques qui lui sont associés (Pitcher et al., 2000 ; Osenberg et al., 2002 ; Pitcher 

et al., 2002). Ces prédictions sont obtenues par des modélisations mathématiques. La plupart du 

temps, pour bien calibrer le modèle, une importante quantité de données est requise. D’un point 

de vue biologique et écologique, ce troisième niveau d’information permet de déterminer 

l’influence de facteurs environnementaux sur les estimateurs faunistiques. Si une relation claire 
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entre les variations de certains descripteurs faunistiques et un ou plusieurs facteurs est révélée, les 

futures conceptions, constructions et immersions de RA pourront bénéficier de cette information 

(Seaman, 1996) et être optimisées en fonction des objectifs pour lesquels le RA est pensé. 

La périodicité des suivis peut être la même que pour les évaluations de type II mais le 

protocole doit ici prendre en compte la variabilité spatiale et plusieurs récifs doivent être suivis de 

la même façon et idéalement, au même moment. Ces types d’étude requièrent de plus forts 

investissements en temps, en personnel et en ressources financières que les deux approches 

précédentes. 

1.3 Elaboration du protocole d’évaluation 

1.3.1 Choix du type d’information à collecter 

Trois des étapes les plus cruciales dans le processus de construction du protocole 

d’évaluation consistent (i) à choisir les variables ou métriques à mesurer (Tableau III-1), (ii) à 

définir les méthodes de mesure ou d’échantillonnage à utiliser et (iii) à relier ces caractéristiques 

échantillonnées aux objectifs du récif par l’intermédiaire des critères de succès. Si cette liaison ne 

peut être faite durant cette phase de préparation, ce serait une perte de temps que de mesurer, 

collecter et analyser de telles données. 

Formaliser les objectifs de l’étude aide à choisir quelles données sont critiques pour 

l’évaluation ; de même, développer les plans d’analyses statistiques avant l’échantillonnage permet 

d’identifier clairement ce dont il sera nécessaire. Une fois que l’on a déterminé ce qu’il est 

préférable de mesurer, la réflexion doit être placée sur le choix du protocole d’échantillonnage : 

les périodes et les dates d’échantillonnage, les sites d’échantillonnage, l’organisation ou non de 

l’échantillonnage en différentes strates ou niveaux hiérarchiques, la technique d’observation et le 

nombre d’échantillons. Ces choix doivent être spécifiques aux récifs étudiés et aux objectifs qui 

leur sont assignés. Le choix adéquat des échelles d’échantillonnage assure que le protocole 

d’échantillonnage soit suffisamment robuste pour une évaluation effective de réponses non 

anticipées. 

1.3.2 Structure temporelle du protocole d’évaluation 

La variabilité temporelle du système étudié et les limitations de ressources disponibles 

pour l’échantillonnage sont des facteurs déterminants pour le choix de la période et de la 

fréquence des prélèvements. Ce choix dépend aussi du type d’approche envisagée (I, II ou III) et 

des hypothèses à tester. Nous prenons le parti de ne pas proposer de fréquences 

d’échantillonnage standardisées car elles dépendent de chaque cas et doivent notamment 
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incorporer la variabilité temporelle des systèmes d’étude. Il est cependant judicieux que ces 

fréquences soient plus grandes (i.e. que les échantillonnages soient plus rapprochés) dans la 

période suivant l’immersion, que ce soit pour l’évaluation des caractéristiques physiques ou 

biologique du RA, en raison de la rapide évolution que connaissent ces caractéristique durant 

cette période. La fréquence d’échantillonnage doit toujours être inférieure à l’échelle de la 

variabilité d’intérêt (e.g. si l’on s’intéresse à la variabilité inter-saisonnière, il faut nécessairement 

échantillonner plusieurs fois au sein de chaque saison). 

Les échelles de temps de l’échantillonnage doivent être compatibles avec les taux de 

renouvellement et les cycles de vie des espèces considérées. Les communautés et les populations 

biologiques évoluent au cours du temps au sein d’un RA. Les variations diurnes de la 

composition des assemblages de poissons et des abondances des espèces sont importantes 

(Santos et al., 2002). Il est reconnu que la succession d’espèces colonisatrices est plus rapide 

durant la période suivant l’immersion du récif que plusieurs années après. De plus, différents 

auteurs (Relini et al., 2002b ; Perkol-Finkel & Benayahu, 2004) ont démontré qu’après dix ans de 

suivi d’un RA, les communautés présentes n’avaient toujours pas atteint un équilibre. C’est 

pourquoi, les suivis de cinq ans préconisés par les directives IFOP (Pary, 2004) nous semblent 

quelque peu limités dans le temps.  

Les RA sont le plus souvent positionnés dans des zones côtières et sont donc sujets aux 

changements saisonniers de la température, de la salinité et de la clarté de l’eau. Les facteurs 

pouvant avoir une influence sur l’échantillonnage sont l’heure de la journée, la saison et l’année. 

Quelque soit le nombre de fois où les assemblages doivent être échantillonnés et l’intervalle de 

temps entre les différents prélèvements, s’il est souhaité que l’échantillonnage ne coïncide pas 

avec une quelconque structure cyclique au sein d’une population, il est recommandé de choisir 

des horaires aléatoires et non réguliers (Underwood, 1981, 1994). Pour comparer des RA entre 

différentes localités, il est important de réaliser les suivis pendant la même saison. Par contre, il 

est préférable de réaliser des suivis sur toutes les saisons pour appréhender les variations 

saisonnières de la structure des assemblages. S’il n’y a pas de réplication au sein des saisons, les 

comparaisons inter-saisonnières sont confondues avec des changements à plus court terme au 

sein des saisons. Des réplicats à une seule date pour chaque saison sont des échantillons répliqués 

dans l’espace et n’estiment pas les fluctuations de chaque saison (Underwood, 1981). Des 

réplications à courte échelle de temps sont toujours nécessaires pour démontrer que les tendances 

temporelles ne sont pas causées par des fluctuations à plus court terme, mais ces réplications ne 

doivent pas non plus être trop rapprochées afin de maintenir l’indépendance des données. De 

nombreux suivis des RA n’échantillonnent les espèces présentes qu’autour du milieu de journée 

et lors d’une seule saison, souvent en été car les conditions météorologiques sont plus favorables 
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qu’aux autres saisons. Cependant, le choix des échelles temporelles d’échantillonnage des 

populations présentes sur les RA doit toujours être mis en relation avec les objectifs de 

l’évaluation. Si le but de l’étude est d’évaluer la performance des RA à augmenter ou maintenir les 

captures de la pêche artisanale, il faut avoir à l’esprit que les pêcheurs pêchent tout au long de 

l’année et essentiellement la nuit. 

1.3.3 Configuration spatiale du protocole d’évaluation 

Le choix de la localité et de la superficie de la zone à échantillonner dépend 

essentiellement des variables mesurées et de leur variabilité spatiale. Un grand nombre de 

variables au niveau des RA, comme les caractéristiques physiques et biologiques (e.g. les 

abondances d’espèces associées), ont des valeurs qui peuvent changer fortement selon la distance 

du récif à laquelle elles sont mesurées ou même selon le niveau vertical de la structure auquel elles 

sont observées. Il convient donc de réaliser si possible des mesures à différentes distances du RA, 

mais nécessairement à différentes profondeurs au niveau d’une même structure afin d’estimer la 

variabilité intra-récif. 

Il faut aussi choisir entre une procédure de sélection aléatoire ou systématique (i.e. non 

aléatoire) des unités d’échantillonnage. D’une manière générale, pour un faible effort 

d’échantillonnage, une procédure de sélection aléatoire permet de mieux connaître la distribution 

statistique sous-jacente des estimateurs. Si la variabilité spatiale est grande, une procédure 

systématique permet de contrôler un plus grand nombre de paramètres (e.g. profondeur, 

dimensions et complexité des récifs), elle est donc plus appropriée. Des échantillonnages 

systématiques sont très bien adaptés pour étudier une structure spatiale ou pour collecter de 

l’information pour un Système d’Information Géographique (SIG). Cependant, les procédures 

systématiques conduisent souvent à produire des échantillons qui ne sont pas strictement 

indépendants, rendant ainsi difficile la réalisation d’un grand nombre d’analyses statistiques. Une 

autre façon d’évaluer de manière efficace une structure spatialisée est de réaliser un protocole 

stratifié et/ou hiérarchique. Une unité d’échantillonnage, systématique, constitue une strate d’où 

sont collectées de manière aléatoire des unités de mesures ou réplicats. Un protocole hiérarchique 

à plusieurs niveaux permet d’étudier les différentes échelles spatiales de variation et d’améliorer 

d’éventuels suivis futurs concentrés sur l’échelle spatiale d’intérêt et donc moins lourds à mettre 

en place et surtout moins coûteux. Toutes ces considérations sont aussi bien applicables à des 

mesures biologiques ou physiques. 

Le choix des échelles spatiales est directement relié à la question posée. Dans les cas d’une 

évaluation biologique, l’échelle spatiale est liée à l’aire de répartition des peuplements du ou des 

RA et à la dispersion et diffusion des populations échantillonnées. Pour certaines études, le RA 
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peut être partitionné en plusieurs strates spatiales correspondant par exemple au type d’habitat. 

De plus, la variabilité des peuplements est très élevée d’un RA à l’autre, même au niveau d’un 

même complexe de RA ; il convient donc de pouvoir suivre un grand nombre de RA afin que les 

conclusions des suivis ne se bornent pas uniquement à une seule de ces structures. 

1.3.4 Unités d’échantillonnage et tests statistiques 

Il est important, lorsque l’on veut comparer l’effet de différents niveaux d’un même 

facteur, de pouvoir s’affranchir de la confusion possible avec d’autres facteurs. Ceci peut être 

réalisé : soit par manipulation de l’expérimentation (Potts & Hulbert, 1994), soit en choisissant 

des unités d’échantillonnage soumises au même traitement du facteur dont on souhaite 

s’affranchir, soit en incorporant dans l’analyse tous les facteurs pouvant interagir entre eux 

(Underwood, 1981). Pour chaque facteur expérimental d’une étude comparative, des hypothèses 

nulle et alternative doivent être clairement formulées, si possible de manière quantitative.  

Les facteurs peuvent être imbriqués ou croisés, fixes ou aléatoires, selon les hypothèses 

considérées. Ce phénomène a deux conséquences directes (Underwood, 1981) : (i) la nature (i.e. 

imbriquée ou croisée) et le type (i.e. fixe ou aléatoire) des facteurs expérimentaux doivent être 

identifiés dès le début de la conception du protocole expérimental, avant l’échantillonnage, afin 

d’éviter des erreurs lors de la collecte des données, de leur analyse ou de leur interprétation ; (ii) 

planifier la collecte de données en fonction de la nature de ces facteurs et de l’objectif de l’analyse 

permet d’augmenter la précision des estimations et donc la puissance des tests. 

Dans une étude comparative, les combinaisons de niveaux des facteurs doivent être 

répliqués. Ces réplicats doivent être collectés indépendamment les uns des autres. 

L’indépendance peut être garantie par un échantillonnage aléatoire avec plusieurs échantillons 

collectés pour chaque combinaison de niveaux de traitement expérimental (Underwood, 1981). 

L’utilité de réplicats pour chaque traitement d’un facteur est de minimiser la variance des 

estimateurs des effets correspondants. De plus, l’information à propos de l’hétérogénéité des 

variances entre les réplicats est une information utile qui permet de développer de meilleures 

hypothèses et expérimentations. En effet, elle renseigne sur la variabilité intrinsèque du système 

ou permet d’identifier d’autres sources possibles de variabilité. 

La réplication d’unités d’échantillonnage ou de mesures peut aussi bien être temporelle 

que spatiale. En raison de son effet direct sur les ressources disponibles pour l’étude, le choix du 

nombre de strates et d’unités d’échantillonnage doit être fait précautionneusement. Aussi, ce 

nombre d’unités mesurées est directement proportionnel à la précision des estimateurs finaux et à 

la résolution des comparaisons réalisées. Les objectifs de précision pour les valeurs à estimer 

doivent être définis durant la phase de préparation de l’étude. Ce sont ces objectifs de précision 
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qui déterminent le nombre d’unités d’échantillonnage. Le théorème central limite ou des analyses 

de puissance statistique a priori permettent de déterminer la taille adéquate du nombre d’unités 

d’échantillonnage nécessaires pour atteindre le niveau de précision souhaité (cf. Chapitre VI). De 

telles méthodes nécessitent une estimation de la variance de la métrique mesurée ; celle-ci peut 

être obtenue par une étude antérieure ou par l’intermédiaire d’une étude pilote. La puissance 

statistique doit être suffisante pour détecter les effets considérés s’ils existent mais ne pas 

nécessiter un échantillonnage trop coûteux et qui n’améliorerait que marginalement cette 

puissance (Carey & Keough, 2002). 

Lors d’un protocole impliquant un facteur imbriqué dans un autre, augmenter le nombre 

d’unités d’observation n’augmente pas le nombre de degrés de liberté, donc la puissance des tests, 

contrairement à augmenter le nombre de niveau du facteur imbriqué. Prenons l’exemple d’un 

protocole expérimental présentant trois facteurs (Figure III-2-A). Le premier facteur est un 

facteur temporel, correspondant aux quatre saisons, appelons-le Saison. Le second facteur, disons 

Localité, est un facteur spatial à deux niveaux, croisé avec le facteur Saison (i.e. pour chaque 

saison, les deux mêmes localités sont échantillonnées). Afin d’étudier plus précisément les 

échelles de variabilité spatiale, nous prévoyons un troisième facteur spatial, appelé Site, qui 

présente deux niveaux imbriqués dans chaque niveau du facteur Localité (i.e. les sites, en tant 

qu’unités spatiales, ne peuvent être les mêmes dans deux localités différentes et sont donc 

spécifiques à chaque localité). Dans chaque site, quatre récifs sont échantillonnés. Ce protocole 

présente donc un total de 16 unités d’observation par saison. Un protocole qui ne serait non plus 

constitué par deux sites par localités mais par quatre sites, avec seulement deux récifs par site, soit 

également un total de 16 unités d’observation par saison (Figure III-2-B) représente le même 

effort d’échantillonnage que le précédent mais est pourtant plus puissant, donc plus à même de 

détecter les effets des différents facteurs étudiés. 

Les tests d’hypothèses sont les méthodes statistiques pour comparer les estimateurs des 

caractéristiques d’intérêt au travers des différents niveaux d’un ou de plusieurs facteurs 

expérimentaux. De nombreux tests existent et doivent être choisis en fonction des questions 

étudiées. Il faut également rappeler ici que la grande majorité des tests statistiques reposent sur 

des hypothèses concernant les distributions de probabilités des observations. Pour un même effet 

à mettre en évidence, différents tests ont différentes puissances statistiques et ont donc des 

chances inégales de détecter l’effet souhaité. Il convient donc de choisir consciencieusement les 

tests employés pour tester l’hypothèse nulle du protocole expérimental. Les analyses de variance 

ou de régression sur des modèles linéaires sont les techniques les plus adaptées lorsque le 

protocole présente plus d’un facteur expérimental. 
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Saison

Localité

Site

Récif  artificiel

Printemps Eté Automne Hiver

L1 L2 L1 L2

S1 S2 S1 S2

R1 R2 R3 R4 R1 R2 R3 R4

A

FACTEURS :

Saison

Localité

Site

Récif  artificiel

L1 L2 L1 L2

R1 R2 R1 R2

S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4B

Printemps Eté Automne Hiver

 

Figure III-2 : Deux types de protocole expérimental présentant le même nombre d’échantillons mais des puissances 
statistiques différentes. A, cas avec deux sites par localité et quatre récifs artificiels échantillonnés par site. B, cas avec 
quatre sites par localité et deux récifs artificiels échantillonnés par site. Voir explications dans le texte. 

 

Une fois que les facteurs à tester sont choisis et que les hypothèses sont formulées, la 

puissance statistique des tests peut être optimisée en choisissant de manière appropriée le 

protocole d’échantillonnage le plus adéquat (cf. Chapitre VI). 

1.3.5 Gestion et analyse des données 

Il est important de disposer de formulaires de données standardisés, avec le niveau de 

précision souhaité, pour les suivis à long terme, surtout si les observateurs ne sont pas les mêmes 

d’une période à l’autre. Stocker les données dans un ordinateur le plus tôt possible après leur 

collecte et réaliser des calculs des distributions de fréquence et les visualiser via des 
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représentations graphiques permet d’identifier la présence de valeurs aberrantes. Stocker les 

données au sein d’une base de données est un gain de temps pour les analyses ultérieures et 

permet d’éviter les erreurs de manipulations entre différents tableaux. De plus, les bases de 

données permettent de générer des formulaires. Nous pensons qu’il serait judicieux de réclamer 

dans les cahiers des charges la restitution des données, et ce pour deux raisons : (i) afin de faciliter 

les études globales visant à améliorer la connaissance générale sur les RA et par la même à 

perfectionner et mieux cibler la démarche d’évaluation, ou (ii) pour réaliser des études 

temporelles à partir de différents suivis ponctuels. Il est très intéressant à cet égard de renseigner 

les données une fois collectées par des méta-données afin de faciliter leur compréhension 

ultérieure. 

1.4 Schéma des principes de base d’un protocole d’évaluation 

Lors de la construction du protocole d’étude, la première étape est de formaliser la ou les 

questions auxquelles on souhaite répondre. La méthode d’étude qui en suivra et les procédures 

d’analyses statistiques doivent pouvoir s’aligner sur cette ou ces questions. La Figure III-3 

présente les étapes essentielles de la construction d’un protocole expérimental pour évaluer la 

performance de RA. 
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Figure III-3 : Etapes de la construction d’un protocole expérimental pour évaluer la performance de récifs artificiels. 
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2 ÉVALUATION DES CARACTÉRISTIQUES PHYSIQUES DES RÉCIFS 

ARTIFICIELS 

Les caractéristiques physiques d’une zone déterminent en partie les peuplements 

biologiques peuplant cette zone. Idéalement, ces caractéristiques physiques devraient être 

mesurées avant l’immersion de récifs pour déterminer l’endroit idéal pour artificialiser le substrat. 

Si ce ne peut être le cas, ces caractéristiques physiques doivent toutefois être suivies après 

immersion pour s’assurer de la stabilité de l’architecture récifale, pour rendre compte des 

modifications du milieu induites par les immersions et pour déterminer quelles peuvent en être 

les conséquences au regard des objectifs de suivis. Nous entendons ici par caractéristiques 

physiques aussi bien les caractéristiques structurales du récif que les caractéristiques physiques de 

l’environnement récifal, dont l’échelle peut varier de quelques mètres à quelques centaines de 

mètres. Une évaluation rigoureuse des caractéristiques physiques d’un RA doit comprendre : (i) la 

sélection des sites d’immersion, (ii) la conception de la configuration des modules et des RA entre 

eux, (iii) la connaissance et l’utilisation des processus physiques pour accroître la performance du 

récif, et (iv) la minimisation des effets négatifs sur l’environnement. Rares sont les études 

destinées à déterminer a priori la conception la mieux adaptée d’un RA à un objectif bien 

spécifique (Deysher et al., 2002 ; Wilding & Sayer, 2002b). 

2.1 Structure physique des récifs artificiels 

La structure d’un récif comprend aussi bien le matériau utilisé pour sa réalisation que 

l’arrangement dans l’espace de ces composants structuraux. Une structure récifale performante 

doit pouvoir (i) résister à l’hydrodynamisme environnant ou à des chalutages, (ii) être supportée 

par le sédiment sur lequel elle est disposée, et (iii) maintenir l’intégrité du matériau qui la 

constitue. Ces caractéristiques sont indépendantes des objectifs de gestion ou des objectifs 

d’évaluation car elles sont liées à l’existence même du RA. Elles devraient donc être suivies lors 

de tous types d’évaluation. Wilding & Sayer (2002b) ont testé différents types de matériaux et 

différentes associations de ces matériaux pour la construction de RA en étudiant leur coût, leur 

résistance et l’impact sur l’environnement en termes de dégradation de ces matériaux et des 

substances chimiques potentiellement nocives ainsi libérées. 

2.2 L’environnement physique des récifs artificiels 

L’environnement physique à grande échelle (e.g. le courant Liguro-provençal) peut avoir 

une influence sur l’environnement immédiat du récif. En effet, la faune et la flore d’un récif sont 
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affectées par l’hydrodynamisme local qui est lui-même influencé par les processus physiques et 

hydrodynamiques à plus grande échelle. Ces conditions peuvent également être soumises à des 

fluctuations saisonnières. 

L’environnement physique local revêt une grande importance dans le processus 

d’évaluation. L’immersion de RA peut induire l’émergence d’upwellings locaux, qui peuvent avoir 

(i) un aspect positif dans le sens où ils remettent en suspension dans la colonne d’eau des 

particules nutritives mais également (ii) un aspect négatif en provoquant un ensablement du récif 

par remise en suspension de particules sédimentaires. Des turbulences sont aussi souvent créées 

par le récif. Selon les espèces, ces turbulences peuvent être favorables ou non à leur installation 

sur ou à proximité du récif. 

2.3 L’emplacement et la stabilité des récifs artificiels 

L’emplacement des RA doit être choisi en fonction des conditions physiques et 

hydrodynamiques environnementales. Un module immergé est assujetti à de nombreuses forces 

(Sheng, 2000). Il est soumis à un forçage dû aux courants de fond et de surface (vagues et vent), 

proportionnel à la surface immergée, créant des forces de traction et d’inertie (Figure III-4). 

A H
uv

uc
T

I

Rh

Rv

P

lessivage accrétion

uv : Force de la houle et des vagues
uc : Force des courants
T  : Force de traction
I   : Force d'inertie
Rh: Force de résistance horizontale
Rv: Force de résistance verticale
P  : Poids du module
A  : Poussée d'Archimède
H  : Pousée hydrodynamique

 

Figure III-4 : Forces agissantes sur une unité récifale (Sheng, 2000). 

 

Ces forces doivent être équilibrées par la résistance horizontale du support sédimentaire, 

dépendant en grande partie de sa constitution. La force de levée verticale du module est la 

résultante de poids du module, contrebalancée par la poussée d’Archimède, la résistance verticale 
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du sédiment et la force de poussée hydrodynamique créée par les courants. Le courant de fond 

produit également un lessivage du sédiment au niveau de la partie immédiatement en amont du 

RA pouvant provoquer un enfoncement du récif et une accrétion sédimentaire au niveau de la 

partie immédiatement en aval (Figure III-4). L’utilisation de sonars multifaisceaux permet 

d’obtenir des informations quantitatives sur la morphologie des fonds et les changements induits 

autours des RA (Shyue & Yang, 2002). Les auteurs ont réussi à montrer l’existence du lessivage et 

des ripple marks provoqués par les unités récifales et à démontrer qu’ils étaient fortement 

corrélés avec la direction de la houle et des courants. Ces ripple marks peuvent avoir une 

influence sur les assemblages benthiques des sédiments (Barros et al., 2004). L’ensablement des 

RA en Languedoc-Roussillon peut être particulièrement important en raison de la possible 

accrétion et de la forte charge sédimentaire des courants provenant de l’estuaire du Rhône. Ce 

problème soulève la question de la durabilité des RA et de la pérennité de l’exploitation des 

ressources biologiques associées. C’est pourquoi il peut être intéressant de développer des 

structures immergeables réversibles qui, après la démonstration de leur inefficacité par une 

évaluation rigoureuse (e.g. pour cause d’ensablement), pourraient être retirées des fonds marins. 

Le coût d’une telle procédure rend peu probable sa réalisation, elle serait néanmoins souhaitable. 

Lors d’un suivi sur neuf années consécutives, Chou et al. (2002) ont observé un ensablement 

progressif de l’habitat artificiel tendant à faire disparaître totalement la structure immergée. A cet 

égard, la présence de moules peut constituer un indicateur ; elles ne vivent en effet jamais en 

dessous du niveau maximum d’ensablement. Le lessivage du sédiment peut quant à lui provoquer 

un basculement de la structure récifale. La disposition de RA sur des fonds vaseux ou même 

sablo-vaseux n’est généralement pas souhaitable en raison de la faible résistance d’un tel fond et 

de l’envasement des structures qui s’en suit. En plus de ces forçages naturels, peuvent aussi être 

envisagés les chocs éventuels dus aux chaluts ; ces chocs ayant comme effet un déplacement de la 

structure ou un effondrement des modules. L’utilisation de photographies peut être d’une grande 

utilité pour les suivis des caractéristiques physiques des RA. 

2.4 Effets des processus physiques sur la performance des 
récifs artificiels 

La taille, la forme et l’espacement entre les modules, de même que les interactions entre 

les courants et les modules affectent les conditions physiques autour du récif et par la même son 

efficacité. Citons par exemple la formation de turbulences ou l’accrétion de sédiments. Ces 

particularités peuvent être difficiles à mesurer, en particulier lorsque les courants subis par le récif 
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sont changeants. Un modèle1 récent a été développé (Lan et al., 2004) afin d’optimiser la 

conception de complexes récifaux. Il prend en compte la dimension fractale des structures 

comme indicateur de complexité, la distance entre les RA adjacents, le coût et le budget du projet.  

Une bonne compréhension des relations de cause à effet entre ces processus physiques et 

les processus biologiques permettrait d’adapter au mieux les RA aux objectifs souhaités, si ces 

derniers concernent les peuplements biologiques ou leur exploitation. Si ces relations ne peuvent 

être directement établies, un suivi des changements des caractéristiques biologiques induits par le 

récif permettrait cependant de s’assurer que ces changements ne sont pas néfastes pour les 

peuplements. 

                                                 
1 Ce modèle a été programmé en Fortran ; il est disponible auprès des auteurs. 
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3 ÉVALUATION DES CARACTÉRISTIQUES BIOLOGIQUES DES 

RÉCIFS ARTIFICIELS 

Les RA, contrairement aux récifs coralliens, sont similaires aux zones rocheuses dans le 

sens où leur composante structurale n’est pas vivante et donc ne fournissent pas directement de 

l’énergie aux assemblages d’organismes qui leurs sont associés. Aussi, même les structures 

artificielles les plus complexes ne fournissent qu’une part infinitésimale de la surface globale 

disponible dans l’environnement naturel alentour. Donc une grande majorité des ressources en 

énergie disponible et consommable par les assemblages de poissons et les macroinvertébrés 

associés aux RA provient de la colonne d’eau environnante par le biais des organismes filtreurs 

(Fang, 1992 ; Relini et al., 2002a ; Steimle et al., 2002). Ainsi, une grande partie du succès d’un RA 

dépend de la productivité et de la disponibilité des ressources nutritives benthiques dans les 

habitats environnants. Cependant, seules les méthodes d’étude des poissons et des 

macroinvertébrés seront ici considérées ; les méthodes d’évaluation des ressources trophiques 

présentes dans la colonne d’eau ou le sédiment sont certes importantes mais exigent un matériel 

spécifique, sont très coûteuses et demandent un fort effort de temps en laboratoire. Il est donc 

difficile de les inclure dans des protocoles de suivi en routine des RA et ne seront pas abordées 

dans la présente section. Peu de choses à ce sujet sont connues à ce jour et il est évident que ce 

domaine fait partie des perspectives de recherche concernant les RA. Fang (1992), à partir de 

l’étude de différents sites de RA disposés sur des fonds sablo-vaseux entre 20 et 30 m, a 

développé un modèle théorique destiné à estimer la productivité des RA. Il a montré que la 

présence de RA permettait d’augmenter la production primaire locale mais que celle-ci restait 

proportionnelle à la productivité initiale de la zone. Suivre l’évolution de la faune et de la flore 

fixées sur les RA peut être utile à cet égard mais les peuplements de poissons présents sur les RA 

ne sont pas uniquement liés à la faune et la flore fixées. 

L’objectif global souvent perçu quant à l’évaluation de RA est de déterminer l’efficacité 

du récif en termes d’augmentation de biomasse, d’abondance ou de taille de toutes les espèces ou 

de certaines espèces cibles. Une meilleure série d’objectifs pour l’évaluation de récifs quant à leur 

effet sur les poissons et les macroinvertébrés serait d’examiner les caractéristiques requises du 

récif pour permettre ces augmentations de biomasse, d’abondance ou de taille. Ainsi, le but de 

l’évaluation serait de déterminer l’efficacité du récif à fournir des caractéristiques permettant 

d’améliorer la survie des espèces présentes, d’augmenter la colonisation de certaines espèces, de 

faciliter les transferts d’énergie, ou de maximiser la diversité des habitats. 
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3.1 Les facteurs à évaluer 

3.1.1 Les facteurs abiotiques 

Les facteurs environnementaux. Ces facteurs ne peuvent pas être contrôlés par 

l’expérimentateur. Ils comprennent : la météo, le température de l’eau, la salinité, la saison, la 

phase lunaire, l’heure, les caractéristiques de la colonne d’eau, la profondeur, la turbidité, la nature 

et la composition du substrat sur lequel est disposé le RA et la courantologie (Moreno, 2002). 

Très rares sont les études qui suivent ces paramètres afin d’optimiser la sélection de sites 

d’immersion pour les RA et la qualité de celle entreprise par Wilding & Sayer, (2002a) est à 

souligner. Les auteurs ont suivi pendant quatre années avant l’immersion d’un complexe artificiel 

un grand nombre de paramètres hydrographiques, sédimentaires et biologiques. Ils ont évalué la 

dynamique des courants de fonds et de surface sur l’intégralité du cycle tidal, ils ont réalisé des 

suivis des caractéristiques du fond par sonar acoustique afin de définir sa dureté et sa rugosité, ils 

ont réalisé des analyses granulométriques du sédiment, ils ont évalué le potentiel redox à travers la 

colonne sédimentaire et enfin ils ont échantillonné la macro et la mégafaune benthique par 

observations en plongée sous-marine et échantillonnage par benne. Outre cet effort considérable 

à constituer une base de donnée adéquate à une réelle évaluation avant immersion, il faut aussi 

noter la pertinence de leur protocole expérimental. Sa conception multifactorielle a permis, pour 

chacune des mesures entreprises d’évaluer les variabilités spatiale et temporelle des échantillons à 

partir d’analyses de variance. Dans une autre étude (Wilding & Sayer, 2002b), nous avons vu 

précédemment que ces mêmes auteurs ont réalisé une comparaison des matériaux les mieux 

appropriés à la construction du RA. 

Les facteurs environnementaux peuvent avoir un impact direct sur les peuplements de 

poissons et de macroinvertébrés associés au RA et donc sur son efficacité (si l’objectif évalué est 

lié à la présence de ces populations sur le RA). La salinité joue un rôle prépondérant sur les 

caractéristiques de l’écosystème dû à l’osmorégulation à court terme et à l’adaptation à long 

terme. La salinité est un facteur essentiel à prendre en compte, en particulier lors de 

comparaisons entre des RA à l’embouchure d’estuaires ou face à des graus de lagunes, comme 

c’est très souvent le cas en Languedoc-Roussillon. L’effet de la latitude n’est pas à minimiser car 

la richesse en espèces et la diversité sont en général plus importantes proche de l’équateur 

(Rosenzweig, 1992), ce qui rend les comparaisons entre études sous différentes latitudes assez 

difficiles. Les communautés de poissons et de macroinvertébrés ont tendance à former des 

zonations strictes selon la profondeur dans de nombreux biotopes. Les variations des 

caractéristiques environnementales sont aussi plus importantes dans les zones côtières et les eaux 

de surface. Avec l’augmentation de la profondeur, la pénétration de la lumière décroît 
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progressivement et les fonds ont tendance à être plus homogènes, ce qui induit une plus faible 

diversité en espèces disponibles pour coloniser les RA. La période de la journée à laquelle est 

conduit un suivi peut également avoir un effet sur la diversité des espèces observées, en raison de 

la forte variabilité journalière de la structure des peuplements de poissons (Santos et al., 2002). La 

saison peut de même induire des variations temporelles dans la structure des assemblages. Les 

assemblages d’espèces peuvent être similaires d’une saison à l’autre ou une succession de 

structures peut apparaître avec des changements dans les espèces dominantes au cours du temps. 

Si la diversité peut rester identique, les abondances de poissons varient fortement selon la saison. 

La saison a souvent un rôle plus structurant sur les communautés que les successions d’espèces 

dues à l’âge du récif, mais il est parfois difficile de distinguer entre ces deux sources de variabilité 

(Bayle-Sempere et al., 1994). La nature du substrat, à travers son rôle prépondérant quant aux 

espèces présentes au sein des assemblages, peut influencer les processus de colonisation (Moreno, 

2002). 

Ces facteurs environnementaux peuvent également avoir un impact sur les méthodes de 

comptages elles-mêmes (e.g. la visibilité sur les comptages visuels). Dans le Golfe du Lion, en 

particulier, la température peut diminuer brutalement suite à de forts coups de vent et rendre 

inaccessible au comptage un certain nombre d’espèces qui craignent les trop basses températures. 

Les facteurs liés à la nature du récif artificiel. Ces facteurs peuvent être contrôlés. Ils 

comprennent : les dimensions des modules avant immersion, les dimensions de l’amas de 

modules immergés, l’étendue verticale de la structure, la surface recouverte, la position 

géographique du récif, son orientation, la composition des modules, la texture de surface des 

modules (en termes de composition chimique, porosité, dureté et rugosité), la complexité 

architecturale du récif, le nombre et l’espace des cavités disponibles, la distance aux récifs naturels 

ou à toute autre structure pouvant avoir une influence et la date d’immersion. Plus ces paramètres 

rendront les structures artificielles similaires à des zones naturelles plus il sera aisé d’évaluer leur 

influence sur les communautés présentes par rapport aux roches naturelles, ce qui est souvent un 

des objectifs majeurs des évaluations (Carr & Hixon, 1997). De nombreux auteurs ont discuté de 

l’influence de ces paramètres sur les communautés de poissons colonisant ces structures 

(Bombace, 1989 ; White et al., 1990 ; Bohnsack, 1991 ; Seaman, 1996 ; Charbonnel et al., 2000 ; 

Baine, 2001 ; Charbonnel et al., 2002 ; Sherman et al., 2002 ; Lan et al., 2004). Des études 

expérimentales peuvent également être menées exclusivement afin de déterminer l’influence de 

ces paramètres sur l’abondance, la richesse ou la biomasse des espèces de poissons (Sherman et 

al., 2002 ; Jordan et al., 2005). Lorsque peu de données existent pour déterminer la conception 

optimale de RA au regard des objectifs fixés, il est possible d’étudier d’autres structures déjà 
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immergées (de type RA ou non) et d’observer comment les assemblages de poissons y réagissent. 

La conception de RA peut alors s’en inspirer si elle semble favorable aux objectifs recherchés 

(Rilov & Benayahu, 1998). En milieu naturel, la richesse spécifique et les abondances de poissons 

sont positivement corrélées avec la complexité spatiale des récifs et le type et la qualité des 

microhabitats (Rogers & Beets, 2001). La plupart du temps la taille des modules influence de 

manière significative la richesse, l’abondance totale et la biomasse des individus présents. Les 

petites structures présentent de plus fortes densités que les plus grandes mais à ces dernières sont 

associés des individus de tailles plus grandes et globalement, la biomasse y est plus importante. 

Afin de favoriser des augmentations de richesse et de densité, Bohnsack (1991) affirme qu’il est 

préférable d’immerger plusieurs petites structures proches les unes des autres qu’un gros module. 

Ces résultats sont corroborés par la faible performance biologique des RA de type Bonna sur le 

littoral Méditerranéen (Charbonnel, 1990). La complexité des structures peut également avoir un 

effet en terme d’augmentation de richesse ou d’abondance totale (Ody & Harmelin, 1994 ; Potts 

& Hulbert, 1994 ; Charbonnel et al., 2002). De plus grandes richesse et diversité, même si elles 

sont constituées en partie par la présence d’espèces non exploitées, sont tout de même à 

considérer comme un point positif lors d’une évaluation halieutique de RA. En effet, plus un 

système est complexe, plus ses défenses contre les agressions sont développées. Certains des 

facteurs énumérés précédemment sont à prendre en compte avec précaution. Par exemple 

Bombace et al. (1994) affirment que parmi des RA disposés sur des fonds sablo-vaseux, les plus 

efficaces en terme d’augmentation de prises de poissons de roche, sont ceux les plus éloignés des 

récifs naturels. Mais ces résultats sont à mettre directement en relation avec le fait que dans les 

zones éloignées des structures naturelles, très peu, voire aucune prises de poissons récifaux 

n’étaient auparavant réalisées tandis que les prises étaient déjà importantes à leur proximité. 

La plupart du temps, il est plus judicieux de mesurer ces variables abiotiques liées à la 

nature du RA avant l’immersion des modules. Les volumes immergés ou la surface occupée au 

sol, par exemple, peuvent cependant être mesurés après l’immersion grâce à des sonars 

multifaisceaux donnant une image en trois dimensions du RA ou par des plongées in situ, mais de 

manière bien moins précise. 

3.1.2 Les facteurs biotiques 

Au niveau des individus, ces facteurs sont considérés comme les traits de vie qui 

caractérisent le statut ou la condition d’un organisme. On peut citer : le stade de développement, 

la taille, le taux de croissance, la condition, l’âge de maturité, la saison de reproduction, la 

fécondité, les mouvements à court et long terme, le comportement, la morphologie et la couleur 
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des organismes (Nakamura, 1985 ; Bohnsack, 1989 ; White et al., 1990). Il faut aussi noter que la 

réponse comportementale d’un poisson à un RA dépend des communautés présentes sur ce récif, 

de l’âge du poisson et de l’espèce considérée, de la saison et de la localité. Les besoins spécifiques 

en habitat des poissons récifaux évoluent avec l’âge du poisson (Bohnsack, 1989) et comme pour 

les aires marines protégées la réponse des poissons à la présence de RA peut donc varier selon 

leur taille (Claudet et al., soumis) ; ce critère est donc, autant que possible, à prendre en compte. 

Souvent, la considération de trois classes de taille par espèce (Harmelin, 1987) est suffisante pour 

étudier les réponses différenciées des poissons au travers d’analyses multivariées (Claudet et al., 

soumis). Le rayon d’action des poissons autour du RA peut avoir une grande influence sur les 

possibilités de capture autour des RA et ces mouvements, pour une même espèce, sont aussi 

souvent fonction du stade de développement des individus, donc indirectement de leur taille. 

Les populations peuvent être décrites par leur structure en âge ou leur sex ratio. Les 

assemblages d’espèces, quant à eux, peuvent être étudiés à travers la richesse et l’abondance des 

espèces, les indices de diversité et de similarité, la présence/absence de certaines espèces, la 

composition de la faune fixée ou par de CPUE. 

3.1.3 Attraction et production 

De nombreux auteurs ont mis en exergue le problème lié à la controverse entre attraction 

et production (Bohnsack & Sutherland, 1985 ; Santos et al., 1996b ; Bohnsack et al., 1997 ; 

Lindberg, 1997). Il n’est en effet toujours pas clair si la biomasse observée sur les RA est 

effectivement produite par ceux-ci ou si les récifs attirent les espèces colonisatrices. Nous ne 

considérons pas la fixation de propagules sur les RA comme de l’attraction mais comme une 

source de production. Des observations telles que la présence d’individus de grandes classes de 

taille dès les premiers stades de colonisation supportent l’hypothèse de l’attraction, mais qu’en 

est-il à plus long terme ? Existe-t-il une production réalisée grâce à la présence de nouveaux 

habitats ? Ces questions sont liées au débat sur les rôles respectifs de la dispersion larvaire et de la 

densité-dépendance comme éléments moteurs de la dynamique des poissons (Tupper & Hunte, 

1998). Il est fort probable que les RA attirent et produisent à la fois (Pickering & Whitmarsh, 

1997), tout comme la dynamique des poissons est influencée par la limitation en larves et la 

densité-dépendance (Hixon, 1998). S’il y a attraction par les RA, l’effet serait de réduire la densité 

des poissons juvéniles et adultes des récifs naturels à proximité (Wilson et al., 2001), ou dans la 

limite de mouvements de ces poissons. S’il y a une densité-dépendance négative sur ces récifs 

naturels, cette réduction de densité favoriserait la fixation de larves, la croissance, la survie ou la 

reproduction ; donc la production. Afin de trancher entre attraction et production il faudrait donc 
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pouvoir quantifier la production nette des deux habitats et déterminer quelle est la part de 

prélèvements que ce système global (récifs artificiels et naturels) peut supporter. 

Osenberg et al. (2002) ont proposé deux approches expérimentales afin d’évaluer cette 

production ; l’une à petite échelle à partir de plusieurs couples de récifs (naturel et artificiel) et 

l’autre à plus grande échelle avec l’utilisation d’un protocole BACIPS (Before After Control 

Impact Paired Series). Une autre étude a tenté de répondre à cette question en étudiant la 

production larvaire des RA comparée à celle des zones naturelles (Stephens & Pondella II, 2002). 

Mais les résultats de cette étude ne sont pas très probants quant à la détermination de la part 

relative du RA étudié dans la production de larves de la zone. Afin de savoir si les poissons sont 

réellement associés au RA près desquels ils sont observés, l’étude de leurs contenus stomacaux 

permet de déterminer la provenance de leurs proies (Relini et al., 2002a). Il peut être alors plus 

facile de déterminer si ces proies, avec des mouvements souvent plus limités dans l’espace, sont 

associées ou non au RA. Les RA peuvent également agir comme source d’exportation larvaire 

s’ils constituent une zone de reproduction pour certaines espèces. 

3.2 Les méthodes de collecte de données 

Chaque technique possède des avantages et des désavantages et ne permet pas 

d’échantillonner la même partie de la faune présente (Bombace et al., 1995 ; Charbonnel et al., 

1995 ; Charbonnel et al., 1996 ; Harmelin & Bellan-Santini, 1996). Les méthodes peuvent être 

destructrices (pêches, poisons) ou non destructrices (Bombace et al., 1995 ; Charbonnel et al., 

1995 ; Harmelin & Bellan-Santini, 1996 ; D’Anna et al., 1999). Les méthodes non destructrices 

comportent les comptages visuels (transects, quadrats, point fixe, nage aléatoire, comptage total, 

utilisation d’image vidéo, ou des combinaisons de ces méthodes) et les comptages non visuels 

hydroacoustiques (Fabi & Sala, 2002). Le choix entre ces techniques, outre les considérations de 

ressources allouées à l’échantillonnage, doit se faire en fonction de leurs caractéristiques 

respectives et des objectifs à évaluer. Echantillonner la faune qui colonise les RA ou leurs abords 

à travers des comptages visuels ou des pêches ne permet pas de répondre aux mêmes questions 

d’évaluation. 

3.2.1 Les méthodes destructrices de comptage 

La plupart des méthodes de capture entraînent un prélèvement définitif des organismes, 

pouvant ainsi altérer les assemblages et les suivis qui s’y déroulent dans un futur proche.  

Le grand avantage de ces méthodes réside dans le fait que les individus prélevés peuvent 

fournir des données sur les traits d’histoire de vie qui ne seraient pas accessible sur les organismes 
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vivants. Un autre avantage de ces techniques est qu’elles sont réalisables de nuit. Un couplage 

avec un échantillonnage de jour permet donc d’accéder à l’assemblage quasi-total du RA. 

Cependant, elles ne donnent pas accès à la faune vivant au sein des cavités du RA. 

Ces méthodes de comptage peuvent être dépendantes des pêcheries (e.g. étude des 

débarquements) ou en être indépendantes (e.g. pêche expérimentale). L’avantage de ces dernières 

est de pouvoir contrôler les paramètres de l’échantillonnage. 

3.2.2 Les méthodes non destructrices de comptage 

Ces techniques sont bien adaptées pour échantillonner des habitats très peu homogènes 

et permettent l’accès à certains microhabitats. L’avantage majeur de ces techniques est qu’il est 

possible de réaliser des comptages répétés sur de courts intervalles de temps sans avoir 

auparavant modifié les assemblages par des prélèvements. Par contre, elles ne permettent pas 

d’accéder à un grand nombre des caractéristiques des traits d’histoire de vie des organismes 

échantillonnés. 

Les techniques de comptages visuels sont facilement adaptables à différents contextes. 

Les RA variant en taille, dimension, composition et en arrangement, les techniques de comptages 

visuels peuvent être modifiées ou ajustées à un grand nombre de circonstances. Un autre 

avantage est de pouvoir collecter en parallèle un grand nombre de variables auxiliaires. Les 

désavantages de ces méthodes sont les contraintes liées à la profondeur et la visibilité. Les images 

vidéo peuvent être intéressantes à de fins de restitution d’information. Il est de plus possible de 

comparer les échantillons obtenus à partir d’image vidéo à ceux obtenus en plongée par point fixe 

par l’intermédiaire d’un indice de correction (Tessier et al., 2005). Réalisées en parallèle à des 

pêches, les techniques de comptage visuel peuvent permettre de déterminer la capturabilité des 

espèces présentes. 

L’avantage d’utiliser des équipements hydroacoustiques sur des structures semi-

permanentes avec des multirécepteurs est qu’ils permettent d’obtenir des images en trois 

dimensions à des profondeurs données. Couplés avec des enregistreurs, il est possible de disposer 

de données à long terme sur les abondances des assemblages. Les limites de leur usage sont qu’il 

est difficile d’identifier certaines espèces à partir du signal sonar et qu’une vérification est souvent 

nécessaire. 
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4 RÉCIFS ARTIFICIELS DE DIFFÉRENTS CAS D’ÉTUDE 

4.1 Récifs artificiels d’Agde et de Marseillan 

Ce suivi a fait l’objet d’un rapport (Collart & Charbonnel, 1998) financé par le Conseil 

Régional du Languedoc-Roussillon et le Conseil Général de l’Hérault. 

4.1.1 Site d’étude 

4.1.1.1 Caractéristiques du site d’étude 

Les conditions météorologiques, hydrologiques et hydrodynamiques sont les conditions 

générales du Golfe du Lion : les vents sont orientés de nord-ouest à ouest et est à sud. Les 

courants sont le courant Ligure (charriant des sables fins du Rhône vers Port-la-Nouvelle) et un 

contre-courant charriant des sables grossiers des Pyrénées vers Port-la-Nouvelle. Les fonds sont 

meubles avec des structures rocheuses affleurantes très localisées. Les zones rocheuses 

immergées sont plus fréquentes et l’essentiel de ces zones rocheuses est compris entre la surface 

et 40 m de profondeur. Les fonds présentent des herbiers de Posidonies épars. Des échanges se 

font entre l’étang de Thau et l’embouchure de l’Hérault. De nombreuses concessions de 

conchyliculture sont présentes dans cette zone. 

4.1.1.2 Types de récifs immergés 

Le positionnement des RA d’Agde et de Marseillan est respectivement représenté sur les Figure 

III-5 et Figure III-6. 

Buses en béton. Sur le site d’Agde, 200 modules ont été immergés en 1995 entre 9 et 20 

m de profondeur sur une vingtaine de lignes régulièrement espacées de direction générale ouest-

est. L’espace entre deux modules est compris entre 150 et 250 m. Sur le site de Marseillan, 60 

buses ont été immergées en 1992, entre 7 et 23 m de profondeur. En 1996, 45 nouvelles buses 

ont été immergées entre 30 et 35 m de profondeur. 

Modules géants Bonna. Quatre modules Bonna ont été immergés sur le site d’Agde en 

1995, séparés de quelques dizaines de mètres. 

Modules polygonaux Comin. Sur le site d’Agde, en 1985, neuf groupes de 14 unités ont 

été immergés à proximité des modules Bonna. 
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Figure III-5 : Récifs artificiels d’Agde. Les points représentent les récifs artificiels, les points entourés représentent 
les récifs artificiels échantillonnés (à partir de Collart & Charbonnel, 1998). 

4.1.2 Protocole d’échantillonnage et type de données collectées 

Dans le cas des RA d’Agde, les récifs échantillonnés ont été choisis selon un gradient de 

situation géographique ouest-est afin d’étudier l’influence éventuelle sur les peuplements des 

zones rocheuses naturellement riches du Cap d’Agde et du débouché du Grau d’Agde. Trois 

situations géographiques ont été choisies, avec deux récifs par zone, à une profondeur d’environ 

10 m et la distance maximale entre les buses devait être de 3500 m maximum. 

Dans le cas des RA de Marseillan, les récifs échantillonnés ont été choisis selon un 

gradient de profondeur. Trois zones de profondeurs différentes ont été prises en compte (11 m, 

17 m, 21 m), avec également deux récifs par tranche bathymétrique. 

Les comptages visuels en plongée sous-marine n’ont été pris en compte que lorsque la 

visibilité était supérieure à 3 m. Les comptages sont réalisés par un observateur pendant 20 

minutes. Les espèces à domaine vital étendu sont comptées en premier. Les espèces vivant à 

l’intérieur ou à proximité immédiate du récif sont ensuite dénombrées face par face en tournant 

autour des buses, puis sont comptées les espèces benthiques vivant sur les buses et en dernier les 

espèces grégaires peu craintives de pleine eau. Les poissons ont été dénombrés et dans le cas de 

groupe supérieur à 30 individus des estimations ont été faites selon cinq classes d’abondance (31-

50, 51-100, 201-200, 201-500, >500 individus). Trois classes de taille ont été prises en compte 
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(petits, moyens et gros). Ces comptages ont eu lieu en automne 1996 et en hiver, au printemps et 

en été 1997. 
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Figure III-6 : Récifs artificiels de Marseillan. Les points représentent les récifs artificiels, les points entourés 
représentent les récifs artificiels échantillonnés (à partir de Collart & Charbonnel, 1998). 

D’autre part, des poissons ont été collectés par des pêches au filet, 12 débarquements ont 

eu lieu (trois par saison). 1500 m de filets ont été calés pendant une nuit, par un pêcheur et sur un 

secteur homogène dans un cercle de trois milles autour du Grau d’Agde. Les poissons ont été 

dénombrés et les tailles ont été mesurées comme pour les comptages visuels en plongée sous-

marine, selon trois classes. Le type de filet et la longueur de calée du filet ont été également pris 

en compte. 
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4.1.3 Les questions possibles 

Nous discutons ici des questions auxquelles il est possible de répondre avec les données 

disponibles de comptages visuels. 

Le nombre de récifs étudiés et de la périodicité de l’échantillonnage sont les mêmes entre 

les zones d’Agde et de Marseillan. Dans chaque zone, six récifs au total ont été échantillonnés et 

ce une fois par saison pendant un an (Figure III-7). Sur les RA d’Agde, le facteur étudié était celui 

de l’éloignement des zones rocheuses naturelles. Trois niveaux de ce facteur éloignement ont été 

étudiés, avec deux récifs par traitement et par saison. La profondeur est sensiblement identique 

entre les différents récifs échantillonnés. Sur les RA de Marseillan, c’est le facteur profondeur qui 

a été testé, avec l’étude de trois niveaux. Encore une fois, deux récifs ont été échantillonnés par 

profondeur et par saison. 

FACTEURS :

Saison

Eloignement(1)/Profondeur(2)

Récif  artificiel

Automne Hiver Printemps Eté

1 2 3 1 2 3

1 2 1 2 

Figure III-7 : Protocole expérimental de l’échantillonnage des récifs artificiels (1) d’Agde et (2) de Marseillan. 

 

Outre une description des peuplements (approche de type I), ce protocole expérimental 

permet de tester les effets de la saison et de l’éloignement des zones rocheuses naturelles ou de la 

profondeur selon la zone considérée. Une telle analyse consiste en une approche de type II. Mais 

seulement deux récifs sont échantillonnés pour chaque combinaison de facteurs, ce qui est un 

nombre relativement faible compte tenu de la forte variabilité naturelle inhérente au milieu marin, 

d’une part, et surtout en raison des fortes variabilités de la structure des assemblages colonisant 

les RA. Ces suivis prennent en revanche une perspective différente une fois inclus dans un 

programme de suivis à long terme. Cependant il faut ici remarquer que tous les facteurs sont fixes 

et que les récifs échantillonnés étant toujours les mêmes, les échantillons ne sont pas réellement 

indépendants ; ce sont donc des pseudo-réplicats. Ainsi, il n’est pas évident d’étendre les 
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conclusions obtenues à partir de chacun des couples de RA à l’ensemble du complexe récifal dont 

ils proviennent. De plus, les comparaisons entreprises ont été réalisées facteur par facteur, par des 

tests de comparaison. Or, le protocole est hiérarchisé avec soit la profondeur, soit l’éloignement 

aux zones rocheuses naturelles croisé avec le facteur saison. Il aurait été plus pertinent de traiter 

tous ces facteurs à la fois ainsi que leurs interactions par une analyse de variance. 

A partir de cette proposition, une nouvelle approche qui peut être développée est un 

traitement multivarié de ces données, mais dont les conclusions se borneront à l’état du système 

étudié durant l’année 1996-1997. A partir du protocole expérimental (Figure III-7) nous avons 

alors réalisé une analyse multivariée de variance par permutation (PERMANOVA) en 

considérant l’ensemble du peuplement et l’ensemble du protocole expérimental (i.e. en 

considérant les effets potentiels de chacun des facteurs du protocole et de leurs interactions) et en 

codant les facteurs de profondeur et d’éloignement en trois classes distinctes. Les densités des 

espèces sont log-transformées et la mesure de distance utilisée est la déviance binomiale. 4999 

permutations ont été réalisées et le seuil de significativité choisi est de 0,05. Deux analyses 

conjointes ont été conduites, respectivement sur la zone d’Agde et sur celle de Marseillan 

(Tableau III-2). Nous pouvons observer que dans aucune des deux zones le terme d’interaction 

est significatif (i.e. Saison × Eloignement et Saison × Profondeur). Nous pouvons alors étudier 

distinctement l’effet de la saison sur les assemblages et l’effet du gradient de profondeur ou de 

l’éloignement aux zones rocheuses qui, eux, sont significatifs (Tableau III-2). 

Après la réalisation de tests de comparaisons par paires par permutations, nous 

remarquons que les assemblages présents sur les RA échantillonnés sur la zone d’Agde diffèrent 

d’une saison à l’autre ; aucune saison n’est semblable à une autre (P < 0,05 pour tous les tests) en 

terme de composition et de densités d’espèces présentes. En revanche, sur la zone de Marseillan, 

seuls les assemblages de l’automne diffèrent de ceux présents au printemps ou en été. Ces 

résultats révèlent l’importance de l’influence saisonnière et la forte variabilité des assemblages 

qu’il peut y avoir d’une zone à l’autre. D’ailleurs si l’analyse multivariée de variance par 

permutation est conduite non plus sur chacune des zones, mais sur les deux zones 

simultanément, avec les facteurs Zone et Saison, fixes et croisés, les assemblages des deux zones 

présentent bien des différences significatives évoluant au cours des saisons (i.e. interaction Zone 

× Saison significative au seuil 0,05 ; Tableau III-3). 
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Tableau III-2 : Table des PERMANOVA conduites sur les abondances log-transformées du peuplement de poissons 
des récifs artificiels d’Agde et de Marseillan. 

Site Source de variation dl SCE CM F P 

Agde Saison : S 3 134,0501 44,6834 30,3672 0,0002 ***
 Eloignement : E 2 22,3387 11,1694 7,5908 0,0004 ***
 S × E 6 13,7362 2,2894 1,5559 0,2388 n.s.
 Résidus 12 17,6572 1,4714   
 Total 23 187,7822   

Marseillan Saison : S 3 99,7660 33,2553 4,3590 0,0004 ***
 Profondeur : P 2 140,4754 70,2377 9,2065 0,0002 ***
 S × P 6 43,4947 7,2491 0,9502 0,5220 n.s.
 Résidus 12 91,5494 7,6291   
 Total 23 375,2855   

Les PERMANOVA sont basées sur la mesure de dissimilarité de la déviance binomiale. Les valeurs de P sont 
obtenues par 4999 permutations des résidus. Valeurs de P : ***<0,001 ; **<0,01 ; *<0,05. 

Tableau III-3: Table des PERMANOVA conduite sur les abondances log-transformées du peuplement de poissons 
des récifs artificiels d’Agde et de Marseillan réunis. 

Variables Source de variation dl SCE CM F P 

Espèces Site : Si 1 119.1463 119.1463  14.4748  0.0002  ***
présentes Saison : S 3 91.5366  30.5122  3.7069  0.0004 ***
en Agde et à Si × S 3 142.2795  47.4265  5.7617  0.0002  ***
Marseillan Résidus 40 329.2516  8.2313   
 Total 47 682.2140   

Les PERMANOVA sont basées sur la mesure de dissimilarité de la déviance binomiale. Les valeurs de P sont 
obtenues par 4999 permutations des résidus. Valeurs de P : ***<0,001 ; **<0,01 ; *<0,05. 

L’éloignement aux zones rocheuses naturelles a une influence sur les peuplements des RA 

de la zone d’Agde (Tableau III-2). Seuls les assemblages des deux RA les plus proches des zones 

rocheuses naturelles sont significativement différents de ceux des deux RA du secteur le plus 

éloigné (tests de comparaisons par paires, P < 0,05). Les densités sont en moyenne plus élevées 

dans le secteur le plus éloigné des zones rocheuses naturelles. La richesse spécifique est 

sensiblement la même entre les deux secteurs (elle est de 20 pour le secteur le plus éloigné et de 

17 pour le plus proche). La profondeur des RA de la zone de Marseillan a également une 

influence significative sur les peuplements associés (Tableau III-2). Cet effet structurant de la 

profondeur est important car les assemblages des couples de RA des trois tranches de profondeur 

diffèrent tous les uns des autres (P < 0,05 pour tous les tests de comparaisons par paires). La 

richesse spécifique et les densités sont en moyenne d’autant plus importantes que les RA sont 

plus profonds. 

Ces analyses, conduites sur les assemblages dans leur ensemble, permettent de compléter 

celles réalisées auparavant de manière monospécifique (Collart & Charbonnel, 1998). 
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4.2 Récifs artificiels du Golfe d’Aigues-Mortes 

Ce suivi a fait l’objet d’un rapport (Dutrieux et al., 2002) également financé par le Conseil 

Régional du Languedoc-Roussillon et le Conseil Général de l’Hérault. 

4.2.1 Site d’étude 

4.2.1.1 Caractéristiques du site 

Les conditions météorologiques, hydrologiques et hydrodynamiques sont les conditions 

générales du Golfe du Lion. Les courants sont représentés par le courant Ligure (sables fins du 

Rhône vers Port-la-Nouvelle). Les fonds sont meubles avec des structures rocheuses affleurantes 

très localisées. Les zones rocheuses immergées sont plus fréquentes et l’essentiel de ces zones 

rocheuses est compris entre la surface et 40 m de profondeur. 

4.2.1.2 Types de récifs immergés 

Un total de 108 buses en béton et 25 amas de 20 modules de 1.7 m3 ont été immergés 

entre 15 et 25 m de profondeur. Le positionnement des RA du Golfe d’Aigues-Mortes est 

représenté sur la Figure III-8. 
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Figure III-8 : Récifs artificiels du golfe d’Aigues-Mortes. Les points représentent les récifs artificiels, les points 
entourés représentent les récifs artificiels échantillonnés (à partir de Dutrieux et al., 2002). 
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4.2.2 Protocole d’échantillonnage et type de données collectées 

Au total huit récifs ont été échantillonnés. Ils ont été choisis selon leur éloignement à des 

zones rocheuses naturelles et selon un gradient de profondeur (de 10 m à 22 m). 

Le benthos a été déterminé en laboratoire après des grattages intégraux et des relevés 

topographiques par quadrats (quatre par récif, d’une surface de 23 × 16 cm). 

Les comptages visuels de poissons ont été réalisés par un observateur muni d’un recycleur 

d’air et durant 45 minutes par récif. Les comptages débutent par un court point fixe au pied du 

récif pendant trois minutes, puis un tour complet est réalisé à 1 m du récif. Un second tour 

complet des structures les plus hautes du récif est ensuite réalisé, en pleine eau, à 1 m des blocs 

du premier étage. Ces deux tours durent 15 minutes. Sont dénombrées tout d’abord les espèces à 

domaine vital étendu, puis les espèces très mobiles et difficiles d’approche, ensuite les espèces 

grégaires de pleine eau et enfin les espèces benthiques des fonds meubles immédiatement aux 

alentours. Un troisième tour est entrepris pour une inspection minutieuse des blocs de rez-de-

chaussée. Lors d’un dernier passage, sont inspectés les blocs de premier étage et centre rez-de-

chaussée. Ces deux derniers tours ont une durée d’une trentaine de minutes et sont comptées en 

premier les espèces vivant à proximité immédiate des récifs, puis les espèces vivant à l’intérieur 

des blocs et enfin les espèces strictement benthiques. Lors des comptages visuels, les poissons 

ont été dénombrés et dans le cas de groupe supérieur à 30 individus des estimations ont été faites 

selon 5 classes d’abondance (31-50, 51-100, 201-200, 201-500, >500 individus). Trois classes de 

taille ont été prises en compte (petits, moyens et gros). 

Les données environnementales mesurées sont la profondeur, l’éloignement des zones 

naturelles rocheuses, la position géographique et la visibilité. 

4.2.3 Les questions possibles 

Au total huit récifs ont été échantillonnés et il est possible de les regrouper par tranche de 

profondeur ou d’éloignement aux zones naturelles. Dans chacun des cas, trois modalités des 

facteurs sont possibles avec deux niveaux représentés par trois RA et un niveau par deux RA. 

A nouveau, une description des peuplements (approche de type I) est bien sûr possible. 

Ce protocole expérimental permet également de tester les effets de l’éloignement aux zones 

rocheuses naturelles ou de la profondeur, mais à nouveau l’interaction de ces deux facteurs n’a 

pas été analysée. Les analyses ont été réalisées séparément par des tests de comparaison. Vu que 

le modèle complet ne peut être testé, une approche par analyse de variance par permutations à un 

facteur n’apporterait rien de plus que les tests de comparaison non paramétriques. Là encore, il 

faut remarquer certaines lacunes du protocole expérimental. De plus, pour chacun des tests, 

l’analyse est asymétrique, ce qui complique les analyses. Certes un tel protocole est orienté vers 
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une perspective à long terme, aussi bien dans la collecte que dans le traitement statistique mais il 

est intéressant que pour chaque année de collecte des analyses robustes puissent être réalisées. 

4.3 Récifs artificiels du Parc Marin de la Côte Bleue 

Ce suivi a fait l’objet d’un rapport (Charbonnel et al., 2001). Il a été financé par le Parc 

Marin de la Côte Bleue et par l’Agence de l’Eau Rhône-Méditerranée-Corse. 

4.3.1 Site d’étude 

4.3.1.1 Caractéristiques du site d’étude 

Le positionnement des RA du Parc Marin de la Côte Bleue est représenté sur la Figure 

III-9. 
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Figure III-9 : Récifs artificiels du Parc Marin de la Côte Bleue (à partir de Charbonnel et al., 2001). 

 

Sites ouverts à la pêche. Le site de Sausset-les-Pins possède dix récifs unitaires, de 27 à 

30 m de profondeur. Les RA sont immergés à proximité de la limite inférieure de l’herbier de 

Posidonies, sur des fonds sablo-vaseux parsemés de petits blocs rocheux concrétionnés et 

d’herbiers de Posidonie. Le site d’Ensuès-la-Redonne possède cinq récifs unitaires, immergés de 

24 à 27 m de profondeur, à l’extrémité d’une zone rocheuse pourvue d’une longue rague, sur des 

fonds de sable et d’herbiers, en limite inférieure des Posidonies. Le site de Niolon-le-Rove 

contient quant à lui trois récifs unitaires, à 31 m de profondeur, sur des fonds sableux faisant 

suite à l’herbier de Posidonie (dont la limite inférieure est située à 28 m de profondeur). 

Sites intégralement protégés. Le site de Carry-le-Rouet possède trois récifs unitaires, 

respectivement à 15 m, 21 m et 23 m de profondeur. Ils sont immergés sur des fonds 

principalement occupés par des herbiers de Posidonie, avec plusieurs grandes roches au large et 

des dalles horizontales près de la côte. Le site de Cap Couronne est constitué également de trois 
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récifs unitaires, immergés à 25 m de profondeur, sur des fonds rocheux et avec la présence 

d’herbiers de Posidonie et au-delà de 30 m, sur des fonds sablo-vaseux à proximité des roches 

coralligènes. 

4.3.1.2 Types de récifs immergés 

Modules géants Bonna. Huit modules de ce type ont été immergés en 1985 et six ont 

été suivis en 2000. 

Modules Sabla de 1.7 m3. En 1989, 390 modules ont été immergés. En 1996, 87 

modules ont été rajoutés sur le sire de Cap Couronne. Ces modules sont disposés en amas 

chaotiques de 30 à 70 unités chacun formant un total de neuf RA. Huit récifs sur les neuf ont été 

suivis en 2000. 

Modules de 2 m3. En 1985, 90 modules ont été immergés en quatre récifs de 10 à 30 

unités. L’intégralité de ces quatre récifs a été suivie en 2000. 

4.3.2 Protocole d’échantillonnage et type de données collectées 

Le choix des récifs a été entrepris avec pour objectif l’étude des variations spatiales des 

peuplements de poissons et des variations temporelles de ces peuplements (variabilité inter-

annuelle à long et moyen terme avec utilisation de données antérieures et variabilité journalière). 

Les récifs choisis pour les comptages sont les suivants : huit sur les dix de Sausset-les-Pins, quatre 

sur les cinq d’Ensuès-la-Redonne, les trois récifs de Niolon-le-Rove, un sur les trois de Carry-le-

Rouet et la totalité des trois récifs du Cap Couronne. 

Les comptages se font visuellement en plongée sous-marine. Il y a deux observateurs par 

récif totalisant un temps de comptage compris entre 15 et 35 minutes chacun. Les espèces à 

domaine vital étendu sont comptées en premier, ensuite les espèces vivant à l’intérieur ou à 

proximité immédiate du récif sont dénombrées face par face en tournant autour récif, ensuite ce 

sont les espèces benthiques vivant sur le récif puis les espèces grégaires de pleine eau peu 

craintives qui sont comptées en dernier. 15 réplicats sont réalisés pour chacun des trois récifs de 

Sausset-les-Pins et trois à neuf réplicats sont réalisés pour les 16 autres récifs. Pour l’étude d’un 

cycle de 24 heures, 16 comptages ont eu lieu en six plongées. 

Les comptages consistent à dénombrer les poissons rencontrés. Si des groupes 

comportent plus de dix individus, des estimations sont effectuées selon cinq classes d’abondance 

(11-30, 31-50, 51-100, 101-200, 201-500 et supérieur à 500 individus). Trois classes de taille sont à 

nouveau prises en compte (petits, moyens et gros). 
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4.3.3 Les questions possibles 

Comme précédemment, le protocole d’échantillonnage n’est pas équilibré et les analyses doivent 

donc être asymétriques. Cet exemple est particulièrement intéressant car il présente un effort 

d’échantillonnage important avec un grand nombre de RA échantillonnés, avec des comptages 

faits de manière rigoureuse et avec comme objectif l’estimation de nombreux paramètres (e.g. 

variabilités spatiale et temporelle). Cependant, de petites lacunes peuvent limiter les possibilités 

d’analyses et par la même rendre plus difficile l’évaluation de certains objectifs des RA. Tout en 

gardant les mêmes ressources investies (temps ou argent), un protocole équilibré, avec moins de 

réplicats échantillonnés mais plus de niveaux de facteurs (cf. Figure III-2) aurait sans doute été 

plus judicieux. L’effort d’échantillonnage fournit est tout de même remarquable en comparaison 

d’autres suivis. 

Une nouvelle approche que l’on peut proposer, en complément de celle qui a été conduite 

auparavant (Charbonnel et al., 2001), est le développement de tests d’hypothèses multivariés pour 

étudier les variations spatiales des assemblages de poissons, de manière plus globale et simultanée. 

Nous allons tester les hypothèses que les sites d’immersion des RA ou que la protection peuvent 

avoir une influence sur la structuration des assemblages de poissons échantillonnés sur les 

différents RA. Nous développons un modèle linéaire d’analyse multivariée de variance par 

permutations (PERMANOVA) en incluant les facteurs Site (i.e. l’un des cinq sites de provenance 

des RA) et Protection (i.e. si les site est protégé ou non). Les sites constituent l’ensemble de la 

zone du Parc Marin de la Côte Bleue et ils sont soit protégés soit exploités, les deux facteurs Site 

et Protection sont donc fixes. Certains sites sont protégés, d’autres ne le sont pas, le facteur Site 

est donc imbriqué dans le facteur Protection. Nous ne pouvons introduire un facteur tenant 

compte du type de module constituant les RA car certains RA sont spécifiques d’un site ou ne se 

retrouvent pas dans tous les sites. 

Les Blenniidae, les Gobiidae et les espèces strictement pélagiques telle que Sardina 

pilchardus sont éliminées de l’analyse en raison des éventuels biais dans leur dénombrement. En 

raison des fortes variations d’effectif que certaines espèces présentent, les données sont log-

transformées. La mesure de distance utilisée est la déviance binomiale. Pour obtenir les valeurs de 

P, 4999 permutations sont réalisées et le seuil de significativité choisi est de 0,05. 

Le facteur protection a un effet structurant significatif sur les assemblages de poissons 

(Tableau III-4). Ces résultats sont similaires en éliminant de l’analyse les observations faites sur le 

récif alvéolaire de Carry-le-Rouet, singulier de part sa structure et sa plus faible profondeur. Les 

densités sont en moyennes supérieures sur les RA des sites non protégés. Il en est de même pour 

la richesse spécifique. Ceci peut être en partie du aux proportions d’espèces rares et permanentes 

(respectivement avec des fréquences d’occurrences entre 0 et 25 % et entre 25 et 50 %) plus 
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importantes dans les sites non protégés (Charbonnel et al., 2001). L’effet de la protection sur les 

assemblages de poissons associés aux RA n’est pas le même selon la taille des individus. En effet, 

si l’on considère uniquement les individus de classe de taille élevée, l’effet de la protection est 

toujours significatif (Tableau III-4) ; cependant les densités moyennes de cette partie du 

peuplement sont maintenant supérieures dans les sites protégés. Sur les individus de taille 

moyenne, l’effet de la protection a une influence significative (Tableau III-4), cette partie du 

peuplement étant en moyenne plus abondante dans les sites non protégés. L’effet de la protection 

n’est plus significatif sur les individus de petite classe de taille. Les résultats concernant l’effet de 

la protection sont à prendre avec précaution car les RA de la réserve du Cap Couronne n’ont été 

immergés que depuis décembre 1996 et protégés depuis 1997 (Charbonnel et al., 2001) ; les 

premiers RA ayant été immergés dès la fin des années 1980. 

Tableau III-4 : Table des PERMANOVA conduites sur les abondances log-transformées du peuplement de poissons 
des récifs artificiels du Parc Marin de la Côte Bleue. 

Variables Source de variation dl SCE CM F P 

Ensemble du Protection  1 366,96538 366,96538 26,08118 0,00020 ***
Peuplement Site(Protection) 3 805,37567 268,45856 19,08005 0,00020 ***
 Résidus 145 2040,16765 14,07012   
 Total 149 3212,50870   

Individus de Protection  1 97,04197 97,04197 22,50820 0,00020 ***
grande Site(Protection) 3 194,78571 64,92857 15,05973 0,00020 ***
classe de taille Résidus 145 625,15365 4,31140   
 Total 149 916,98133   

Individus de Protection  1 282,39828 282,39828 23,21001 0,00020 ***
classe de taille Site(Protection) 3 663,04196 221,01399 18,16490 0,00020 ***
intermédiaire Résidus 145 1764,22823 12,16709   
 Total 149 2709,66847   

Individus de Protection  1 5,72192 5,72192 1,76471 0,16220 n.s.
petite Site(Protection) 3 40,86746 13,62249 4,20133 0,00160 ** 
classe de taille Résidus 145 470,15093 3,24242   
 Total 149 516,74031   

Les PERMANOVA sont basées sur la mesure de dissimilarité de la déviance binomiale. Les valeurs de P sont 
obtenues par 4999 permutations des résidus. Valeurs de P : ***<0,001 ; **<0,01 ; *<0,05. 

Le site des RA a un effet sur les assemblages de poissons dans leur globalité et quelles que 

soient les classes d’âge considérées (Tableau III-4). Les densités en espèces des RA sont en 

moyennes significativement différentes entre tous les sites (tests de Kruskall-Wallis, P < 0,05). 

4.4 Bilan et perspectives 

Au-delà des types variés de RA immergés dans cette région de la Méditerranée, il est 

possible d’observer, à travers les résultats issus de ces différents rapports, quelques tendances 

communes quant à la réponse des peuplements de poissons à la présence de RA. Par exemple, 
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dans le cas des RA d’Agde et du golfe d’Aigues-Mortes, les RA les plus éloignés des zones 

rocheuses présentent des densités en espèces de poissons significativement supérieures aux RA 

proches de ces zones rocheuses naturelles. Cependant, les résultats peuvent également être très 

contrastés. La profondeur a une influence significative sur les assemblages de poissons du golfe 

d’Aigues-Mortes et sur ceux des RA de Marseillan mais elle n’agit pas de la même façon selon les 

secteurs. Dans le premier, les densités sont plus faibles dans les profondeurs les plus élevées, 

alors que la tendance est inverse dans le second. Dans le cas du Parc Marin de la Côte Bleue la 

grande variabilité d’un récif échantillonné à l’autre et d’un site à l’autre est bien visible, que ce soit 

en terme de pourcentage d’espèces permanentes, fréquentes, en densités totales (Charbonnel et 

al., 2001), ou même en considérant l’ensemble du peuplement. Cette variabilité des résultats nous 

montre bien la nécessité de réaliser des suivis pour chaque complexe récifal. Les conclusions d’un 

site particulier ne peuvent être appliquées à une autre expérience, même voisine. 

De plus, les méthodes de comptages sont très diverses d’une étude à l’autre, que ce soit en 

terme de matériel employé (e.g. recycleur vs. scaphandre traditionnel), en temps passé sous l’eau, 

en classes d’abondances réalisées, ou même dans la méthode de comptage elle-même. Il est 

important que les méthodes d’échantillonnage, si elles ne peuvent être standardisées, soient au 

moins comparables d’un site à l’autre. De nombreuses techniques d’échantillonnage ont 

régulièrement été proposées comme techniques standards mais elles ont toujours été adaptées ou 

transformées par chaque expérimentateur. Seule une concertation menée avec les différents 

acteurs permettrait d’aboutir à un consensus 

Enfin, nous avons pu observer que dans certains des cas, les conclusions que l’on peut 

tirer des protocoles expérimentaux sont quelques fois limitées. Certes ces études s’inscrivent dans 

une perspective à long terme (e.g. cinq ans) mais il paraît difficile d’étendre les résultats de 

certaines d’entre elles à l’ensemble de la zone étudiée. Quelques fois les analyses appropriées ne 

sont pas réalisées alors qu’il aurait été possible de les mettre en œuvre, d’autres fois les protocoles 

ne le permettent pas. L’effort d’échantillonnage peut être limitant, mais lorsque ce n’est pas le cas, 

le protocole expérimental n’est pas idéalement conçu pour mener à bien une évaluation 

rigoureuse. Les études ont souvent comme objectif de réaliser une description exhaustive des RA 

sans pour autant réellement chercher à analyser l’aptitude du RA à remplir les critères lui 

permettant d’accomplir un objectif donné. Elles ne permettent que rarement de réaliser des tests 

rigoureux d’hypothèses qui eux seuls permettront de ne pas se border à des approches 

descriptives, certes indispensables mais pas suffisantes dans une perspective d’évaluation à long 

terme. Ce ne sont donc pas toujours les ressources allouées aux différentes études qui sont 

limitantes, mais quelques fois les protocoles expérimentaux développés ou les techniques 

d’analyse de données utilisées. 
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TRANSITION 
 

Les effets des récifs artificiels sur les assemblages de poissons peuvent être très 

contrastés d’un type de structure ou d’une zone à l’autre. Il est fréquent que les effets soient 

même très variables sur différents récifs artificiels identiques d’une même zone. Or, en regard 

des coûts d’immersion, il est souvent nécessaire d’apporter une justification claire de leurs 

objectifs aux financeurs. De plus, certains riverains peuvent également s’offusquer de 

l’immersion dans le milieu marin de structures artificielles et il est important pour les 

administrateurs locaux de disposer de preuves de leur intérêt potentiel. Enfin, l’immersion de 

RA est le plus souvent destinée à un type d’usage particulier. Les considérations précédentes ont 

comme conséquence de faciliter grandement l’identification de critères cibles ou d’indicateurs de 

suivi pour leur évaluation. 

La variété des effets potentiels des aires marines protégées et la diversité des structures 

de gestion rendent plus difficile l’élaboration d’indicateurs d’évaluation. Même si une 

hiérarchisation des objectifs est clairement établie, différents critères d’évaluation peuvent être 

sélectionnés pour un même objectif. Chaque indicateur d’évaluation ne possède pas les mêmes 

caractéristiques et la même sensibilité aux effets que l’on souhaite mettre en évidence. Pour un 

objectif donné, les échelles spatio-temporelles auxquelles la réponse est attendue, la taille de 

l’effet, ou encore les ressources disponibles pour l’évaluation, sont autant de facteurs à prendre 

en compte dans le choix de critères d’évaluations. Il convient donc de choisir de manière 

appropriée ces indicateurs. Le chapitre qui suit se décompose en deux parties. La première est 

une approche pluridisciplinaire qui propose une évaluation des indicateurs proposés jusqu’ici 

dans la littérature en fonction de deux critères : la pertinence et l’efficacité. La seconde partie 

discute de la part respective des approches empiriques et des approches par modélisation à 

fournir des indicateurs pertinents et efficaces afin de déterminer la méthode la mieux adaptée à 

l’évaluation des AMP. 



 

73 

 



 

74 

 

IV. LES INDICATEURS 

 



 

75 



 

76 

IV. A. CONCEVOIR DES 

INDICATEURS POUR ÉVALUER 

LES EFFETS DES AIRES 

MARINES PROTÉGÉES SUR LES 

ÉCOSYSTEMES CORALLIENS : 

UNE APPROCHE 

PLURIDISCIPLINAIRE 
 

 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNTTRROODDUUCCTTIIOONN  
 

77 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  OOBBJJEECCTTIIFFSS  DDEE  GGEESSTTIIOONN  
 

78 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  EEFFFFEETTSS  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

79 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  EEFFFFEETTSS  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

80 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  EEFFFFEETTSS  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

81 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  EEFFFFEETTSS  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

82 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  EEFFFFEETTSS  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

83 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

84 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

85 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

86 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

87 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

88 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  CCAANNDDIIDDAATTSS  
 

89 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

90 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

91 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

92 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

93 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

94 



CCOONNCCEEVVOOIIRR  DDEESS  IINNDDIICCAATTEEUURRSS  RRÉÉFFÉÉRREENNCCEESS  
 

95 



 

96 

 



 

97 

 

IV. B. INDICATEURS DES 

EFFETS ÉCOLOGIQUES ET 

HALIEUTIQUES DES AIRES 

MARINES PROTÉGÉES : 

BILAN ET PERSPECTIVES 

 



IINNDDIICCAATTEEUURRSS  DD’’ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  IINNTTRROODDUUCCTTIIOONN  
 

98 

1 INTRODUCTION 

Les Aires Marines Protégées (AMP) sont de plus en plus considérées comme des mesures 

de gestion qui peuvent aider à résoudre les problèmes de surexploitation des ressources naturelles 

et éviter les effondrements de l’écosystème. Puisqu’elles visent à préserver des secteurs 

spécifiques ainsi que leurs eaux sus-jacente, le substrat, la flore, la faune et le patrimoine 

historique et culturel associés (Kelleher & Kenchington, 1992), elles sont souvent considérées 

comme une approche basée sur l’écosystème à la gestion côtière et de la pêche (Agardy, 2000a). 

Les AMP sont ici considérées au sens le plus large d’un secteur où la pêche et d’autres 

activités humaines sont restreintes, même partiellement et/ou temporairement. Bien que les 

objectifs de gestion des AMP soient divers (Claudet & Pelletier, 2004), nous nous concentrons ici 

sur la conservation de l’écosystème et les objectifs liés à la gestion des pêches. Les effets 

économiques et sociétaux, i.e. les conséquences des AMP sur les activités humaines, ne sont pas 

considérés. Seuls sont traités les effets sur les populations et les communautés de poissons et 

macroinvertébrés, exploitées ou non, et les effets sur l’habitat. 

Les effets écologiques et halieutiques des AMP agissent à la fois localement et à grande 

échelle. L’écosystème est d’abord localement affecté à l’intérieur de l’AMP et, dans le cas d’une 

protection partielle au sein de l’AMP, les effets liés à la pêche peuvent avoir également lieu 

directement dans l’AMP. Si les schémas de dispersion larvaire et de migration des adultes mènent 

des espèces en dehors de l’AMP, même temporairement, les effets au sein de l’AMP affecteront à 

la fois l’écosystème et les pêcheries sur de plus grandes échelles spatiales. Les effets des AMP 

doivent donc être évalués à chacune de ces échelles. Ces échelles spatiales sont associées à des 

échelles temporelles spécifiques, selon la connectivité de l’écosystème et le lien entre les réponses 

biologiques et l’exploitation. 

Nous allons traiter de l’identification d’indicateurs des effets écologiques et halieutiques 

des AMP. Par indicateur, nous entendons une fonction d’observations ou de sorties d’un modèle, 

dont la valeur indique l’état actuel et/ou la dynamique du système d’intérêt (FAO, 1999). Elle 

peut être liée à une problématique de gestion ou de recherche et permet d’obtenir des critères de 

performance à cet égard. Les indicateurs à destination des gestionnaires, désignés ci-dessous 

comme indicateurs de gestion, doivent être simples et compréhensibles par des non experts et les 

aspects de restitution et de communication fournissent des critères pour évaluer leur 

performance. Les indicateurs à destination des scientifiques, nommés ci-dessous indicateurs 

d’évaluation, sont employés par des scientifiques pour tester des hypothèses sur les effets des 

AMP. La performance de ces d’indicateurs se trouve principalement dans leurs propriétés 

statistiques et leur sensibilité à la question étudiée. Les indicateurs d’évaluation sont généralement 
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employés pour construire des indicateurs de gestion. Nous nous sommes intéressés ici aux 

indicateurs d’évaluation. Nous faisons une distinction entre indicateurs et métriques : les 

métriques sont des indicateurs potentiels, alors qu’un indicateur est une métrique avec les 

performances désirées. 

Il n’y a que quelques références traitant explicitement des indicateurs des effets des AMP 

(Amand et al., 2004 ; Ashworth & Ormond, 2005 ; Pelletier et al., 2005 ; Claudet et al., soumis) ou 

se focalisant sur des espèces indicatrices (Harmelin et al., 1995 ; Russ & Alcala, 1996a ; Harmelin, 

1999 ; Chiappone et al., 2000 ; Fraschetti et al., 2002 ; Mouillot et al., 2002 ; Lloret & Planes, 2003). 

La question méthodologique considérant le développement d’indicateurs d’évaluation des AMP 

et de suivis n’a été que très peu traitée (Claudet et al., soumis). 

Nous passons en revue la littérature existante sur les AMP afin de fournir un état de l’art 

de l’évaluation des effets des AMP sur les communautés de macroinvertébrés et sur les pêcheries. 

Les méthodes étudiées sont discutées à la lumière de leur capacité à construire des indicateurs des 

effets des AMP. Nous analysons les apports respectifs à cette problématique des approches 

empiriques et des approches par modélisations mathématiques. Enfin, nous proposons des 

manières pour développer des indicateurs afin de mieux comprendre les effets des AMP et pour 

les quantifier, tout en considérant certains manques de connaissances et les contraintes 

logistiques. 
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2 ÉVALUER LES EFFETS DES AIRES MARINES PROTÉGÉES 

Deux types d’approches ont été envisagées pour évaluer les impacts écologiques des AMP 

: (i) les modèles mathématiques représentant les dynamiques des populations, des communautés 

ou de l’écosystème, souvent employés pour des analyses d’aide à la gouvernance ; et (ii) les 

approches empiriques basées sur des modèles statistiques de données de terrain qui sont 

employées pour fournir un diagnostic sur les effets des AMP. Les modèles statistiques conduisent 

vers la définition d’indicateurs empiriques et de protocoles expérimentaux pour les programmes 

de suivis à long terme. Les modèles mathématiques permettent d’explorer des questions liées à la 

conception des AMP et à ses conséquences sur les dynamiques des populations et des pêcheries. 

Ils fournissent des points de référence à partir desquels les dynamiques du système peuvent être 

évaluées. 

2.1 Évaluer les effets des aires marines protégées à partir de 
modèles mathématiques 

Un certain nombre de modèles dynamiques des pêcheries et des populations exploitées 

ont été développés dans la dernière décennie pour évaluer les effets écologiques et halieutiques 

des AMP (Man et al., 1995 ; Guénette et al., 1998 ; Guénette & Pitcher, 1999 ; Nowlis & Roberts, 

1999 ; Walters et al., 1999 ; Mangel, 2000 ; Pastoors et al., 2000 ; Roberts & Sargant, 2000 ; St-

Mary et al., 2000 ; Tuck & Possingham, 2000 ; Watson et al., 2000 ; Jennings, 2001 ; Apostolaki et 

al., 2002 ; Gell & Roberts, 2002 ; Gerber et al., 2002 ; Doyen & Béné, 2003 ; Gaines et al., 2003 ; 

Gerber et al., 2003 ; Hastings & Botsford, 2003). Nous ne présentons pas une synthèse complète 

des études réalisées, mais proposons plutôt une typologie des modèles existants (Tableau IV-1). 

Les modèles ont été classés en quatre types allant des modèles les plus simples aux 

modèles les plus complexes, en terme de paramètres et d’échelles pris en considération. Les 

modèles non spatialisés monospécifiques, les modèles source-puit et certains modèles 

monospécifiques spatialisés sont des outils heuristiques qui apportent des idées générales sur les 

effets des AMP. Mais ils sont trop simples ou trop agrégés pour les analyses de décision, par 

exemple quand une AMP est représentée par une zone de non prélèvement permanente 

(Hastings & Botsford, 1999 ; Pezzey et al., 2000). De même, les modèles monospécifiques 

ignorant la structure démographique des populations, ils sont susceptibles de fournir un aperçu 

peu satisfaisant de la performance de l’AMP à protéger les juvéniles ou les reproducteurs. Les 

modèles de pêcheries spatialisés et certains modèles monospécifiques spatialisés sont 

suffisamment explicites pour étudier des conceptions d’AMP autres que des zones de non 
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prélèvement permanentes, ou pour explorer des questions reliées aux pêcheries comme l’étude 

des rejets. Des modèles décrivant l’état ou les dynamiques des communautés ou des écosystèmes 

basés sur des interactions trophiques ont été employés à quelques reprises pour explorer la 

performance de zones de non prélèvement permanentes. La complexité des interactions 

trophiques rend difficile les améliorations de ces modèles ; donc ils ne peuvent être utilisés pour 

explorer différentes conceptions des AMP et pour des comparaisons avec d’autres mesures de 

gestion. 

Afin de définir des indicateurs, il est important de garder à l’esprit ces différences entre 

l’objectif d’un modèle et sa capacité à évaluer les effets des AMP. Les modèles heuristiques 

doivent être distingués des outils de gouvernance qui peuvent former la base pour des systèmes 

interactifs d’aide à la décision. Les métriques et les indicateurs doivent être présentés en fonction 

des objectifs du modèle. Les métriques communes à tous les modèles sont les captures totales et, 

à l’exception des modèles de métapopulation, les abondances et biomasses totales. Les autres 

métriques dépendent des hypothèses du modèle, des variables d’état et du niveau de détail du 

modèle. Pour une métrique donnée, les résultats dépendent des attributs du modèle ; ils peuvent 

même être contradictoires. Bien que ceci ne soit pas surprenant, cela souligne le fait que la façon 

dont une métrique est estimée ou calculée influence ses propriétés. Des différences modérées 

dans les hypothèses du modèle peuvent mener à différents résultats. La définition d’une métrique 

doit inclure les spécifications du modèle à partir duquel elle est calculée. Evaluer la précision et la 

justesse de chaque métrique dans le Tableau IV-1 et sa sensibilité aux effets des AMP exigerait de 

mettre en application chaque modèle et d’effectuer des analyses de sensibilité et des simulations 

stochastiques. De manière idéale, la publication d’un modèle devrait inclure de telles évaluations 

et des analyses comparatives entre les modèles et les métriques pourraient alors être réalisées. 

Aucun score n’a été assigné aux indicateurs basés sur des modèles. 
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Tableau IV-1 : Indicateurs écologiques et halieutiques utilisés pour chaque type de modèle. 

Type de modèle Exemples 
représentatifs 

Hypothèses 
principales 

Métriques étudiées 
dans les articles Type d’AMP étudié 

Non spatialisé 
monospécifique 

(Lauck et al., 1998) 
(Mangel, 1998) 
(Mangel, 2000) 
(Pezzey et al., 2000) 

Modèles dynamique 
d’agrégation et 
stock-recrutement : 
dispersion 
instantanée ; 
mortalité uniforme 

Capture totale 
Biomasse totale 
Abondance totale 
Biomasse 
Risque d’épuisement 
de la population 

Zone de non 
prélèvement 
permanente 
Taille des AMP 

 (Man et al., 1995) Modèles de 
métapopulations : 
dispersion 
instantanée ; 
taux d’épuisement 
local 

Proportion des 
zones occupées 
Capture totale 

Zone de non 
prélèvement 
permanente 
Taille des AMP 

 (Tuck & 
Possingham, 1994 ; 
Supriatna & 
Possingham, 1998 ; 
Tuck & Possingham, 
2000) 

Modèles source-puit: 
subpopulations 
connectées à travers 
la dispersion larvaire 
et la migration 
d’adultes ; 
dynamiques locales 
dans chaque zone 

Capture totale 
Abondance totale 
Abondance par 
subpopulation 

Zone de non 
prélèvement 
permanente 
Nombre et taille des 
AMP 
Emplacement des 
populations sources 
et puits 
 

Spatialisé 
monospécifique 

(Beverton & Holt, 
1957 ; Polacheck, 
1990 ; Walters et al., 
1993 ; Pelletier & 
Magal, 1996 ; 
Guénette et al., 2000) 

Modèles 
démographiques 
structurés en stage : 
croissance ; 
mortalités ; 
reproduction ; 
mouvements ; 
dynamiques 
saisonnières 

Capture, abondance 
et biomasse (totale, 
par zone, par 
reproducteur) 
Taux de croissance 
asymptotique 
Distribution d’âge 
Prises 
Risque d’épuisement 
Variations des 
captures 

Principalement zone 
de non prélèvement 
permanente 
Nombre, taille et 
espacement entre les 
AMP 
Fermetures 
temporaires 

Pêcheries 
spatialisées 

(Walters & Bonfil, 
1999 ; Holland, 2000 
; Pelletier et al., 2001 
; Mahévas & 
Pelletier, 2004)  

Modèles 
démographiques de 
populations 
structurés en stage : 
effort de pêche ; 
flottilles ; 
espèces ; 
comportement des 
pêcheurs 

Capture 
Abondance et 
biomasse (totale, par 
capture, par 
reproducteur) 
Taux de croissance 
asymptotique 
Distribution d’âge 
Prises 
Risque d’épuisement 
Variations des 
captures 
Capture par flottilles 
Mesures d’effort 
Mesures 
économiques 

Tous les types 
d’AMP 
Nombre, taille et 
espacement entre les 
AMP 
Fermetures 
temporaires 
Activités cibles 

Communautés (Watson et al., 2000 ; 
Shin & Cury, 2001) 

Modèles 
trophodynamiques : 
taille ; 
régime trophique 

 Zone de non 
prélèvement 
permanente 
Taille de l’AMP 
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2.2 Évaluer les effets des aires marines protégées à partir de 
données de terrain 

De nombreux articles traitent de l’évaluation empirique des effets écologiques des AMP 

(voir les synthèses récentes dans García-Charton & Pérez-Ruzafa, 1999 ; Sánchez-Lizaso et al., 

2000 ; Russ, 2002 ; Halpern, 2003 ; Lubchenco et al., 2003 ; Claudet & Pelletier, 2004 ; Micheli et 

al., 2004), mais aucun ne traite explicitement d’indicateurs. Dans cette section, nous avons 

identifié et caractérisé les indicateurs utilisés pour évaluer les effets écologiques des AMP à partir 

de l’analyse de données de terrain. Ce travail s’est construit à partir de la synthèse de la première 

partie de ce chapitre, ayant fait l’objet d’une publication (Pelletier et al., 2005) où nous avons 

examiné les études empiriques publiées pour énumérer les effets écologiques, économiques et 

sociétaux pouvant être attendus des AMP. Pour chaque effet écologique, les métriques utilisées 

ont été notées selon des critères de pertinence et d’efficacité. La pertinence d’un indicateur illustre 

le lien entre l’indicateur et l’effet qu’il est supposé indiquer. L’efficacité d’un indicateur comprend 

le concept de puissance statistique, de précision, de variabilité, de sensibilité et de l’existence de 

valeurs de références ou de valeurs seuils à partir desquelles l’indicateur peut être testé. D’autres 

critères de performances peuvent être considérés (Garcia & Staples, 2000 ; Rochet & Trenkel, 

2003). Ils sont qualitatifs et donc plus subjectifs. La pertinence et l’efficacité ont été choisies pour 

plusieurs raisons. D’abord, la présente étude traite des indicateurs d’évaluation ; les critères liés à 

la communication vers le public et des gestionnaires n’ont donc pas été considérés. En second 

lieu, la pertinence et l’efficacité peuvent être mesurées à partir de la revue de littérature et nous ne 

voulions pas assigner des scores subjectifs basés sur l’expertise. 

La pertinence d’un indicateur potentiel a été déterminée à partir du nombre de fois où il a 

été employé pour évaluer un effet dans la littérature passée en revue. Ceci suppose que plus une 

métrique fut employée pour évaluer un effet donné, plus le lien entre cette métrique et l’effet est 

fort. Nous n’avons retenu ici que les métriques utilisées dans plus de cinq articles (Tableau IV-2), 

sur un total de 94 passés en revue (Pelletier et al., 2005). 

L’efficacité d’un indicateur potentiel pour un effet donné a été calculée par le rapport du 

nombre de fois il donnait un résultat significatif (qu’il soit positif ou négatif) divisé par le nombre 

de fois où il a été employé dans des analyses statistiques inférentielles à travers toutes les études. 

La significativité d’un résultat est principalement reliée à la puissance statistique de l’analyse, qui 

dépend à son tour de la variabilité du système, de la sensibilité de la métrique et de la conception 

du protocole expérimental. Les métriques basées sur des méthodes descriptives, i.e. des méthodes 

non inférentielles, ont été considérées pour le concept de pertinence, mais exclues du calcul de 

l’efficacité. Étant basée sur un ratio, l’efficacité ne fut calculée uniquement que pour les effets qui 
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ont été évalués dans un nombre suffisant d’études (cinq articles au minimum). Cette définition de 

l’efficacité n’a pas tenu compte de l’existence de valeurs de référence ou de seuils, puisque les 

évaluations empiriques n’ont pas fourni de valeurs de référence (mais voir sous-section 3.3 ci-

dessous). 

Ces mesures de pertinence et d’efficacité sont sujettes à des biais de publication : les 

résultats peuvent ne pas mentionner toute les métriques étudiées et les résultats non significatifs 

sont généralement moins bien rapportés que les effets significatifs. Ne pas rapporter les résultats 

non significatifs ou même non probants est à déplorer dans des domaines comme l’étude des 

AMP, où les méthodologies d’évaluation ne sont pas encore totalement adaptées à tous les 

critères de performances, en particulier en ce qui concerne les analyses multivariées. Rapporter de 

tels résultats (cf. Chapitre V-A), même de manière très brève et succincte permet d’éliminer les 

impasses méthodologiques. Pour réduire ce biais, la pertinence et l’efficacité ont été évaluées à la 

fois à partir des parties “matériel et méthodes” et “résultats”. Un autre inconvénient de la mesure 

d’efficacité réside dans le manque de cohérence entre les protocoles expérimentaux des 

différentes études. Une métrique peut être bien adaptée pour un protocole qui garantit une 

puissance statistique suffisante, mais pourrait mener à des résultats non significatifs avec un 

protocole défectueux. Cependant, peu d’articles contiennent une information suffisamment 

explicite pour prendre en compte la puissance statistique lors du calcul de l’efficacité. Malgré ces 

imperfections, ces mesures de pertinence et d’efficacité ont été considérées appropriées aux 

comparaisons quantitatives entre les métriques. 

Les métriques et les effets ont été considérés du point de vue des échelles temporelles 

auxquelles on s’attend à ce que l’effet soit détectable. Les effets ont été assignés à une échelle de 

temps basée sur l’expertise de différents scientifiques au sein d’un groupe de travail (Pelletier, 

Benedetti-Cecchi, García-Charton, Ferraris, Claudet). 

Les résultats montrent qu’un certain nombre d’effets n’a pas été vraiment étudié jusqu’ici 

(Figure IV-1). Il s’agit essentiellement d’effets à long terme, mais également d’effets liés aux 

interactions trophiques, aux changements densité-dépendants et à la protection des espèces 

menacées. Les effets au niveau des communautés sont moins étudiés que les effets au niveau des 

populations. Les effets liés aux habitats sont encore rarement étudiés. 

Relativement peu de métriques ont été estimées pertinentes et ceci principalement pour 

les effets à court terme (Tableau IV-2). Les résultats indiquent qu’un grand nombre de métriques 

ont été utilisées pour étudier des effets d’AMP, mais que dans l’ensemble, peu d’entre elles se 

sont avérées pertinentes et efficaces. De plus, aucune métrique n’a pu être identifiée pour 

plusieurs effets étudiés. 



IINNDDIICCAATTEEUURRSS  DD’’ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  DDEESS  AAIIRREESS  MMAARRIINNEESS  PPRROOTTÉÉGGÉÉEESS  
 

105 

Bien que nous nous référions à des indicateurs nous devons remarquer que, ni les 

indicateurs empiriques, ni ceux basés dur des modèles, ne devraient être réellement considérés 

comme tels. Les propriétés d’un même indicateur empirique dépendent du protocole 

expérimental, incluant les moyens d’observation, alors que les propriétés d’un indicateur basé sur 

des modèles dépendent des hypothèses du modèle et des algorithmes utilisés. 

Protection de la biomasse des stocks critiques de reproducteurs

Réhabilitation de la structure d'âge des populations

Restauration ou changement de la structure des assemblages

Effets néfastes non dus à des usages liés à l'exploitation

Exportation de biomasse

Protection de la biodiversité

Effets indirects sur les algues et les invertébrés

Accroître les captures par pêche

Augmentation de la fécondité, de la production d'œufs et de larves

Protection des habitats essentiels

Changements densités-dépendants dans les traits d'histoire de vie

Protection du recrutement

Protection  de l'épuisement des stocks au niveau des communautés

Augmentation de la mortalité juvénile par prédations et/ou compétitions

Recolonisation des habitats côtiers superficiels par des espèces cibles

Diminution d'abondance des espèces proies

Protection des espèces menacées

Amélioration de la stabilité et de la résilience des populations

Augmentation de la stabilité et de la résilience de l'écosystème

Faciliter la récupération après des évènements catastrophiques

Protéger la diversité génétique intra-spécifique

0 10 20 30 40 50

EFFETS A
COURT TERME

EFFETS A
MOYEN TERME

EFFETS A
LONG TERME

nombre d'articles
 

Figure IV-1 : Effets écologiques et halieutiques attendus des aires marines protégées avec leur classement selon une 
échelle de temps et nombre d’études empiriques traitant de ces effets. 
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Tableau IV-2 : Indicateurs empiriques pertinents avec leur efficacité et indicateurs basés sur des modèles 

Echelle 
temporelle 

Effets (nombre de métriques 
dans les études) 

Indicateurs empiriques 
pertinents 
(efficacité) 

Indicateurs basés sur des 
modèles 

Effet 
 à court terme 

Protection de la biomasse des 
stocks critiques de 
reproducteurs de la 
diminution causée par la 
pêche (39) 

Biomasse totale (85) 
Biomasse par famille (72) 
Biomasse par espèce ou par 
genre (39) 
Densité totale des espèces 
exploitées (82) 
Densité par famille (50) 
Densité par groupe trophique 
(95) 
Densité par espèces ou par 
genre (41) 
Densité par classe d’âge/taille 
(67) 
Capture par unité d’effort (40) 

Biomasse totale 
Biomasse zone 
Biomasse des reproducteurs 
Abondance totale 
Abondance par zone 
Abondance par subpopulation 
Abondance des reproducteurs 
Taux de croissance 
asymptotique 
Risque d’épuisement de la 
population 

 Réhabilitation de la structure 
d’âge des populations (20) 

Biomasse par espèce ou genre 
(35) 
Taille moyenne par espèce ou 
genre (38) 
Distribution de taille des 
espèces (56) 

Biomasse des reproducteurs 
Abondance des reproducteurs 
Spectre de biomasse 
Spectre de taille 

 Restauration ou changement 
de la structure des 
assemblages (10) 

Profile de densité par espèces 
(67) 
Richesse spécifique par famille 
(41) 

Capture ou biomasse par 
composantes de la communauté
Spectre de taille ou de biomasse

Effet 
à moyen terme 

Exportation de biomasse (11) Mouvements 
Domaines vitaux 
Fidélité de présence 

Biomasse ou abondance par 
subpopulation ou par zone 
Capture par zone 

 Protection de la biodiversité 
(9) 

Richesse spécifique totale (59) Capture ou biomasse totale ou 
par composante de la 
communauté 
Spectre de taille ou de biomasse

 Effets indirects sur les algues 
et les invertébrés (effet 
cascade, réactions trophiques) 
(10) 

Densité par espèce ou genre 
(39) 
Couverture benthique (68) 

Abondance, densité ou couverture 
benthique des invertébrés et des algues

 Amélioration de la 
production 

 Capture totale ou par flottille 
Variation des captures 
Production équilibrée 
Production 
Métriques d’effort 
Métriques économiques 

 Augmentation de la stabilité 
des populations et de la 
résilience 

 Risque d’épuisement de la 
population 
Courbe de croissance 
asymptotique 

L’efficacité des indicateurs en liaison avec la mise en évidence des effets liés à l’exportation de biomasse n’a pas été 
calculée car ces métriques n’ont pas été utilisées dans des tests formels. L’efficacité et la pertinence sont des critères 
d’évaluation des indicateurs empiriques. Les profils de densité sont généralement étudiés par des analyses 
multivariées. Des indicateurs additionnels ont été suggérés en italique quand aucun indicateur ne fut pas identifié 
dans la littérature. 
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3 SÉLECTION DES INDICATEURS 

3.1 Les indicateurs candidats 

A la lumière de la section précédente, nous avons établi une liste d’indicateurs candidats 

pour plusieurs effets (Tableau IV-2). Nous n’avons proposé aucun indicateur pour les effets qui 

n’ont pas encore été étudiés, que ce soit à partir d’études empiriques ou de modèles. De plus, les 

effets qui ne furent étudiés qu’à partir d’études empiriques et pour lesquels aucune métrique 

pertinente n’a été trouvée n’on pas été inclus. Les indicateurs basés sur des modèles ont été 

sélectionnés parmi le Tableau IV-1. Les sorties des modèles de métapopulation et des modèles 

dynamiques d’agrégation ont été exclues car ces modèles ne sont pas assez explicatifs pour 

évaluer les effets des AMP. 

Plusieurs indicateurs sont nécessaires pour représenter les divers effets des AMP. 

Concernant la gestion des pêches, les indicateurs de modèles de populations halieutiques 

structurées en stades sont les plus appropriés pour évaluer les effets des AMP au niveau des 

populations. Les abondances, les biomasses et les distributions d’âge indiquent l’état de la 

population, alors que le taux de croissance asymptotique, le risque d’épuisement de stocks et les 

variations d’abondance reflètent sa dynamique. Les indicateurs basés sur des modèles spatialisés 

de pêcheries sont nécessaires pour évaluer les conséquences des différentes conceptions des 

AMP et des mesures complémentaires de gestion des pêches. Tandis que la plupart des modèles 

se concentrent sur l’abondance et les captures ou les prises, l’amélioration du rendement est 

rarement étudiée à partir de données de terrain et il n’y a pratiquement aucune preuve empirique 

de l’augmentation des prises. 

Les questions de conservation sont la plupart du temps abordées par des données de 

terrain. Les métriques les plus efficaces furent les métriques de biomasse et de densité à des 

niveaux agrégés, les distributions de taille par espèce et la richesse spécifique totale. Plusieurs 

indicateurs empiriques peuvent être trouvés pour un effet donné et leurs performances 

nécessitent d’être encore évaluées. Comme pour les outils de modélisation, les modèles 

trophodynamiques sont nécessaires pour évaluer les effets au niveau des communautés, par 

exemple les effets cascade (Pinnegar et al., 2000). 

3.2 La dépendance spatiale 

Bien qu’apparemment semblables, les deux types d’indicateurs diffèrent parce qu’ils se 

rapportent à des échelles spatiales différentes. En premier lieu, les indicateurs empiriques sont 

contraints par l’échelle d’observation. La plupart des études se basent sur des comptages visuels 



IINNDDIICCAATTEEUURRSS  DD’’ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  SSÉÉLLEECCTTIIOONN  DD’’IINNDDIICCAATTEEUURRSS  
 

108 

en plongées sous-marine et des pêches expérimentales et sont conduites localement. Mais ces 

données permettent d’observer la très grande majorité des espèces présentes pour estimer des 

indicateurs au niveau des communautés. Les modèles se réfèrent à des systèmes plus globalisés. 

Ils fournissent un aperçu de l’amélioration des prises, ce qui n’est pas un phénomène local. Les 

modèles fournissent des indicateurs appropriés pour évaluer des effets halieutiques à l’échelle de 

toute la pêcherie. 

Les indicateurs empiriques et basés sur des modèles ne se recouvrent pas et ne sont pas 

redondants. Il s’agit alors de savoir de quelle façon réconcilier et relier ces points de vue. Ceci 

sera discuté dans la prochaine section. 

Notons que les effets des AMP pourraient également être étudiés à partir de suivis à 

grande échelle ou par des analyses conjointes de données à grande échelle (Link et al., 2002). 

L’augmentation des échelles d’étude exigerait de prendre en compte les dynamiques dans les 

évaluations empiriques et d’adapter les protocoles expérimentaux. 

3.3 Les points de référence 

Les points de référence peuvent être définis comme les cibles ou les limites désirées pour 

un indicateur (Sainsbury & Sumaila, 2003). La disponibilité de points de référence avec des seuils 

et des valeurs limites est considérée comme une propriété souhaitable pour des indicateurs 

(Nicholson & Fryer, 2002 ; Rochet & Trenkel, 2003). 

Dans le cas d’approches par modélisations, des points de référence peuvent être fournis 

par le modèle. La direction et la magnitude des changements des indicateurs comme fonction des 

contrôles d’exploitation peuvent être étudiés, par exemple différentes tailles d’AMP. 

Dans le cas de l’évaluation empirique des effets des AMP, il n’y a pas de mise à 

disposition de points de référence. Ceci n’est pas problématique dans le sens où le rôle d’un point 

de référence est de fournir des valeurs à partir desquelles les indicateurs sont comparés afin de 

fournir un diagnostic. À cet égard, les points de référence sont fournis par les valeurs des 

indicateurs dans des zones de contrôle, si possible avant et après l’établissement de l’AMP. De 

tels indicateurs ne permettent pas d’anticiper de futures évolutions de l’écosystème et de la pêche. 

Ils sont cependant appropriés pour aborder les questions locales de la gestion des pêches, comme 

celle des pêcheurs artisanaux pêchant à proximité de l’AMP. 

Enfin, les AMP peuvent elles-mêmes devenir à long terme des aires de contrôle pour 

l’évaluation des effets de la pêche sur l’écosystème. Elles permettent alors des approches 

expérimentales (incluant la gestion adaptative) à l’échelle de l’écosystème (Walters et al., 1997 ; 

Castilla, 2000). 
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4 LES AMÉLIORATIONS NÉCESSAIRES 

Concernant les indicateurs empiriques des effets des AMP, la conception des protocoles 

expérimentaux reste un domaine important d’amélioration. Il semble y avoir peu d’implication 

quant à la conception de protocoles d’échantillonnage correctement répliqués pour l’évaluation 

des AMP (Fraschetti et al., 2002 ; Claudet & Pelletier, 2004 ; Fraschetti et al., 2005 ; Terlizzi et al., 

2005). Comme beaucoup de processus différents opèrent simultanément pour produire de la 

variabilité spatiale et temporelle dans les populations, l’évaluation des effets exige des protocoles 

d’échantillonnage multifactoriels. Les protocoles beyond-BACI (Before After Control Impact) 

fournissent un tel cadre (Underwood, 1991, 1992, 1994). L’inférence causale est possible avec ces 

protocoles si des données sont échantillonnées à plusieurs dates avant et après l’établissement de 

l’AMP, à la fois dans l’AMP et dans plusieurs sites de contrôles. Les contrôles multiples sont 

nécessaires pour éviter de confondre la variabilité spatiale naturelle avec les effets de l’AMP, ou 

avec des effets de gestion inattendus. La significativité de la différence entre la moyenne de la 

métrique dans l’AMP et dans les sites de contrôles est alors évaluée en relation à la variabilité 

naturelle du système, estimée par les différences entre les contrôles. En revanche, n’utiliser qu’un 

seul contrôle peut mener à des évaluations incorrectes. 

D’autres remarques sont à faire concernant les protocoles d’échantillonnage et les suivis. 

Par exemple, les AMP sont de plus en plus envisagées sous la forme de réseaux de réserves, ce 

qui implique à la fois des échelles locales et régionales dans les protocoles expérimentaux. Les 

protocoles d’échantillonnage et la performance des indicateurs qui en résulte en terme de 

puissance statistique, peuvent être étudiés et optimisés à l’aide de simulations (Benedetti-Cecchi, 

2001 ; Sala et al., 2002) et d’approches comparatives entre différents cas d’étude ou de méta-

analyses (Claudet et al., 2004c). Le choix de la technique d’observation a également des 

conséquences sur la précision et l’efficacité des indicateurs, ainsi que sur le coût des suivis (Willis 

et al., 2000). 

Un deuxième domaine d’amélioration concerne les considérations d’habitat. L’habitat est 

une source cruciale de variabilité spatiale pour les communautés de poissons (Sale, 1998). Ignorer 

l’habitat lors d’évaluation d’AMP conduit à augmenter la variabilité résiduelle et diminuer la 

puissance statistique. Les protocoles d’échantillonnage doivent prendre en compte de tels facteurs 

de confusion et idéalement l’habitat devrait être suivi en même temps que les communautés de 

poissons (García-Charton et al., 2000 ; García-Charton & Pérez-Ruzafa, 2001 ; Stewart-Oaten & 

Bence, 2001 ; García-Charton et al., 2004). L’information sur l’habitat et plus généralement sur les 

différents composants de la variabilité spatiale doivent être introduits dans les modèles, réduisant 

de ce fait la variabilité résiduelle (García-Charton et al., 2004 ; Ferraris et al., 2005). La dernière 
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étude a constaté que l’habitat a expliqué une partie substantielle de la variation de densité en 

évaluant l’impact de la pêche au sein d’une AMP. Il a aussi été démontré (Claudet et al., 2004b) 

que l’habitat eut une plus grande influence sur la structuration des assemblages que la protection 

et que celle-ci fut conditionnée par des catégories de variables d’habitat, de bathymétrie et de 

complexité topographique (cf. Chapitre V-A). 

Un troisième domaine d’amélioration se situe dans des approches plus holistiques pour 

l’évaluation des effets des AMP. Les effets sont la plupart du temps évalués à partir d’approches 

univariées, i.e. pour une seule espèce ou groupe d’espèces, et pour une seule variable (e.g. densité 

ou biomasse) à la fois. De cette façon, les effets ne peuvent être comparés entre les espèces ou les 

groupes d’espèces et entre les variables. En conséquence, un diagnostic global de l’effet des AMP 

ne peut être établi et la performance des métriques ne peut être comparée. Trois approches ont 

été récemment proposées pour surmonter ces problèmes. D’abord, Ferraris et al. (2005) ont 

simultanément déterminé l’effet de la pêche sur les densités de tous les groupes d’espèces dans un 

seul modèle. En second lieu, Amand et al. (2004) ont conjointement modélisé les métriques 

biologiques en tant que fonction de facteurs liés au statut de la protection et de l’habitat, afin de 

classer les sensibilités des métriques en relation à un effet de la pêche. Enfin, et cette fois si 

directement appliqué à l’évaluation de la protection d’une AMP, Claudet et al. (en révision) ont 

utilisé des techniques récentes d’analyses de variance multivariées par permutations afin d’étudier 

la réponse à la protection de différents regroupements d’espèces selon des critères écologiques ou 

halieutiques, grâce à un protocole expérimental multifactoriel, avec des données avant et après 

l’établissement de la réserve (protocole BACI). 

Concernant les approches par modélisations, l’utilisation des modèles mathématiques 

pour évaluer l’impact des AMP a été récemment contestée par Willis et al. (2003b). Selon ces 

auteurs, “theoretical model (mathematical or not) are useful in developing our ideas, but they are 

just that: ideas”. Nous convenons du fait que beaucoup de modèles sont des contributions 

théoriques et que des modèles simples publiés dans des journaux réputés ont résulté en des 

prescriptions simplistes, par exemple au sujet de la taille requise des réserves pour protéger les 

ressources halieutiques. Cependant, les modèles sont des outils remarquables pour évaluer les 

conséquences des AMP, à l’échelle des pêcheries et des écosystèmes. Le domaine principal 

d’amélioration pour les approches par modélisations se situe dans le développement de modèles 

qui réalisent un compromis entre la parcimonie et la complexité, et qui sont paramétrisés et 

calibrés avec des données réelles. Plus spécifiquement, des modèles sont nécessaires pour 

expliciter les dynamiques spatiales des populations et de l’exploitation par pêche à l’échelle de 

l’AMP, incluant les échelles saisonnières. Les modèles doivent prendre en compte les pêcheries 
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mixtes (pêcheries multiflottilles et multiespèces) et le comportement des pêcheurs en ce qui 

concerne les AMP. Ils doivent tenir compte des investigations sur la conception des AMP, 

comprenant les protections permanentes versus provisoires, les restrictions partielles des activités 

de pêche et les réseaux d’AMP. Ils devraient également servir à d’autres mesures de gestion des 

pêches, comme les récifs artificiels. Plusieurs de ces points ont déjà été discutés (Sumaila et al., 

2000). Certains des modèles cités précédemment présentent certaines de ces caractéristiques, en 

particulier le modèle ISIS-Fish (Pelletier et al., 2001 ; Mahévas & Pelletier, 2004), qui incorpore la 

plupart d’entre elles. Une version bioéconomique de ce modèle est actuellement en cours de 

développement. 

Afin de pouvoir calibrer les modèles avec des données réelles, l’information appropriée 

est requise à l’échelle de l’écosystème et de la pêche. Connaître les dynamiques spatiales des 

stades démographiques des populations est nécessaire et ces aspects peuvent être mal connus. 

Mais ce besoin d’une meilleure évaluation des dynamiques spatiales de l’exploitation devrait être 

plus souligné. Les statistiques de pêche conventionnelles fournissent quelques informations, mais 

elles souffrent généralement d’un manque de spatialisation. L’information additionnelle doit être 

obtenue par des interviews de pêcheurs et des projets de recherche récents se concentrent sur ces 

questions. 

Ces aspects des approches par modélisations étayent la construction des indicateurs basés 

sur les modèles, car des sorties fiables de modèles nécessitent que les modèles soient ancrés dans 

le monde réel. 
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5 LES PERSPECTIVES 

5.1 Vers une complémentarité entre les indicateurs empiriques 
et ceux basés sur des modèles 

Il y a actuellement un fossé et probablement un certain malentendu, entre les études 

empiriques et les approches par modélisations concernant l’évaluation des AMP. Les approches 

par modélisations sont perçues comme trop théoriques par les écologistes de terrain (Willis et al., 

2003b), mais elles sont indispensables pour évaluer les conséquences des AMP aux échelles des 

pêcheries et des écosystèmes. Le développement des modèles plus réalistes devrait réduire ce 

fossé. 

Par ailleurs, toutes les synthèses récentes des études empiriques remarquent un niveau 

remarquablement bas d’évidence empirique des effets des AMP, principalement en raison d’une 

élaboration inadéquate des protocoles expérimentaux (Russ, 2002 ; Willis et al., 2003b). Concevoir 

des protocoles expérimentaux peut être d’une certaine manière facilité par un travail de 

modélisation préliminaire, en particulier pour construire des indicateurs de suivis des effets des 

AMP. Il y a des aspects additionnels à la complémentarité entre les approches empiriques et celles 

basées sur des modèles quant à l’évaluation des AMP (Tableau IV-3). Parce que les approches 

empiriques concernent la plupart du temps l’évaluation locale, leur intégration avec des modèles 

serait facilitée par des suivis à grande échelle et des approches régionales (e.g. BIOMEX, 

biomex.univ-perp.fr). 

Tableau IV-3 : Spécificité des études empiriques et des approches par modélisations. 

Etudes empiriques Approches par modélisations 

Evaluation locale et instantanée Intégration dans le système, à l’échelle des pêcheries, de 
l’écosystème, de la gestion côtière 
Intégration de la connaissance sur les composants du 
système 
Transfert de connaissance locale à l’échelle du système 

Tests formels des effets 
Validation de terrain 
Estimations réelles des composantes de la variance et 
des tailles d’effet 

Evaluation quantitative des dynamiques du système 
Exploration de scénarios et d’hypothèses 
Possibles projections dans le futur 
Production d’hypothèses à tester 

Sites de contrôles Mise à disposition de points de référence théoriques 

Lien direct avec les suivis Diagnostic global du système 

 

À la lumière des imperfections des méthodes et des modèles existants pour l’évaluation 

des AMP, des guides méthodologiques pour le développement d’indicateurs des effets des AMP 
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seraient salutaires, car ils guideraient vers des évaluations statistiques améliorées et des modèles 

plus réalistes, dans le but de construire des programmes de suivis. 

Comparées à d’autres approches de gestion des pêcheries qui se fondent la plupart du 

temps jusqu’à maintenant sur des approches par modélisations, les expériences des approches 

empiriques à l’évaluation des AMP lèvent une lumière nouvelle sur la question des indicateurs. 

Elles illustrent en particulier les grandes sources de variabilité inhérentes aux données, qui 

peuvent empêcher la détection des effets écologiques ou halieutiques, ce qui est pourtant une des 

caractéristiques essentielles des indicateurs (Nicholson & Fryer, 2002). 

5.2 La gestion des aires marines protégées 

Comme mentionné dans l’introduction, le présent travail était orienté vers les critères de 

performance qui peuvent être évalués par des scientifiques. C’est une première étape, car les 

effets écologiques et halieutiques des AMP ne sont pas encore entièrement compris et ne sont 

pas tous démontrés. Beaucoup d’AMP sont déjà établies ou les projets sont en cours 

d’élaboration. Les scientifiques doivent anticiper l’élaboration de nouveaux programmes de suivis 

afin d’éviter les lacunes précédemment identifiées. Les indicateurs d’évaluation sont utilisés pour 

tester des hypothèses sur les effets des AMP ; ils sont ceux requis pour les suivis. Les indicateurs 

de gestion employés par les gestionnaires pour la prise de décision appartiennent à une autre 

catégorie, à la fois parce qu’ils doivent regrouper les divers effets des AMP et parce que des 

critères de communication doivent être considérés pour évaluer leur performance. 

Les indicateurs de gestion des AMP ne sont pas uniquement des versions spatialisés des 

indicateurs utilisés pour la gestion des pêches. Bien que les modèles se fondent sur les 

dynamiques conventionnelles de populations, les dispositifs d’exploitation et le comportement 

des pêcheurs, le grand nombre de différentes conceptions possibles des AMP rendent ce 

problème multidimensionnel complexe, comparé à d’autres mesures de gestion. Les indicateurs 

de gestion doivent être évalués par les gestionnaires et probablement d’autres dépositaires, tels 

que des administrateurs et des usagers, par des interviews, avec l’aide des scientifiques. Ceci 

implique plus de discussions entre scientifiques et gestionnaires. Dans le cas des AMP, il y a 

actuellement plusieurs projets de recherche européen ou nationaux impliquant à la fois des 

scientifiques et des gestionnaires. Les approches empiriques illustrent la diversité des effets 

écologiques des AMP et par conséquent plusieurs indicateurs sont nécessaires. Nous avons 

proposé une liste d’indicateurs clefs en relation avec plusieurs effets des AMP. Ils peuvent être 

mis en application et leur exécution peut être encore évaluée. 
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TRANSITION 
 

Au travers des études précédentes, nous avons vu, entre autres, qu’il est difficile de 

détecter les augmentations en abondance de certaines espèces, ou les augmentations en terme de 

richesse ou de diversité induites par les aires marines protégées. Ce sont pourtant des réponses 

intuitivement attendues de l’écosystème à l’arrêt des activités de pêche dans une zone. Il 

convient donc, tout en gardant ces indicateurs comme critères d’évaluation, d’adapter les 

méthodes d’investigation afin de pouvoir mettre en évidence ces effets. 

Nous avons accompli des avancées significatives dans ce domaine à partir de deux cas 

d’étude différents, regroupés chacun dans une partie distincte du chapitre suivant. Nous avons 

cherché à augmenter la puissance statistique des tests d’hypothèse à détecter ces effets par 

l’intermédiaire d’une méta-analyse, mais les analyses conduites sur cette réunion de jeux de 

données collectés par différents observateurs n’ont pas données de résultats fort concluants, au 

regard de ce qui avait été démontré auparavant. En revanche, le développement de nouvelles 

méthodologies d’évaluation par l’intermédiaire de toutes récentes techniques d’analyse nous a 

permis d’évaluer l’effet de la protection en termes d’augmentations d’abondance, de richesse, ou 

de diversité. Ces effets des aires marines protégées sur les assemblages de poissons ont de plus 

été conditionnés à des paramètres d’habitats et il nous a été possible de démonter leur gradation, 

que ce soit sur une échelle temporelle ou en relation avec des critères biologiques ou écologiques 

des assemblages. 
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1 INTRODUCTION 

La RNMCB est créée par décret interministériel le 26 février 1974. Cette réserve est la 

première réserve marine de France. Au sein de cette réserve, une zone de protection renforcée, 

ou réserve intégrale, est instituée le 21 mars 1979 par décision du Directeur des Affaires 

Maritimes en Méditerranée. La superficie de la réserve partielle est de 553,5 ha, s’étendant de l’Ile 

Grosse, à Banyuls-sur-Mer, jusqu’au Cap Peyrefitte, à Cerbère. Elle couvre un linéaire côtier de 

7,19 Km (Lenfant et al., 2000a). Elle s’étend au large jusqu’à l’isobathe -60 m, son extension 

maximale vers le large est de 1,5 milles nautiques (Figure V-1). La réserve intégrale, quant à elle, 

occupe une surface de 63,9 ha et couvre un linéaire côtier de 1,54 km. Elle est située au niveau du 

Cap Rédéris (Figure V-1). L’ensemble recouvre une surface de plus de 617 ha. 

Banyuls-sur-Mer

-5m

-10m

-15m

Cap Peyrefitte

Cap Rédéris

Cap L'Abeille

Ile Grosse

1 km

-20m
-25m -30m
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-55m

-60m

N

Limites de la réserve :

Partielle

Intégrale

 
Figure V-1 : Réserve Naturelle Marine de Cerbère-Banyuls (d’après Lenfant et al., 2000a). 

La RNMCB se situe dans la partie occidentale du Golfe du Lion, sur la Côte Vermeille, 

un des rares secteurs rocheux du littoral du Languedoc-Roussillon. Elle comprend une succession 

de caps limitant de petites anses sablo-gravillonnaires, totalisant 360 m de plage de galets et de 

sables grossiers. La RNMCB a été établie dans une zone structurellement complexe, favorisant le 
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nombre et la diversité des habitats et rendant difficile son accès à certains types de filets de pêche. 

La topographie sous-marine révèle de fortes zones d’éboulis et de roches massives, plus 

importantes au niveau des caps, se poursuivant par d’importants plateaux coralligènes. La zone 

du Cap Rédéris, mise en protection intégrale, présente à moins de 470 m de la côte une multitude 

de remontées rocheuses de -35 m à la zone des -3 m. Des fonds de 60 m sont présents à moins 

de 2 Km du rivage, la profondeur moyenne de la zone étant de -35 m. La profondeur maximale 

de la réserve intégrale est de -45 m, avec une profondeur moyenne de -25 m (Planes et al., 2000b). 

La courantologie est changeante. La RNMCB est soumise à l’influence du courant liguro-

provençal, qui peut être renforcée en régime de tramontane (vent de secteur nord-ouest). Les 

eaux sont turbides car ce courant se charge de particules sédimentaires à son passage devant 

l’embouchure du Rhône. Cette situation peut s’inverser en régime de vent marin (de secteur sud-

est), avec la formation d’un contre-courant (Planes et al., 2000b). L’action de la houle intervient 

jusqu’à des profondeurs de 15 m environ (Lenfant et al., 2000a). Six unités écologiques sont 

représentées dans la RNMCB (Lenfant et al., 2000a) : le trottoir à Lithophyllum lichenoides, les 

herbiers de phanérogames marines, le coralligène, les fonds rocheux et les blocs, les grottes sous-

marines et les fonds meubles. 

La pêche, qu’elle soit professionnelle ou amateur, est soumise à autorisation sur 

l’ensemble de la zone, exceptée dans la zone de protection renforcée, où tout type de pêche est 

interdit, de même que les activités de plongée sous-marine (Lenfant et al., 2000a). Les pêcheurs 

plaisanciers doivent être titulaires d’une autorisation annuelle délivrée gratuitement par 

l’Administration des Affaires Maritimes de Port-Vendres. La pêche de plaisance de nuit est 

interdite. La pêche professionnelle est soumise à autorisation préfectorale. Cet arrêté restreint 

cette pêche à une calée quotidienne de trois fois 750 m de filet maillant ou d’une ou de plusieurs 

palangres d’un total de 500 hameçons. Il est également possible, à titre collectif, de caler à poste 

trois bonitières de 250 m. Les récoltes de moules, oursins et autres fruits de mer sont interdites. 

La vitesse est limitée à cinq nœuds dans la bande des trois cents mètres et elle est limitée à huit 

nœuds dans le reste de la réserve. Le mouillage est autorisé sauf dans la réserve intégrale.  

Les objectifs de la RNMCB, tels qu’énoncés en 2000 dans le plan de gestion (Lenfant et 

al., 2000b), sont déclinés en trois niveaux : les objectifs prioritaires, les objectifs secondaires et 

d’autres objectifs. Les objectifs prioritaires comprennent (i) l’amélioration de la connaissance du 

patrimoine écologique de la réserve naturelle et (ii) la conservation et l’entretient des habitats de la 

réserve naturelle et de leur diversité spécifique. Les objectifs secondaires comprennent (iii) le 

contrôle des activités humaines afin de rendre la fréquentation du site compatible avec les 

objectifs de conservation du patrimoine et (iv) la réalisation d’actions sur les zones périphériques 
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de la réserve naturelle dans un but de valorisation et de protection du site. Les autres objectifs 

peuvent être regroupés en trois sous-catégories. Elles correspondent aux objectifs d’accueil et de 

pédagogie : (v) amélioration de l’accueil des scolaires et des animations pédagogiques et (vi) 

renforcement de la politique d’information et de communication ; aux objectifs liés à la recherche 

: (vii) valorisation de la réserve en tant que support aux recherches fondamentales ; et enfin à des 

objectifs divers : (viii) assurer une gestion administrative et technique optimale de la réserve 

naturelle et (ix) développer l’intégration de la réserve naturelle dans le réseau des espaces protégés 

et valoriser ses missions à l’extérieur. 

Malgré un certain nombre d’études sur la Réserve Naturelle Marine de Cerbère-Banyuls 

(RNMCB) (Bell, 1983 ; Jouvenel, 1992 ; Licari, 1993 ; Dufour et al., 1995 ; Sasal et al., 1996 ; 

García-Charton et al., 2000 ; Planes et al., 2000b ; Jouvenel & Pollard, 2001 ; García-Charton & 

Planes, 2002 ; Lenfant et al., 2003 ; Lloret & Planes, 2003), au-delà d’un diagnostic espèce par 

espèce, les effets de la réserve sur les communautés de poissons ne sont pas toujours clairs. 

Relativement peu d’études visant l’évaluation de l’impact des réserves considèrent explicitement 

les caractéristiques de l’habitat. Or, la variabilité naturelle peut aboutir à des interprétations 

biaisées si elle n’est pas correctement prise en compte (Underwood, 1981 ; Chapman et al., 1995). 

García-Charton & Pérez-Ruzafa (1999) ont discuté de l’influence de l’hétérogénéité spatiale sur 

l’évaluation d’impact des AMP et se sont concentrés sur la variation spatiale en abondance des 

communautés de poissons. L’impact des AMP est en général estimé en comparant des densités 

ou des abondances moyennes entre la réserve et la zone exploitée. Les tests statistiques 

correspondants sont réalisés par espèce ou par groupe d’espèce, la plupart du temps grâce à des 

tests univariés. 
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2 MATÉRIEL ET MÉTHODES 

2.1 Démarche 

Au vu de cette problématique, notre démarche se présente en deux parties distinctes. 

Tout d’abord une méta-analyse de données existantes (Licari, 1993 ; Jouvenel, 1997 ; García-

Charton & Planes, 2002), doit conduire à un diagnostic de l’impact de la RNMCB sur les 

peuplements démersaux-benthiques, ou à des considérations concernant leurs limites dans le 

cadre de notre étude. Une méta-analyse est un résumé, une synthèse quantitative et une analyse 

d’une réunion de plusieurs études (Gurevitch & Hedges, 1999). Une telle procédure permet 

d’augmenter la puissance statistique des tests entrepris sur l’ensemble des jeux de données. 

Définir la question principale à étudier est un pré-requis fondamental à la conduite de toute méta-

analyse (Osenberg et al., 1999). L’effet potentiel de la RNMCB sur les densités et les 

présences/absences de poissons de roche est évalué respectivement par des analyses de variance 

et des analyses de déviance, dans le premier cas à partir de modèles linéaires et dans le second, à 

partir de modèles linéaires généralisés. L’hypothèse testée sur le test agrégé est que la protection a 

un effet sur les densités ou sur la présence de certaines espèces de poissons. La relation moyenne-

variance n’étant pas constante entre toutes ces études, nous avons ajusté au mieux les modèles 

aux données (McArdle & Anderson, 2004). La même démarche est entreprise sur des paramètres 

synthétiques descripteurs du peuplement comme la richesse spécifique ou la diversité. Dans un 

second temps, nous nous focalisons sur le jeu de données le plus complet au regard de nos 

objectifs (García-Charton, 2002), en le mettant en relation avec des données d’habitat, de 

bathymétrie et de complexité issue d’un système d’information géographique couvrant la zone 

d’étude (Licari et al., 2004). La variabilité contenue dans les données d’abondances de poissons est 

analysée par une technique de régression multivariée afin de distinguer et de hiérarchiser les effets 

potentiels de la réserve et ceux des variables environnementales. 

2.2 Les données 

2.2.1 Les comptages visuels de poissons en plongée sous-marine 

Trois jeux de données ont été rassemblés, soit par l’intermédiaire du laboratoire, soit 

directement auprès des auteurs des données. Ces jeux de données correspondent à des comptages 

visuels de poissons en plongée sous-marine et ont tous pour caractéristique de présenter des 

comptages à l’intérieur et à l’extérieur de la RNMCB. Ces données sont respectivement issues des 

travaux réalisés par Licari (1993), Jouvenel (1997) et García-Charton (2002). Dans certains cas, 
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ces jeux de données n’ont pu être récupérés que de manière partielle. Il faut noter que nous 

présentons ici uniquement les données qui seront analysées ultérieurement. 

Du 11 au 27 mai 1993, trois sites ont été échantillonnés (Licari, 1993). Un site est situé 

hors de la réserve, au sud du Cap Béar ; un autre est au sein de la réserve, au sud du Cap l’Abeille 

; et le dernier est dans la réserve intégrale, au sud du Cap Rédéris (Figure V-2). Chacun des trois 

sites correspond à une surface de 150 m sur 10 m, parallèle à la côte, comprise entre -9 m et -12 

m. Au sein de chaque site, 15 transects de 50 m de long sur 2 m de large sont échantillonnés. 

L’identification et le dénombrement des espèces rencontrées se fait lors d’un seul passage du 

plongeur qui matérialise le transect par déroulement d’un pentadécamètre. Les poissons d’une 

même espèce sont dénombrés jusqu’à 16 individus, au-delà, des classes d’abondance sont utilisées 

suivant une progression géométrique d’ordre 24+n (Bell, 1983). Les abondances sont ensuite 

exprimées par la médiane des classes. Les espèces à fort comportement cryptique comme les 

Blenniidae et les Gobiidae ne sont pas identifiées et dénombrées. Dans le jeu de donné, nous 

disposons de 12 transects par sites et des abondances de 23 espèces identifiées. 

Trois autres sites, proches des précédents, ont été échantillonnés de manière 

hebdomadaire de décembre 1993 à septembre 1994 (Jouvenel, 1997). Ces sites se trouvent 

respectivement hors de la réserve, dans la réserve partielle et dans la réserve intégrale (Figure V-

2), dans la même gamme de profondeur que précédemment. Trois transects de 50 m de long 

pour 4 m de large sont réalisés sur chacun de ces sites. Toutes les espèces rencontrées lors d’un 

passage unique le long du transect sont identifiées et dénombrées par la même méthode que 

précédemment (Bell, 1983). Pour éviter une partie des biais liés aux comptages visuels de 

poissons en plongée sous-marine induisant une sous-estimation des effectifs et de la richesse 

(Harmelin-Vivien et al., 1985), les comptages ne sont pris en compte que si la visibilité est 

supérieure à la distance d’approche ou de fuite du maximum d’espèces et à la demi-largeur du 

transect. Le nombre total des transects s’élève à 71 et 43 espèces ont été identifiées. 

Au printemps et à l’automne 2001, une nouvelle collecte de données a été mise en place 

(García-Charton & Planes, 2002). Le plan d’échantillonnage hiérarchisé dans l’espace comprend 

11 secteurs au total, dont trois sont dans la réserve (un dans la réserve intégrale et deux dans la 

réserve partielle, de part et d’autre de la réserve intégrale). Chacun des secteurs comprend trois 

sites (Figure V-2), positionnés au hasard et séparés de quelques dizaines de mètres. Chaque site 

comprend trois transects longs de 50 m, positionnés au hasard avec pour seule contrainte de se 

situer sur des fonds rocheux entre 8 et 12 m de profondeur. Ce protocole est utilisé au printemps 

et à l’automne 2001. La collecte des données se fait le long des transects sur une largeur de 5 m 

(2,50 m de part et d’autre du transect) ; elle est conditionnée à la visibilité comme précédemment 
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(Jouvenel, 1997). Les poissons rencontrés lors du parcours du transect sont identifiés et 

dénombrés selon neuf classes d’abondances (Harmelin, 1987). Cela correspond à des groupes de 

poissons de 1, 2 à 5, 6 à 10, 11 à 30, 31 à 50, 51 à 100, 101 à 200, 201 à 500 et supérieur à 500 

individus. 45 espèces ont été identifiées pour un total de 198 transects cumulés sur les deux 

saisons. 
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FigureV-2 : Sites d’échantillonnage des différents jeux de données. 
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2.2.2 Le système d’information géographique 

La description de l’habitat et de la bathymétrie de la partie marine de la Côte Vermeille 

pour constituer un Système d’Information Géographique (SIG) a été obtenue par plusieurs 

méthodes (Licari et al., 2004). L’utilisation d’un sonar multifaisceaux sur 30 Km de côte entre 5 m 

et 60 m de profondeur a permis d’obtenir une grille fine (de 1 m sur 1 m) des profondeurs et une 

mosaïque d’images sonar du fond. La carte bathymétrique est finalisée par une interpolation de la 

grille des profondeurs avec l’algorithme triangulaire de Vertical Mapper. La mosaïque permet 

d’établir la carte des habitats en distinguant respectivement la roche, les blocs de roche, les galets, 

le sable, le coralligène et les lits de Posidonia oceanica en séparant les herbiers denses, épars et isolés. 

Pour valider les images sonars, 54 plongées ont été effectuées. Pour délimiter la limite supérieure 

côtière des herbiers, des photographies aériennes de 2000 (IGN 2000-66) ont été incorporées. 

Toutes ces données ont été intégrées dans un SIG avec le logiciel MapInfo. 

L’approche nouvelle développée dans le cadre de notre étude a été de considérer l’habitat 

à une échelle supérieure à celle des transects. En effet, nous considérons que la plupart des 

espèces rencontrées lors des comptages visuels en plongée sous-marine ont des domaines vitaux 

généralement plus étendus que la largeur ou la surface des transects. De plus, ces espèces peuvent 

être influencées par la succession éventuelle des habitats environnants. Ainsi, les espèces de fonds 

rocheux rencontrées le long d’un transect exclusivement positionné sur de la roche peuvent 

différer, ou tout du moins avoir des effectifs qui fluctuent, selon que ce transect se trouve ou non 

à proximité d’une grande étendue sableuse. 

Nous avons donc étudié l’influence de différentes variables d’habitat, de bathymétrie et de 

complexité à cette nouvelle échelle spatiale sur la distribution des assemblages de poissons ; 

reflétée par les données de García-Charton (2002). Pour extraire des données d’habitat, de 

bathymétrie et de complexité à cette nouvelle résolution spatiale, nous avons centré des cercles de 

200 m de diamètre sur les sites d’échantillonnage (Figure V-3), nous les appelons “unités 

d’extraction”. Cette distance nous a semblé pertinente au regard des mouvements des poissons 

généralement observés et de l’échelle à partir de laquelle leur présence et leurs effectifs sont 

collectés. Une “unité d’extraction” couvre les différents réplicats d’un même site et sont les 

mêmes pour les deux saisons d’échantillonnage. Les variables construites, extraites de ces “unités 

d’extraction” sont de trois types : (i) des variables d’habitat, (ii) des variables bathymétriques, et 

(iii) des variables de complexité topographique. Les variables d’habitat regroupent les surfaces de 

recouvrement en roche, en blocs, en galets, en sable, en coralligène et en herbiers de Posidonia 

oceanica denses, épars et isolés. Toutes ces surfaces sont exprimées en m².  
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Figure V-3 : A, vue aérienne de la côte des Albères, habitats côtiers obtenus à partir d’un système d’information 
géographique (Licari et al., 2004), limites de la Réserve Naturelle Marine de Cerbère-Banyuls et positionnement des 
unités d’extraction d’où sont issues les variables d’habitat, bathymétriques et de complexité topographique. B, 
grossissement de trois unités d’extraction avec l’habitat correspondant. 

Les recouvrements en roche, blocs, galets, sable et coralligène sont exclusifs entre eux (e.g. 

il ne peut y avoir un fond sableux sur de la roche), par contre il n’en est pas de même pour les 

herbiers de Posidonia oceanica qui se trouvent forcément sur un de ces substrats. Les variables 

bathymétriques regroupent la profondeur moyenne que nous avons pondérée par les surfaces 
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respectives des profondeurs rencontrées au sein des unités d’extraction et les profondeurs 

minimale et maximale présentes dans les “unités d’extraction”. Ces profondeurs peuvent être 

supérieures ou inférieures à celle des transects car une plus grande zone est prise en compte. 

Nous nous intéressons ici à l’influence qu’elles peuvent avoir sur les peuplements rencontrés le 

long des transects. Les variables de complexité regroupent deux concepts relativement différents : 

la pente du relief et la complexité topographique, dont la relation avec les assemblages de 

poissons peut être forte (Luckhurst & Luckhurst, 1978). Nous avons pris en compte la pente du 

relief par l’intermédiaire du nombre total d’isobathes présentes au sein des “unités d’extraction”. 

Plus les isobathes sont resserrées, donc plus leur nombre est important dans une “unité 

d’extraction”, plus la pente est forte. La complexité topographique a été représentée comme la 

longueur totale de l’ensemble des isobathes d’une “unité d’extraction” divisée par le nombre total 

d’isobathes différentes. Cette métrique permet de prendre en compte la complexité du relief. Elle 

est pondérée par le nombre d’isobathes distinctes pour qu’une valeur élevée de cette variable ne 

corresponde pas à un fond lisse mais pentu, qui présenterait de nombreuses isobathes resserrées, 

sans pour autant que celles-ci ne présentent elles-mêmes une structure complexe. 

2.3 Les analyses de données 

2.3.1 Modélisation des variations spatiales et temporelles à l’intérieur et 
à l’extérieur de la réserve : une méta-analyse 

Pour cette analyse, l’ensemble des sites d’échantillonnages de Licari (1993) et Jouvenel 

(1997) décrits précédemment ont été conservés, soit deux groupes de trois sites, regroupés en 

trois zones : une Hors de la Réserve (HR), une dans la Réserve Partielle (RP) et la dernière dans la 

Réserve Intégrale (RI). Seuls les trois secteurs de García-Charton (2002) a proximité de ces trois 

zones ont été inclus dans l’analyse pour que les zones échantillonnées correspondent entre les 

différentes études. Ces trois secteurs regroupant chacun trois sites, neuf sites sont concernés 

(représentés par des cercles en pointillés sur la Figure V-2). La répartition des transects entre les 

différentes études inclues dans la méta-analyse est présentée dans le Tableau V-1. On remarque 

un fort déséquilibre entre les saisons. Très peu de données ont été collectées en été et toutes le 

sont par Jouvenel (1997). Le nombre d’espèces conservées correspond au nombre maximum 

d’espèces communes aux trois études ; il est de 23 (Tableau V-2). Les abondances par espèces de 

chaque étude ont été ramenées à des densités en fonction de la surface échantillonnée par 

transect afin de permettre des comparaisons entre études ; elles sont exprimées en ind.m-2.  
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Tableau V-1: Répartition du nombre de transects par saison et par étude inclue dan la méta-analyse. 

Étude Saison HR RP RI 

Licari (1993) printemps 12 12 0
 été 0 0 0
 automne 0 0 12
 hiver 0 0 0
Jouvenel (1997) printemps 10 9 10
 été 0 3 2
 automne 4 3 3
 hiver 13 8 6
García-Charton (2002) printemps 9 9 9
 été 0 0 0
 automne 9 9 9
 hiver 0 0 0
Méta-analyse (total) printemps 31 30 19
 été 0 3 2
 automne 13 12 24
 hiver 13 8 6

Tableau V-2 : Liste des 23 espèces inclues dans la méta-analyse avec les fréquences d’occurrence correspondantes (en 
%) sur l’ensemble des études (n = 161 transects). Il est indiqué si les espèces sont prélevées par la pêche. 

Familles Espèce Fréquence Prélèvements 

Centracanthidae Spicara maena 10,6 non
Labridae Coris julis 57,1 oui
Labridae Symphodus melanocercus 48,4 non
Labridae Ctenolabrus rupestris 46,0 non
Labridae Symphodus tinca 39,8 oui
Labridae Labrus merula 23,6 oui
Labridae Symphodus ocellatus 12,4 non
Mugilidae Mugilidae spp. 23,0 oui
Mullidae Mullus surmuletus 41,6 oui
Phycidae Phycis phycis 3,1 oui
Scorpaenidae Scorpaena scrofa 2,5 oui
Scorpaenidae Scorpaena porcus 11,8 oui
Serranidae Serranus cabrilla 72,7 oui
Serranidae Serranus scriba 14,3 oui
Sparidae Diplodus sargus 80,7 oui
Sparidae Diplodus vulgaris 63,4 oui
Sparidae Oblada melanura 26,1 oui
Sparidae Sarpa salpa 25,5 oui
Sparidae Diplodus annularis 23,6 oui
Sparidae Boops boops 16,1 oui
Sparidae Diplodus puntazzo 16,1 oui
Sparidae Dentex dentex 1,9 oui
Sparidae Sparus aurata 1,2 oui

Les densités d’espèces ont été modélisées comme une fonction des facteurs Temps, 

Saison et Zone. Le facteur Temps (Te) correspond aux différentes études prises en compte dans 

l’analyse (i.e. celles de Licari, 1993 ; Jouvenel, 1997 ; García-Charton, 2002). Le facteur Saison (Sa) 

correspond aux quatre saisons de l’année. Le facteur Zone (Zo) correspond aux trois différentes 

zones échantillonnées (i.e., HR, RP, RI). Ces trois facteurs sont traités comme fixes. Les facteurs 
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Temps et Zone sont croisés entre eux, car chacune des trois zones a été échantillonnée lors de 

chaque étude. En revanche, ce n’est pas le cas des saisons, qui n’ont pas toutes été 

échantillonnées dans chaque étude. Le facteur Saison est donc imbriqué dans le facteur Temps. 

Le modèle prend en compte toutes les combinaisons des niveaux des facteurs (Underwood, 

1981) et s’écrit comme suit : 

Xijkz = µ + Tei + Sa(Te)j + Zok + Te × Zoik + Sa(Te) × Zojk +ez(ijk) 

où Xijkz représente la densité d’une espèce observée au transect z dans la zone k à la saison j 

durant le temps i. µ représente la moyenne générale sur l’ensemble des niveaux des facteurs des 

densités de l’espèce considérée. Tei représente l’effet du niveau i du facteur Temps (i.e. l’étude 

considérée). Sa(Te)j correspond à l’effet de la saison j ( j = printemps, été, automne, hiver) au sein 

d’une étude i. Zok représente l’effet de la zone k (k = HR, RP, RI). Toutes les interactions de ces 

facteurs sont également prises en compte. Le facteur Saison étant imbriqué dans le facteur 

Temps, il ne peut y avoir d’interaction d’ordre deux. ez(ijk) représente la variabilité résiduelle. 

Un effet du à la protection (i.e. l’existence d’un des effets réserve) peut être mis en 

évidence par l’existence de différences significatives, changeantes dans le temps, entre les valeurs 

moyennes des variables décrites (e.g. densités) entre les niveaux de protection (sensu Underwood, 

1993)). Cela revient à détecter l’existence d’une évolution temporelle d’une différence spatiale. 

Ainsi, selon le modèle proposé, un effet réserve sur les densités d’une espèce est mis en évidence 

lorsque le terme d’interaction entre les facteurs Temps et Zone est statistiquement significatifs. 

L’interaction d’ordre deux incluant ces termes aurait traduit également un effet de la réserve sur 

les variables modélisées mais les différentes saisons ne sont pas toutes présentes pour chaque 

protocole différent. L’interaction entre Saison et Zone, ne représentant que des variations 

temporelles à petite échelle, n’est pas pris en compte comme représentative d’un effet de la 

réserve. 

Les modèles ont été construits pour les densités des espèces pêchées ayant une fréquence 

d’occurrence supérieure à 40 % (Tableau V-2) et pour les densités de ces espèces transformées en 

présences/absences. Il est attendu que les espèces pêchées, soumises à une exploitation en dehors 

de la réserve, soient les espèces réagissant le mieux à la mise en protection. Les espèces 

concernées sont les Labridae Coris julis et Symphodus tinca, le Mullidae Mullus surmuletus, le 

Serranidae Serranus cabrilla et les Sparidae Diplodus sargus et Diplodus vulgaris. Les espèces pêchées 

représentent l’ensemble des espèces prélevées (Criquet, 2001), i.e. les espèces cibles de la pêche, 

qu’elle soit de plaisance ou commerciale, ou les espèces prélevées de manière accidentelles. Le 

peuplement total a été pris en compte à travers les densité, richesse et diversité totales. L’effet de 

la protection sur des paramètres descripteurs du peuplement des espèces pêchées a également été 



ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  BBAANNYYUULLSS  MMAATTÉÉRRIIEELL  EETT  MMÉÉTTHHOODDEESS  
 

131 

testé, en considérant la densité cumulée de ces espèces, leur diversité et leur richesse relatives. 

Dans les modèles, toutes les densités ont été log-transformées. En considérant que les poissons 

sont protégés en proportion à leurs abondances, la log-transformation applique l’additivité à un 

processus présumé multiplicatif. Les études de l’effet des facteurs sur les variables de densité, de 

richesse, ou de diversité ont été réalisées avec des analyses de variance (ANOVA) par des tests F. 

Tous les facteurs étant fixes, le terme utilisé pour le dénominateur dans les F-ratio est le carré 

moyen des résidus. L’effet des facteurs sur les présences/absences a été testé avec des modèles 

linéaires généralisés (Generalized Linear Model, GLM) où nous avons choisi la loi binomiale pour 

décrire la distribution du terme d’erreur et la fonction logit comme fonction de lien. Les analyses 

de déviance sont testées par un test du χ². Lors d’interactions incorporant à la fois le facteur 

Zone et le facteur Temps, les tests sur les différences entre les zones sont réalisés par des tests 

non-paramétriques de Wilcoxon de comparaison par paires. Le seuil de significativité choisi pour 

tous les tests est de 0,05. 

2.3.2 Influence de l’habitat et évaluation de la protection 

Afin d’étudier les relations de l’hétérogénéité et de la complexité de l’habitat sur les 

assemblages de poissons et la part respective de cette influence et de celle de la protection, le jeu 

de données de García-Charton (2002) a été choisi. Présentant un nombre plus important de sites 

et une répartition de ceux-ci le long de la côte rocheuse (Figure V-2), ils recouvrent une diversité 

en habitats plus importante que les deux autres jeux de données (Licari, 1993 ; Jouvenel, 1997). 

Le nombre total de transects est de 162 et un total de 46 espèces de poissons ont été identifiées et 

dénombrées. 

Les variables d’habitat, de bathymétrie et de complexité topographique extraites du SIG à 

partir d’ “unités d’extraction” centrées sur les sites d’échantillonnage, ainsi qu’un facteur Zone 

présentant les mêmes modalités que précédemment (i.e. HR, RP, RI), ont été simultanément 

inclus comme variables explicatives dans une technique de discrimination multivariée, les arbres 

de régression multivariée ou Multivariate Regression Trees (MRT) (De’ath, 2002). Cette 

technique, une extension des arbres de régression univariée, construit un arbre hiérarchique grâce 

à des dichotomies successives de groupes d’observations. Chaque groupe construit et chaque 

coupure sont caractérisés par des valeurs et des conditions sur les variables explicatives. Ces 

conditions sont qualitatives ou quantitatives selon la nature des variables ou des facteurs 

discriminants. Chaque séparation maximise la Somme des Carrés des Écarts (SCE) intergroupe 

tout en minimisant la SCE intragroupe. Cette technique ne nécessite aucune hypothèse sur la 

distribution des observations ou la relation entre ces observations et les variables explicatives. La 
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taille de l’arbre de régression multivariée est sélectionnée par validation croisée en utilisant la règle 

du minimum (Breiman et al., 1984). Dans la présente analyse, les abondances de poissons ont été 

log-transformées afin de réduire les écarts d’échelles qu’il pouvait y avoir entre les abondances de 

certaines espèces. Deux espèces grégaires de classe 1 (Harmelin, 1987) ont été éliminées de 

l’analyse, les Sparidae Boops boops et Oblada melanura. Ces espèces sont généralement en pleine eau, 

en banc très mobiles et erratiques. Un total de 43 espèces sont analysées de manière conjointe. 

Dans une dernière étape, les noeuds (i.e. les coupures) et les feuilles (i.e. les parties 

terminales) de l’arbre sont caractérisées par leurs espèces indicatrices en utilisant la méthode 

IndVal (Indicator Value) (Dufrêne & Legendre, 1997). Avec cette approche, une espèce est 

indicatrice d’un groupe de transects si elle est simultanément abondante et fréquente dans ce 

groupe comparée aux autres, dans un même niveau hiérarchique. L’indice utilisé pour identifier 

les espèces indicatrices est le produit de l’abondance relative et de la fréquence d’occurrence 

relative. Il est maximum pour un groupe donné d’observations quand une espèce est rencontrée 

sur l’ensemble des transects de ce groupe et qu’elle est absente de toutes les observations du ou 

des autres groupes. La significativité statistique au seuil de 0,05 est évaluée par une procédure de 

randomisation (Dufrêne & Legendre, 1997). 
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3 RÉSULTATS 

3.1 Méta-analyse : analyse des variations spatio-temporelles et 
effet de la protection 

Le test du modèle complet sur Diplodus vulgaris présente un R² de 0,79 (F = 27.89 ; P = 

2,20e-16). Nous pouvons remarquer sur la Figure V-4-A que la courbe quantile-quantile normal 

montre que les résidus s’écartent de la normalité. La variance des résidus n’est pas homogène ; 

elle présente de l’hétéroscédasticité et tend à augmenter avec les valeurs ajustées jusqu’à la valeur -

5 (Figure V-4-B). Ce modèle n’est donc pas bien ajusté. 
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Figure V-4 : A, courbe quantile-quantile normal du modèle complet sur les densités de Diplodus vulgaris et B, figure 
des résidus et des valeurs ajustées pour le modèle complet. C, courbe quantile-quantile normal du modèle sélectionné 
sur les densités de Diplodus vulgaris et D, figure des résidus et des valeurs ajustées pour le modèle sélectionné. 

Or, en observant les coefficients du modèle au seuil 0,05, nous pouvons remarquer qu’un 

grand nombre d’entre eux ne sont pas significatifs. Pour déterminer s’il est possible d’éliminer un 

terme du modèle et si le regroupement qui s’ensuit permet de palier au problème d’ajustement, 

nous réalisons alors un second modèle avec une sélection descendante des termes. Les modèles 

linéaires successifs sont comparés entre eux par l’AIC (Akaike Information Criterion), critère 

basé sur la fonction de vraisemblance et qui tient compte du nombre de paramètres. Le modèle 
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de départ présentait un AIC de 140,31 et le modèle retenu dans le processus de sélection présente 

un AIC de 131,82. Il peut s’écrire comme suit :  

Xijkz = µ + Tei + Zok + Te × Zoik + Sa(Te) × Zojk +ez(ijk) 

Les notations sont les mêmes que précédemment. Le terme représentant l’effet du facteur Saison 

a été éliminé. Lors de l’analyse de l’effet du terme Temps, les observations faites aux différentes 

saisons peuvent donc être regroupée. Mais l’effet des saisons ne peut pas pour autant être 

éliminées du modèle car le facteur Saison entre toujours dans un terme d’interaction, avec le 

facteur Zone. La valeur du R² est très proche de celle précédemment observée (R² = 0,78 ; F = 

44,38 ; P = 2,20e-16). La variance des résidus est plus homogène que dans le modèle complet 

(Figure V-4-D) et ils sont très proches de la normalité (Figure V-4-C). L’analyse de variance est 

alors réalisée sur ce modèle simplifié (Tableau V-3). 

Tableau V-3 : Table d’analyse de variance sur les densités de Diplodus vulgaris. 

Source dl SCE CM F P  

Temps (Te) 2 1019,94 509,97 242,9573 2,2e-16 *** 
Saison (Sa) - - - - -  
Zone (Zo) 2 5,10 2,55 1,2141 0,2999260 n.s. 
Te × Zo 3 42,22 14,07 6,7040 0,0002839 *** 
Sa × Zo 5 50,51 10,10 4,8130 0,0004169 *** 
Résidus 148 310,65 2,10   

Les effets manquants ont été éliminés du modèle avant les tests. Valeurs de P : ***<0,001 ; **<0,01 ; *<0,05 ; n.s. : 
non significatif. 

L’interaction Temps × Zone est significative au seuil 0,05, nous réalisons donc des tests 

non-paramétriques de Wilcoxon de comparaison par paires entre les zones pour chaque modalité 

de Temps, i.e. pour chaque étude (Tableau V-4). 

Tableau V-4 : Valeurs de P pour les tests non-paramétriques de Wilcoxon de comparaison par paires entre les zones 
sur les densités de Diplodus vulgaris. Les densités moyennes en ind.m-2 de Diplodus vulgaris et leurs écarts-type sont 
représentées entre parenthèses pour chaque observateur et pour chaque zone. 

Licari (1993)  Jouvenel (1997)  García-Charton (2002) 
               

HR vs. RP  HR vs. RI  RP vs. RI  HR vs. RP HR vs. RI RP vs. RI  HR vs. RP  HR vs. RI  RP vs. RI

0,0016  0,0336  0,0255  0,8900 0,8900 0,8100  0,6900  0,2200  0,1300 
               

HR  RP  RI  HR RP RI  HR  RP  RI 

0,0758  0,0200  0,0425  0,0022 0,0036 0,0010  0,0747  0,0553  0,1433 

(0,0378)  (0,0010)  (0,0242)  (0,0049) (0,0073) (0,0023)  (0,0724)  (0,0334)  (0,2255) 
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Ce n’est qu’avec les données de Licari (1993) qu’il est possible de mettre en évidence des 

différences de densités de Diplodus vulgaris entre toutes les zones. Elles sont en moyenne plus 

importantes à l’extérieur de la réserve (0,08 ind.m-2) que dans la réserve partielle (0,02 ind.m-2) ou 

intégrale (0,04 ind.m-2) ; ces densités sont donc en moyenne respectivement quatre et deux fois 

plus importantes à l’extérieur que dans la réserve partielle et dans la réserve intégrale. Avec les 

neuf sites conservés de García-Charton (2002) dans cette méta-analyse, les densités de cette 

espèce ne diffèrent qu’entre la réserve intégrale et la réserve partielle. 

Les densités de Diplodus vulgaris transformées en présences/absences sont modélisées par 

des GLM. Dans le cas de données binaires, la déviance résiduelle ne suit pas une loi du χ² ; elle ne 

peut donc servir à tester l’adéquation du modèle. De plus, les graphiques des valeurs ajustées des 

valeurs observées ne sont pas aisés à interpréter en raison de la binarité des données. Des lissages 

superposés sont donc réalisés sans itérations et avec une largeur de fenêtre telle qu’elle contient la 

moitié des observations. Considérons le facteur Zone. Le graphique des résidus partiels des 

présences/absences de Diplodus vulgaris pour les niveaux du facteur Zone (Figure V-5-A) n’a pas 

une tendance linéaire ; le modèle peut être amélioré. 
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Figure V-5 : A, résidus partiels du modèle complet sur les présences/absences de Diplodus vulgaris pour le facteur 
Zone. B, résidus partiels du modèle sélectionné sur les présences/absences de Diplodus vulgaris pour le facteur Zone. 
Sur les deux précédentes figures le trait plein rejoint les moyennes des résidus partiels des présences/absences de 
Diplodus vulgaris pour chaque modalité du facteur Zone et le trait en pointillé représente l’ajustement d’un lissage. C, 
courbe semi-normale et enveloppes simulées pour le modèle sélectionné. 
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Réalisons comme précédemment une sélection descendante des facteurs explicatifs pour 

déterminer un nouveau modèle. Le modèle complet de départ a un AIC de 106,52 et le modèle 

sélectionné présente un AIC de 96,11. L’interaction Sa × Zo a été éliminée. Une bien meilleure 

linéarité des résidus est maintenant visible sur la Figure V-1-B. Le modèle semble donc mieux 

ajusté. Son adéquation est évaluée par une figure semi-normale (Figure V-1-C). La très grande 

majorité des points sont dans l’enveloppe : le modèle est adéquat. Aucun point ne s’éloigne 

franchement de l’enveloppe supérieure, il n’y a donc pas ou peu de points extérieurs. Par contre 

les points sont le plus souvent au-dessus de la ligne moyenne, ce qui pourrait signifier une sous-

paramétrisation du modèle, i.e. d’autres facteurs que ceux considérés dans cette analyse ont une 

influence sur les présences/absences de Diplodus vulgaris. L’analyse de déviance est tout de même 

réalisée sur ce modèle Tableau V-5. Contrairement à l’analyse réalisée sur les densités de cette 

espèce, l’interaction Temps × Zone n’est ici plus significative au seuil 0,05. Il n’est donc pas 

possible de mettre en évidence un effet réserve sur Diplodus vulgaris à travers l’étude de ses 

présences/absences. 

Tableau V-5 : Table d’analyse de déviance sur les présences/absences de Diplodus vulgaris. 

Source dl Déviance dl résiduels Déviance résiduelle P  

Nulle  160 211,568  
Temps (Te) 2 117,696 158 93,872 2,8e-26 *** 
Saison (Sa) 3 7,855 155 86,017 0,049 * 
Zone (Zo) 2 0,928 153 85,090 0,629 n.s. 
Te × Zo 3 3,684 148 70,114 0,298 n.s. 
Sa × Zo - - - - -  

Les effets manquants ont été éliminés du modèle avant les tests. Valeurs de P : ***<0,001 ; **<0,01 ; *<0,05 ; n,s, : 
non significatif. 

La démarche entreprise pour modéliser et valider ces modèles sur les densités et les 

présences/absences des cinq autres espèces considérées, respectivement par modèle linéaire et 

modèle linéaire généralisé, ainsi que sur les densité, richesse et diversité totales et relatives aux 

espèces prélevées est la même que précédemment. Pour des raisons de clarté et de concision nous 

ne détaillerons pas ici cette démarche pour chacun des cas mais présentons le bilan des analyses 

de variance et des analyses de déviance pour chacune des variables considérées (Tableau V-6). 

Les densités de Symphodus tinca et de Diplodus vulgaris et les présences/absences de Serranus cabrilla 

traduisent un effet de la réserve (i.e. une interaction Temps × Zone significative) sur ces espèces e 

poissons. Les différences de densité de Symphodus tinca observées par Licari (1993) (P = 0,0360) 

entre la réserve partielle et l’extérieur de la réserve ne le sont plus lors des études suivantes (P > 

0,05). Comme pour Diplodus vulgaris, ces densités sont plus importantes en moyenne à l’extérieur 

de la réserve (0,018 vs. 0,005). Les différences dans les présences/absences de Serranus cabrilla ne 



ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  BBAANNYYUULLSS  RRÉÉSSUULLTTAATTSS  
 

137 

sont observables que dans l’étude de Jouvenel (1997). Il y a significativement moins de Serranus 

cabrilla à l’intérieur de la réserve intégrale que dans la réserve partielle ou à l’extérieur de la réserve 

(respectivement P = 0,0033 et P = 0,0115). 

Tableau V-6 : Table d’analyse de variance sur les log-densités, et d’analyse de déviance sur les présences/absences. 

Espèce Variable Temps Saison Zone Temps × Zone Saison × Zone

Symphodus Log-densités *** n.s. * ** - 
tinca présences/absences *** - ** - - 

Coris log-densités ajustement non satisfaisant 
julis présences/absences *** - * - - 
Mullus Log-densités *** * n.s. n.s. n.s. 
surmuletus présences/absences *** ** n.s. n.s. n.s. 

Serranus log-densités ajustement non satisfaisant 
cabrilla présences/absences *** n.s. ** ** ** 

Diplodus log-densités ajustement non satisfaisant 
sargus présences/absences *** n.s. * - * 

Diplodus Log-densités *** - n.s. *** *** 
vulgaris présences/absences *** * n.s. n.s. - 

Pour les analyses de variance les valeurs de P sont issues de tests F. Pour les analyses de déviance les valeurs de P 
sont issues de tests du χ². Les effets manquants ont été éliminés du modèle avant les tests. Valeurs de P : ***<0,001 ; 
**<0,01 ; *<0,05 ; n.s. : non significatif. 

Aucun effet réserve n’a pu être observé en ce qui concerne les densité, richesse et 

diversité totales, ni en ce qui concerne les densité, richesse et diversité relatives des espèces 

prélevées. Les résultats ne sont donc pas présentés ici. Bien que les modèles soient bien ajustés, 

l’interaction Temps × Zone ne fut pas significatives pour les richesses et diversité. Pour les 

densités log-transformées, cette interaction fut éliminée du modèle après une sélection 

descendante des termes du modèle. 

Nous avons également tenté d’autres analyses à partir des mêmes modèles. Afin de 

s’affranchir de la variabilité saisonnière, des analyses ont été conduites sur chaque espèce pour 

chaque saison (excepté l’été qui ne comporte que 5 transects). D’autres analyses ont consisté à 

regrouper des zones entre elles pour n’avoir plus que deux zones différentes et éventuellement 

augmenter la puissance des tests : d’une part RI versus RP et HR regroupées ensemble et d’autre 

part RI et RP versus HR. Aucun des résultats issus de ces analyses n’ont permis, à partir des 

méthodes décrites précédemment, de mettre en évidence un effet de la réserve sur les densités de 

poissons, leur présences/absences, sur la densité totale, ou sur la richesse et la diversité des 

assemblages, que l’on considère l’ensemble du peuplement ou uniquement les espèces pêchées ; 

ces résultats ne sont pas présentés ici non plus. 
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Aussi, nous avons testé différentes méthodes d’analyses multivariées afin d’évaluer 

l’impact de la RNMCB, mais peu d’entre elles se sont réellement révélées adaptées. Les données 

provenant des différentes études n’ont pas été ici regroupées et nous avons travaillé sur chaque 

jeu de données. Nous avons au préalable cherché à déterminer les transformations de données les 

plus appropriées pour de telles analyses. Lorsqu’elles s’y prêtaient, plusieurs de ces 

transformations ont été testées sur les différentes analyses entreprises. 

Les espèces rares ont été éliminées par la procédure RACOM (Manté et al., 2003). Cette 

méthode présente plusieurs avantages : (i) la rareté est analysée par unité d’observation (i.e. par 

transect) et, pour chaque observation, si l’espèce est déclarée comme rare en fonction de sa 

probabilité de non prélèvement, l’abondance de cette espèce est alors considérée comme nulle ; 

(ii) il n’y a qu’une faible perte d’information car les abondances éliminées sont sommées pour 

constituer les différentes valeurs d’une variable agrégative appelée BDF pour Bruit De Fond ; (iii) 

une espèce est déclarée comme rare si, à l’issue de la procédure, toutes ses abondances sur 

l’ensemble des observations sont nulles et la colonne vide est alors éliminée du tableau ; et (iv) 

cette procédure permet également de transformer l’ensemble des données en présences/absences 

lissées (i.e. un codage continu sur ]0,1[ où la rareté est prise en compte, les espèces les plus rares 

ayant des abondances proches de 0 et les espèces les plus communes ayant des abondances 

proches de 1. Les données ont également été transformées en coordonnées d’Hellinger (Manté et 

al., 1995) ou log-transformées. A partir de ces transformations nous avons aussi tenté de travailler 

sur une partie des assemblages définis en fonction de critères taxinomiques (i.e. familles), 

trophiques (i.e. régime trophique), comportementaux (i.e. espèces grégaires vs. solitaire ou espèces 

mobiles vs. sédentaires), écologiques (i.e. type d’association avec le fond et la colonne d’eau), de 

catégories spatiales (Harmelin, 1987), ou halieutiques (i.e. espèces pêchées ou non et si oui, pêche 

commerciale ou de plaisance).  

Des Analyses en Composantes Principales (ACP) n’ont pas permis de distinguer les effets 

dus à la protection de ceux dus à d’autres facteurs naturels. L’axe possédant le plus d’inertie étant 

un axe de “taille”, i.e. discriminant les transects selon leur abondance globale, sans que pour 

autant nous puissions y faire correspondre le statut de protection de leur zone de provenance. Sur 

les autres axes, les observations ne se regroupèrent qu’en fonction de caractéristiques saisonnières 

ou liées à l’habitat, les fonds rocheux s’opposant aux fonds relativement plus meubles ou 

recouverts d’herbiers de Posidonies. Lorsque la visibilité était disponible, la prise en compte de 

cette variable en tant que variable illustrative n’a pu permettre d’améliorer cette évaluation. La 

réalisation de classifications hiérarchiques a abouti aux mêmes conclusions. Des MDS (Multi 

Dimensional Scaling) à partir des distances de Bray-Curtis révélèrent les différences saisonnières 

et bathymétriques. Les Analyses Factorielles Multiples (AFM) nous ont permis de mettre en 
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évidence l’effet structurant de l’hétérogénéité de l’habitat ou de sa complexité, mais non celui de 

la protection. Afin de mettre en évidence des effets non linéaires, des Analyses Factorielles des 

Correspondances (AFC) ont été entreprises mais, à nouveau, elles ne nous ont permis d’identifier 

aucune structuration particulière quant à l’influence des mesures de gestion étudiées. Les 

méthodes multi-tableaux comme la Structuration des Tableaux A Trois Indices de la Statistique 

(STATIS) ont révélé les différences intersaisonnières au sein des assemblages. Les techniques 

d’analyses discriminantes comme les Analyses Canoniques des Correspondances n’ont pu 

ségréger les observations en fonctions du statut de la protection. 

3.2 Habitat et protection : une hiérarchisation 

La taille adéquate de l’arbre de régression multivariée est sélectionnée par validation 

croisée. L’arbre à 11 feuilles est identifié comme celui ayant la plus petite erreur estimée 

pronostiquée (Figure V-6). 
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Figure V-6 : Courbe de validation croisée pour sélectionner la taille de l’arbre de régression multivariée construit sur 
les abondances par espèces de poissons. L’erreur relative (cercles vides) décroît avec la taille de l’arbre, tandis que 
l’erreur relative validée de manière croisée (cercles pleins) décroît jusqu’à un minimum pour une taille d’arbre à onze 
feuilles (cercle entouré) avant de remonter jusqu’à un plateau. Les barres verticales représentent l’erreur standard. Le 
trait en pointillé indique l’erreur standard supérieur au-dessus de l’erreur relative minimum validée de manière 
croisée. 
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Figure V-7 : Arbre de régression multivariée construit sur les abondances par espèces de poissons. Le nombre de 
transects est indiqué pour chaque nœud et pour chaque feuille. Pour une meilleure compréhension, la complexité 
topographique est exprimée en pourcentage de la complexité maximale totale et le recouvrement en roche en 
pourcentage de recouvrement de l’aire maximale. Les espèces indicatrices significatives sont figurées face aux nœuds 
ou aux feuilles pour lesquels l’indice IndVal est maximum. 



ÉÉVVAALLUUAATTIIOONN  BBAANNYYUULLSS  RRÉÉSSUULLTTAATTSS  
 

141 

Le premier nœud de l’arbre sépare les observations collectées au printemps de celles 

collectées en automne (Figure V-7). C’est entre ces deux groupes qu’est présente la plus grande 

part de variation. Il est intéressant de constater que, quelle que soit la saison, la seconde 

séparation se fait en fonction de la profondeur et que celle-ci est quasiment identique dans les 

deux cas (seuil de 10 m environ). Cependant, c’est en automne que les assemblages diffèrent le 

plus entre ces deux gammes de profondeurs. D’ailleurs, nous pouvons remarquer dès maintenant 

que les peuplements sont plus structurés en automne qu’au printemps, i.e. que la variabilité des 

assemblages est plus importante en automne. Il est aussi remarquable de constater que, quelle que 

soit la saison, la protection par la réserve a rapidement un rôle structurant sur les assemblages de 

poissons des profondeurs inférieures à 10 m. Ainsi, pour l’instant, le schéma est identique, bien 

que ne représentant pas la même part de variation. Au printemps, ce sont les assemblages des 

deux zones de la réserve (partielle et intégrale) qui diffèrent de ceux de l’extérieur de la réserve. 

En automne, les différences sont visibles entre la réserve intégrale et les deux autres zones, et 

cette séparation explique une plus grande part de variance que la précédente. Dans les couches de 

profondeurs supérieures à la dizaine de mètres, ce sont des variables d’habitat qui influencent la 

structure des assemblages de poissons. Au printemps, c’est directement la quantité de surface 

recouverte de roche qui a un effet ; le seuil étant situé à une surface correspondant à 80 % de 

recouvrement. En automne, et toujours pour les profondeurs supérieures à 10 m, le 

recouvrement en roche a toujours un effet sur les assemblages de poissons mais la complexité a 

un rôle avant l’effet structurant des fonds rocheux. Ce n’est que pour les fonds présentant une 

plus faible complexité relative que le recouvrement en roche a une influence. Il faut noter ici que 

les fonds rocheux ont également une complexité plus importante que les autres types de substrat 

de part leur nature même. Ensuite, nous retrouvons à nouveau l’effet de la réserve. C’est entre 

l’extérieur de cette dernière et les autres zones que la variabilité de la structure des assemblages est 

la plus grande. D’une manière générale, les abondances sont en moyennes supérieures dans les 

zones protégées.  

Le calcul de l’index IndVal pour déterminer les espèces indicatrices (Figure V-7) nous 

montre que trois Labridae sont indicateurs des assemblages présents au printemps (Ctenolabrus 

rupestris, Symphodus melanocercus et Symphodus rostratus) tandis que deux Sparidae et un Labridae sont 

indicateurs des assemblages en automne (respectivement Diplodus sargus, Diplodus vulgaris et 

Symphodus tinca). En automne, le Pomacentridae Chromis chromis est surtout trouvé dans les zones 

comprenant des fonds supérieurs à 10 m et présentant une structuration relativement peu 

complexe. Dans cette même gamme de profondeur, trois espèces, appartenant à trois familles 

différentes, sont indicatrices des observations réalisées dans la réserve intégrale par rapport aux 

autres observations de même niveau hiérarchique. Elles se trouvent préférentiellement sur des 
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fonds à proximité de zones relativement peu complexes. Ce sont le Serranidae Serranus cabrilla, le 

Labridae Symphodus roissali et le Muraenidae Muraena helena. A proximité de ce même type de fond, 

le Scorpaenidae Scorpaena porcus est indicateur des sites hors de la réserve. A l’inverse, sur des 

fonds de profondeur inférieure à la dizaine de mètres, mais toujours en automne, un grand 

nombre d’espèces sont indicatrices des observations effectuées à l’intérieur de la réserve intégrale. 

Au sein de ces observations les espèces indicatrices sont représentées par de nombreux Sparidae 

(Diplodus annularis, Diplodus cervinus, Diplodus puntazzo, Dentex dentex et Sarpa salpa), deux Labridae 

(Labrus merula et Symphodus ocellatus) et un Serranidae (Serranus scriba). Toujours dans cette faible 

gamme de profondeur, mais cette fois-ci au printemps, le Mullidae Mullus surmuletus est une 

espèce indicatrice des transects réalisés dans la réserve intégrale et la réserve partielle. Enfin, à 

cette même saison, deux espèces sont indicatrices des fonds plus profonds, proches de fonds 

majoritairement rocheux ; le Sparidae Spondyliosoma cantharus et le Labridae Symphodus mediterraneus. 
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4 DISCUSSION 

4.1 De l’évaluation de la Réserve Naturelle Marine de Cerbère-
Banyuls 

L’étude en détail des résultats issus de la méta-analyse nous montre à quel point il est 

difficile de mettre en évidence clairement un effet de la RNMCB sur les peuplements de 

poissons. A partir de cette analyse, les seules espèces pour lesquelles nous avons pu clairement 

établir des différences significatives de densités en fonction du niveau de protection présentent 

des densités plus élevées à l’extérieur de la réserve. Ces résultats étaient attendus pour des espèces 

comme Symphodus tinca et Serranus cabrilla, qui ne sont pas particulièrement prisées par la pêche et 

sur lesquelles la pression de prédation peut être forte. Cependant ils sont plus surprenants pour le 

Sparidae qu’est Diplodus vulgaris, pour lequel la pression de pêche est relativement importante. Les 

données analysées proviennent certes d’observateurs différents, mais nous avons ajusté au mieux 

les modèles aux données. Cela ne semble toutefois pas assez satisfaisant. De plus, il peut y avoir 

confusion entre le facteur Saison et l’effet des différents observateurs. Une autre raison majeure à 

la difficulté de mettre en évidence de telles différences, outre le fort déséquilibre au sein du 

facteur Saison, est le faible nombre de sites dont nous disposions. En effet, plus le nombre de 

sites est élevé plus il est facile d’observer des différences d’abondances ou de densités sur les 

espèces identifiées. C’est une des raisons majeures pour laquelle nous avons ensuite travaillé sur 

les données issues des travaux de García-Charton (2002). 

Les sites échantillonnés par García-Charton (2002) couvrant une large zone géographique 

le long de la côte rocheuse, à l’intérieur et de part et d’autre de la réserve, il a été possible de les 

mettre en relation avec des données d’habitat, de bathymétrie et de complexité extraite du SIG. 

La réalisation d’un arbre de régression multivariée sur les données de García-Charton (2002) nous 

a montré à quel point il pouvait être intéressant de disposer d’un SIG des fonds marins et de la 

bathymétrie englobant la zone de la RNMCB. En effet, la technique de régression multivariée, 

couplée aux variables du SIG, directement extraites ou résultant d’une construction, nous a 

permis de mettre en évidence un effet de la réserve sur les assemblages de poissons dans leur 

ensemble, présentant en moyenne des abondances plus élevées dans les zones protégées. 

Cependant, nous avons pu observer que ce n’est pas la protection qui jouait le rôle principal sur 

la structuration des assemblages, mais en premier lieu un phénomène saisonnier. La différence 

des assemblages de poissons de roche entre les saisons échantillonnées (i.e. le printemps et 

l’automne) est, d’une part, le facteur conditionnel de premier niveau hiérarchique sur les 

assemblages et, d’autre part, celui qui explique la plus grande part de variation parmi toutes les 

ségrégations. Dans cette région, c’est lors de la période automnale que les assemblages de 
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poissons sont le plus structurés. Comme nous l’avons vu précédemment, c’est ensuite la 

profondeur qui explique le mieux la variabilité au sein des assemblages, quelle que soit la saison 

considérée. Il est remarquable que la valeur conditionnelle de la profondeur soit quasiment la 

même lors des deux saisons car la gamme totale des profondeurs disponibles pour l’analyse à 

partir des données extraites du SIG allait de -6 m à -22 m. Il est important de noter ici que la 

protection apportée par la réserve présente un effet immédiat dans les faibles gammes de 

profondeur (inférieures à la dizaine de mètres), là où la pression de pêche est la pus forte car les 

poissons sont plus accessibles et donc plus capturables. Cet effet plus significatif de la protection 

dans les faibles profondeurs (Claudet et al., 2004a) vient également d’être démontré dans une 

étude toute récente sur des poissons de récifs coralliens (Ashworth & Ormond, 2005). Dans les 

couches plus profondes, la protection peut toujours se faire ressentir sur les assemblages de 

poissons, mais ceux-ci se structurent d’abord en fonction des habitats disponibles et de leur 

complexité. S’il y a proximité de zones profondes, la complexité peut jouer un rôle de protection, 

au même titre que la réserve dans les plus faibles profondeurs, où la pression de pêche est plus 

forte. Au printemps, se sont les assemblages à l’extérieur de la réserve qui différent 

principalement de ceux à l’intérieur des deux zones protégées, de manière intégrale ou non. En 

automne ce sont surtout les observations réalisées sur les transects dans la réserve intégrale qui 

diffèrent de celles faites à l’extérieur de la réserve ou dans la réserve partielle ; cela pourrait être 

du à la pression anthropique estivale sur la zone de la réserve partielle, que ce soit par le 

mouillage, la pêche ou la plongée sous-marine. Pour compléter cette étude effectuée à partir d’un 

SIG, il serait intéressant de pouvoir tester la sensibilité des arbres de régression multivariée par 

l’extraction des données du SIG à partir d’ “unités d’extraction” au diamètre modifié. Ce travail 

est en cours de réalisation. 

C’est en automne qu’il a été possible d’identifier le plus grand nombre d’espèces 

indicatrices. Cela est en partie du à la plus forte structuration que présentent les assemblages lors 

de cette saison. Et c’est aussi pour cette saison qu’un plus grand nombre d’espèces sont des 

espèces significativement indicatrices des observations faites dans la réserve intégrale. Cela 

pourrait être une mise en évidence de la forte pression anthropique exercée sur ces espèces, 

essentiellement par la pêche, durant la saison estivale. En tous cas, cela révèle la protection 

effective exercée par la réserve intégrale sur ces espèces exploitées. Contrairement à García-

Charton (2002) et à la méta-analyse précédente, Serranus cabrilla est une espèce indicatrice d’un 

groupe de transects provenant de la réserve intégrale alors qu’elle est en moyenne plus abondante 

à l’extérieur de la réserve. Ce résultat peut s’expliquer par le faible nombre de transects à partir 

desquels l’indice IndVal a été calculé dans cette feuille, car effectivement sur ces deux groupes de 
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trois transects, cette espèce est plus fréquente et plus abondante à l’intérieur de la réserve. Par 

contre, l’ensemble des Diplodus spp. observées lors des comptages sont des espèces indicatrices de 

cette saison, certaines étant indicatrices des observations faites dans la réserve intégrale (les 

Diplodus annularis, cervinus et puntazzo). Ces résultats sont particulièrement intéressants pour 

connaître quelles espèces, au sein de l’assemblage, subissent un effet positif de la réserve en 

termes d’augmentation d’abondance. Il peut être alors judicieux de choisir ces espèces pour des 

comptages ciblés visant à évaluer l’effet de la RNMCB. 

4.2 De la nécessité de protocoles de suivis appropriés 

Pour évaluer l’impact écologique que peut avoir une AMP sur des assemblages de 

poissons, il est nécessaire de disposer de suivis à long terme. Les espèces ne réagissent pas toutes 

aux mêmes échelles de temps à la mise en protection et au sein d’une même espèce, une 

gradation temporelle de la réponse à la protection peut se faire selon la taille des individus 

(Claudet et al., soumis). La méta-analyse nous a montré que le regroupement de différentes études 

réalisées sur une même AMP, même si leur objectif peut être semblable en terme d’évaluation, ne 

remplace en rien un protocole de suivi à long terme. En effet, si la méthodologie entreprise pour 

la collecte des données n’est pas rigoureusement la même, il est impossible de considérer ces 

différentes études comme différentes modalités d’un même facteur temps. L’effet du facteur 

observateur, déjà important d’une personne à l’autre pour une même étude, est ici exacerbé. Les 

différents échantillonnages constituant les étapes d’un suivi à long terme doivent avoir un 

protocole commun et adapté ; ils doivent être identiques à chaque période de collecte. Seuls des 

suivis sur de telles échelles de temps permettent d’attribuer clairement des effets potentiels en 

terme d’augmentation d’abondance, de taille, de richesse ou de diversité à la mise en protection. 

Ils permettent également d’observer d’éventuels effets non prévus. 

Comme nous venons de le rappeler, la protection, si son effet se fait ressentir, n’agit pas 

de la même façon selon la taille des individus d’une même espèce (cf. la seconde partie de ce 

chapitre). Les gros individus des espèces prisées par la pêche sont les premiers à voir leurs 

abondances augmenter. Ce sont en effet les classes de taille ciblées par la pêche. L’effet sur les 

petits individus de ces espèces n’est visible qu’une fois que les gros individus se sont reproduits et 

que le recrutement a pu se faire, si tant est qu’il ait lieu dans l’AMP. Il est donc judicieux, autant 

que possible, de mesurer ou d’évaluer la taille des espèces rencontrées lors de comptages visuels 

en plongée sous-marine. 

Les mesures d’habitats sont nécessaires pour modéliser les distributions spatiales des 

espèces. Disposer d’un SIG couvrant la zone où se situe une AMP à évaluer est très utile à cet 
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égard. Le nombre d’AMP dont les fonds ont été cartographiés par l’utilisation de sonars 

multifaisceaux est pourtant très faible. Pour beaucoup, cette technologie reste peu familière et le 

coût élevé de sa mise en place est un facteur limitant. De telles cartographies sont quelques fois 

incorporées dans les nouveaux programmes de mise en place d’AMP, la gestion de ces zones ne 

pouvant qu’en bénéficier. Si ce ne peut être le cas, le suivi de l’habitat devrait faire partie 

intégrante de l’évaluation (Ward et al., 1999). Mais les techniques et les variables mesurées sont 

diverses selon les observateurs, leur mesure demande une expérience avérée et double 

généralement le temps des comptages immergés. Une fois un SIG réalisé, disposer de telles 

données serait un gain de temps, réclamerait une expérience moindre aux observateurs en 

plongée sous-marine et permettrait de disposer de données standardisées. D’un point de vue 

méthodologique, un autre atout majeur est la possibilité de choisir l’échelle spatiale d’étude en 

relation avec les hypothèses à tester et la temporalité des données. 

L’identification d’espèces indicatrices est également un atout dans une perspective de 

suivis orientés pour la gestion. Disposer d’espèces indicatrices d’une combinaison de facteurs et 

de variables environnementales est un outil puissant pour les gestionnaires, car la sensibilité à la 

protection et les spécificités écologiques des espèces sont simultanément prises en compte. Plus 

les données d’habitat sont précises, plus pertinentes seront les conclusions issues du calcul de 

l’indice IndVal. Disposer de telles espèces indicatrices permet de suivre en particulier et de 

manière ciblée un petit nombre d’espèces, ce qui nécessite une expérience moins importante que 

d’identifier toutes les espèces rencontrées, de passer éventuellement moins de temps immergé et 

d’être moins coûteux. Cependant, de tels comptages ne peuvent ni ne doivent se substituer à des 

suivis exhaustifs et répétés sur du long terme ; ils peuvent en revanche servir à espacer dans le 

temps ces comptages plus lourds à mettre en œuvre, tout en disposant de données de suivi à une 

résolution temporelle plus fine. 

4.3  De la nécessité d’adapter les méthodes d’évaluation 

Les données de comptages d’abondance d’espèces de poissons en plongée sous-marine 

ont des distributions très biaisées et contiennent de nombreux zéros, ce qui rend difficile les 

approches classiques d’évaluation d’impact basées sur des tests paramétriques. Deux aspects 

découlent de cette considération. D’une part, il est nécessaire de disposer de techniques non 

paramétriques permettant les évaluations afin de pouvoir évaluer correctement l’effet des AMP 

sur les abondances de poissons. D’autre part, il est important que les méthodes d’évaluation 

puissent s’adapter à des données plus simples à collecter de type présence/absence. L’utilisation 

de GLM est utile à cet égard (Claudet et al., 2004c) et les récents développements de GAM 
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(General Additive Model) peuvent également présenter certains avantages pour travailler sur les 

présences/absences, mais les résultats restent toujours quelque peu mitigés (Francis et al., 2005). 

L’impact des AMP est en général estimé en comparant des densités ou des biomasses 

moyennes entre la réserve et la zone exploitée. Les tests statistiques correspondants sont réalisés 

par espèce ou par groupe d’espèces, la plupart du temps grâce à des tests univariés. Cependant, 

dans une perspective de gestion des ressources et des écosystèmes, et pour mieux comprendre 

l’évolution des peuplements en réponse à une AMP, un diagnostic par espèce n’est pas 

nécessairement approprié. Un diagnostic global de l’efficacité de la réserve vis-à-vis des objectifs 

de gestion est certainement plus utile. Afin de procéder aux évaluations, et comme pour toute 

mesure de gestion ou tout aménagement affectant l’environnement, la nécessité d’une approche 

globale prenant en compte l’ensemble du peuplement, voire de l’écosystème, ainsi que les 

forçages environnementaux est soulignée par plusieurs auteurs (Botsford et al., 1997 ; Pitcher et 

al., 1998). Il est en effet important de pouvoir disposer, en parallèle aux évaluations 

monospécifiques usuelles, d’évaluations à l’échelle de l’assemblage de poissons. Certes, ceci est en 

partie fait à travers l’étude de descripteurs synthétiques du peuplement tel que les abondance ou 

densité totales, la richesse spécifique ou les indices de diversité. Cependant une perte 

d’information considérable est réalisée lors du passage d’un tableau de données multivarié 

représenté par une matrice observations/espèces à un vecteur observations/variable. Il est donc 

judicieux dans les processus d’évaluation de développer des méthodes d’étude multivariées 

permettant d’évaluer les effets de la protection. 

L’utilisation d’une technique multivariée non paramétrique telle que les arbres de 

régression multivariée (MRT), qui permet de hiérarchiser différents facteurs ou variables 

explicatifs à l’échelle des assemblages, a en revanche montré son efficacité dans le processus 

d’évaluation. Elle nous a permis de mettre en évidence les effets de la protection. Les résultats 

issus de cette analyse ne sont pas en contradiction avec ceux des précédentes analyses car ils ont 

révélé qu’une plus grande part de la variabilité des données était due aux différences entre les 

saisons, aux différences bathymétriques et à l’habitat. Cependant, cette technique d’analyse reste 

descriptive et ne présente pas la possibilité de tester des hypothèses expérimentales. C’est 

pourquoi nous avons développé une autre approche afin de tester statistiquement l’hypothèse que 

la protection affecte les assemblages de poissons dans leur globalité. Elle est présentée dans la 

seconde partie de ce chapitre. 
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TRANSITION 
 

Comme nous avons pu le voir jusqu’ici, détecter l’effet d’aires marines protégées ou de 

récifs artificiels sur l’environnement marin et particulièrement sur les communautés de poissons, 

nécessite des protocoles expérimentaux adaptés et des méthodes statistiques robustes et 

puissantes. Cette capacité à détecter d’éventuels impacts environnementaux est d’autant plus 

importante que ces évaluations sont la plupart du temps une des sources du processus de prise 

de décision sur la gestion de l’environnement côtier. Ces décisions peuvent avoir à leur tour des 

conséquences importantes sur les ressources marines et l’environnement dans son ensemble. 

Lorsqu’un impact existe, il suffit d’augmenter l’effort d’échantillonnage afin d’accroître la 

capacité des tests à détecter cet effet. Or, échantillonner a un coût. De plus, à partir d’un certain 

point, l’augmentation du nombre d’échantillons ne favorise plus que très peu l’accroissement de 

la capacité des tests à détecter un effet. Ainsi, dans la démarche d’évaluation d’impacts 

environnementaux, comme dans tout domaine scientifique réalisant des tests statistiques 

d’hypothèse, l’amélioration, voire l’optimisation des protocoles d’échantillonnage est 

indispensable. Comme nous le montrons dans le chapitre suivant, les analyses de puissance 

statistique sont la pierre angulaire de ce processus d’optimisation. 
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1 POURQUOI UNE OPTIMISATION DES PROTOCOLES 

D’ÉCHANTILLONNAGE ? 

La détection d’impacts environnementaux est une problématique majeure en écologie. 

Les impacts peuvent survenir après des événements inattendus d’origine anthropique (e.g. 

pollution accidentelle) ou des événements catastrophiques naturels (e.g. cyclone). Les effets 

attendus sur les communautés marines sont le plus souvent négatifs. Des mesures de gestion de 

la bande côtière, du type établissement d’Aires Marines Protégées (AMP) ou de Récifs Artificiels 

(RA), sont également des événements d’origine anthropique ayant un impact sur le milieu naturel 

où sont instituées ces structures. Les effets attendus sont positifs. Evaluer cet impact fait ou doit 

faire partie intégrante du processus de gestion et les résultats de cette évaluation sont une des 

bases d’un processus de prise de décision. Par exemple, que l’impact escompté ne soit pas atteint 

ou qu’il le soit mais avec de nombreux effets négatifs non prévus, n’implique pas les mêmes 

mesures à mettre en œuvre dans le cadre de la gestion. De mauvaises décisions, inadéquates, 

peuvent avoir des conséquences néfastes pour l’écosystème. Par exemple, s’il est démontré, à tort, 

que la pêche n’a pas d’impact sur une population donnée de poissons, aucune mesure de 

conservation ne sera prise et cela pourra conduire à terme à l’épuisement de ce stock. 

Les résultats de tests d’hypothèse dans les évaluations d’impact sont particulièrement 

importants dans la mesure où ils induisent des prises de décision quant aux mesures de gestion à 

prendre. Or, en écologie marine, le principe d’incertitude est élevé dans la grande majorité des 

études entreprises. Dans les tests statistiques, deux sources d’erreurs sont possibles. La première 

consiste à dire qu’il y a un impact du phénomène étudié alors qu’en fait il n’y en a pas. Elle peut 

induire des coûts de gestion ou des conflits non nécessaires. La seconde source d’erreur consiste 

à dire qu’il n’y a pas d’impact alors qu’en réalité il y en a un. Celle-ci peut être réellement néfaste 

pour l’écosystème car aucune mesure de protection n’est prise alors qu’il le faudrait. Cette source 

d’erreur est quantifiable. Elle est fonction de divers paramètres (cf. section suivante) dont un qui 

peut être directement contrôlé par l’expérimentateur : la taille de l’échantillon. Plus le nombre 

d’échantillons est grand et bien réparti à l’échelle du processus étudié, plus l’erreur 

d’échantillonnage est réduite et plus les estimateurs des paramètres représentant le système (e.g. 

moyenne, variance) seront précis. Ainsi les conclusions pouvant être tirées de ces estimateurs 

seront d’autant plus fiables. La capacité d’un test statistique à détecter un effet lorsqu’il existe 

réellement est appelée puissance statistique du test (Cohen, 1977). 

Lors d’une démarche scientifique expérimentale, l’échantillonnage est souvent l’étape la 

plus exigeante en terme de ressources ; qu’elles soient financières, humaines ou temporelles. Il 
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convient donc de choisir de manière optimisée le protocole expérimental nécessitant le plus faible 

nombre possible d’échantillons et où les ressources sont allouées de la manière la plus efficace en 

terme temporel, spatial ou de réplicats, afin de déceler de la façon la plus fine possible l’existence 

d’un impact. C’est le propos de ce présent chapitre. 
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2 LE CONCEPT DE PUISSANCE STATISTIQUE 

2.1 Significativité statistique 

Très généralement en écologie, nous n’avons pas accès à l’ensemble de la population 

statistique d’intérêt mais à un échantillon de cette population. Dans la mesure où des échantillons 

ne permettent que d’estimer les paramètres de la population originelle, un critère de significativité 

est attribué lors de la réalisation de tests sur ces estimations, réalisées à partir des valeurs 

observées. Ce critère, dénoté α, fixé a priori par l’expérimentateur, correspond à la probabilité de 

rejeter l’hypothèse nulle alors qu’elle est vraie (cas 2. du Tableau VI-1), i.e. la probabilité de se 

tromper en disant qu’il y a un impact du phénomène étudié, alors qu’en fait il n’y en a pas. La 

probabilité de cette erreur, également appelée erreur de Type I, est en général choisie comme 

étant 0,05 ; c’est d’ailleurs souvent la valeur par défaut dans de nombreux logiciels de statistiques. 

Tableau VI-1 : Quatre décisions possibles prises à partir d’un test statistique d’une hypothèse nulle. 

  Décision prise à partir du test 

Etat réel du système  Ne pas rejeter l’hypothèse nulle Rejeter l’hypothèse nulle 

L’hypothèse nulle est vraie  1. Correcte (1-α) 2. Erreur de Type I (α) 

L’hypothèse nulle est fausse  3. Erreur de Type II (β) 4. Correcte (1-β) = Puissance 

La probabilité associée à chaque hypothèse figure entre parenthèses. 

Par exemple, prenons le cas d’un expérimentateur voulant démontrer l’effet induit sur une 

variable par le changement entre deux niveaux d’un facteur. L’hypothèse nulle de son test de 

comparaison est qu’il n’ y a pas d’effet des différents niveaux du facteur sur la variable étudiée. Il 

souhaite pouvoir rejeter cette hypothèse afin de développer son hypothèse alternative, qui est que 

le facteur a un effet sur la variable, i.e. qu’en moyenne les variables sont différentes entre les deux 

niveaux du facteur. Si la valeur de P du test réalisé est inférieure au seuil fixé a priori de 0,05, 

l’expérimentateur a moins de 5 % de chance de se tromper en disant qu’il y a un effet alors qu’il 

n’y en a pas, et de déclarer ainsi qu’il y a un effet significatif du facteur sur la variable. En 

pratique, cela peut correspondre à vouloir détecter un effet de la protection sur une espèce 

donnée. L’hypothèse nulle est qu’il n’y a pas d’effet de la protection sur les abondances d’une 

espèce donnée, i.e. les abondances ne diffèrent pas en moyenne entre la zone protégée et la zone 

exploitée. L’hypothèse alternative est que cette espèce présente des abondances différentes entre 

les deux zones, donc qu’il y a un effet de la protection. 

Nous venons de voir la probabilité de réaliser une erreur en disant qu’il y a un effet alors 

qu’il n’y en pas, erreur de Type I. Mais il existe une autre source d’erreur ; celle de dire qu’il n’y a 
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pas d’effet alors qu’en fait il y en a un. Elle est appelée erreur de Type II et sa probabilité est 

notée β. D’un point de vue statistique cela correspond à la probabilité de ne pouvoir rejeter 

l’hypothèse nulle alors qu’en fait elle est fausse (cas 3. du Tableau VI-1). Cette erreur, surtout 

dans les évaluations d’impacts environnementaux, est généralement élevée. 

2.2 Puissance statistique 

La puissance statistique d’un test correspond à la probabilité de correctement rejeter 

l’hypothèse nulle (cas 4. du Tableau VI-1), elle est donc égale à 1-β. Lors d’une étude 

environnementale, cela correspond à la probabilité de détecter un impact qui a bien eu lieu. La 

puissance d’un test à correctement détecter un impact est fonction de plusieurs paramètres. 

La puissance d’un test augmente avec la taille de l’échantillon. Plus l’échantillon est grand, 

plus les estimateurs sont proches des valeurs réelles et plus il est facile de détecter un impact. En 

revanche, plus l’échantillon est petit et plus l’erreur de Type II a de chance de se produire. 

La puissance d’un test augmente également avec la taille, ou magnitude, de l’effet à mettre 

en évidence. La taille de l’effet est définie comme la différence entre les valeurs de la variable 

étudiée sous l’hypothèse nulle et sous l’hypothèse alternative (Cohen, 1977). Par exemple, plus la 

différence d’abondance d’une espèce entre une zone protégée et une zone exploitée est grande, 

plus il est facile de mettre en évidence cette différence, donc plus la puissance statistique du test 

est élevée. Ainsi, afin de calculer la puissance statistique d’un test, il est important de pouvoir 

spécifier de manière quantitative une hypothèse alternative plutôt que de façon qualitative, 

comme c’est souvent le cas. Ceci nécessite une bonne connaissance du système étudié afin de 

définir a priori, ou après une étude pilote, ce que peut être un effet significatif d’un point de vue 

biologique. Rappelons ici que significativité statistique et significativité biologique ne sont pas la 

même chose. Par exemple, pour de très grandes tailles d’échantillons, il est probable qu’un grand 

nombre de tests statistiques d’hypothèses se révèlent significatifs, sans considération de 

l’importance biologique des résultats (Thomas & Juanes, 1996). Considérer la puissance 

statistique permet de lier ces deux phénomènes. En cas d’impossibilité à définir de façon précise 

la taille de l’effet, des conventions existent de taille d’effets petits, moyens et grands selon les tests 

employés (Cohen, 1977). Lors d’études d’impacts environnementaux, les programmes de suivis 

sont destinés à évaluer l’effet d’un impact qui a été prédit lors de la phase de conception du 

programme et il est important de définir clairement la taille de l’effet escompté (Fairweather, 

1991b). Il faut donc à la fois déterminer les changements qui peuvent être attendus s’il n’y a pas 

d’impact afin de spécifier une hypothèse nulle réaliste et les changements qui peuvent être 

détectés s’il y a un impact afin de formuler une hypothèse alternative spécifique. La formulation 
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de ces hypothèses doit bien sûr être spécifique aux variables mesurées et au système étudié. Dans 

le cas d’évaluation de l’effet d’AMP sur les assemblages de poissons cette prise de décision doit 

prendre en compte l’éventuelle variabilité d’habitats entre les deux localités ainsi que la variabilité 

des caractéristiques biologiques des poissons étudiés, comme les taux de mortalité et de 

reproduction. Les éventuels biais d’échantillonnage sont à considérer pour certains paramètres, 

mais les comparaisons sont toujours possibles dans la mesure où la technique employée est la 

même entre les différentes localités. Le gestionnaire peut jouer un rôle dans le choix de la 

formulation quantitative de l’hypothèse alternative (Bernstein & Zalinski, 1983). 

La puissance est aussi reliée à l’erreur de Type I. Plus l’erreur de Type I a de chance de se 

produire, i.e. plus la probabilité α est élevée et β faible, plus il est facile de rejeter l’hypothèse 

nulle. Dans le cas d’une évaluation d’impact, avoir plus de chance de rejeter l’hypothèse nulle 

revient à augmenter la probabilité de déceler un impact. Si le seuil α est fixé très bas, la 

probabilité de retenir l’hypothèse nulle alors qu’elle est fausse est augmentée et par conséquent il 

est plus difficile de déceler l’impact. Il faut donc préférer diminuer la probabilité de réaliser une 

erreur de Type II, même au détriment de celle de l’erreur de Type I, si l’on souhaite maximiser la 

puissance. Pourtant, pour beaucoup, lors d’études d’impacts environnementaux, les efforts se 

concentrent souvent sur l’augmentation de la significativité des tests, i.e. la diminution de la 

probabilité α de commettre une erreur de Type I. 

Enfin, la puissance statistique est aussi directement reliée à la variabilité intrinsèque du 

système étudié. Par exemple, plus la variabilité de l’abondance d’une espèce échantillonnée est 

élevée, plus il est difficile de déceler une structure due à l’impact à évaluer, donc plus la puissance 

statistique est faible. La variance de la population échantillonnée est le seul paramètre influençant 

la puissance statistique qui ne soit ni contrôlé par l’expérimentateur, comme le seuil α ou la taille 

de l’échantillon, ni directement lié aux hypothèses nulle et alternative spécifiées, comme la taille 

de l’effet. Cependant, minimiser la variance d’un estimateur n’est pas directement équivalent à 

maximiser la puissance d’un test à détecter un changement (Millard & Lettenmaier, 1986). 

La nature du lien entre ces différents paramètres et la puissance statistique est résumée 

dans le Tableau VI-2. 

Tableau VI-2 : Paramètres affectant la puissance statistique et nature de ce lien. 

Paramètre Notation Effet sur la puissance 
Variabilité de la population statistique σ² - 
Taille de l’échantillon n + 
Taille de l’effet ES + 
Probabilité de l’erreur de Type I α + 
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2.3 Les analyses de puissance statistique 

Deux types d’analyses de puissance statistique existent : les analyses de puissance a 

posteriori et les analyses de puissance a priori. 

Les analyses de puissance a posteriori consistent à déterminer la puissance statistique d’un 

test une fois l’échantillonnage et l’analyse réalisés. Tous les paramètres dont la puissance 

statistique est fonction sont connus et elle peut donc être estimée. Lorsque l’hypothèse nulle ne 

peut être rejetée, i.e. si aucun impact ne peut être mis en évidence de manière significative, 

calculer la puissance du test permet de déterminer la probabilité β. Cela revient à évaluer la 

probabilité qu’il y ait en fait un impact alors qu’il fut impossible de le détecter. Si cette probabilité 

est élevée et donc la puissance statistique faible, deux possibilités surviennent. Soit le protocole 

expérimental n’était pas adapté à l’effet à mettre en évidence, en raison d’une forte variabilité 

d’échantillonnage ou d’une taille d’échantillon trop faible, soit l’hypothèse n’était pas bien 

formulée. Dans les deux cas, il est souhaitable de reconduire l’analyse. Si les résultats du test 

conduisent à un effet non significatif mais que la puissance du test est élevée, à nouveau deux 

possibilités sont à considérer. Soit il n’y a réellement pas d’effet de l’impact anticipé, soit la taille 

de l’effet est telle qu’il est très difficile de le mettre en évidence. Si la puissance du test est élevée, 

il convient donc de noter que des résultats non significatifs sont informatifs. Ce n’est pas le cas si 

la puissance est faible. Dans tous les cas, il est préférable de réaliser les analyses de puissance 

avant les analyses de données, même avant la conception du protocole d’échantillonnage. 

Les analyses de puissance a priori sont celles qui sont utiles à l’optimisation des protocoles 

expérimentaux. Elles sont entreprises avant que l’échantillonnage n’ait lieu, lors de la conception 

du protocole expérimental. Elles consistent à fixer au préalable la puissance statistique de 

l’expérience et à déterminer la taille possible de l’effet à mettre en évidence avec un protocole 

donné ; ou inversement à fixer la taille de l’effet et à déterminer la taille de l’échantillon nécessaire 

pour mettre en évidence cet effet et accomplir la puissance souhaitée. Dans les deux cas la 

probabilité α de l’erreur de Type I doit être fixée et la variance de la population connue. Dans la 

littérature, les hautes valeurs de puissance statistique généralement acceptées comme souhaitables 

ou suffisantes oscillent entre 0,8 et 0,95. Il est cependant préférable de ne pas proposer de 

convention qui pourrait devenir un carcan pour beaucoup comme le seuil de 5 % pour la 

probabilité α, mais plutôt d’adapter à chaque cas l’interprétation des valeurs de puissances (Di 

Stefano, 2003). La valeur de puissance qui est appropriée à chaque cas spécifique dépend des 

conséquences engendrées, lorsqu’une erreur de Type II est commise, par la prise de décision qui 

en découle. Pour certains, il est souhaitable que la puissance soit supérieure à 1-α (Underwood & 

Chapman, 2003), comme préconisé par le principe de précaution. S’il est difficile de donner un 
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poids aux conséquences des erreurs de Type I ou de Type II, une solution consiste à leur donner 

un poids égal et à prendre α = β. Quoi qu’il en soit, cette prise de décision est fortement reliée à 

des considérations de gestion ou même éthiques et sociétales. 
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3 PUISSANCE STATISTIQUE, GESTION ET PROTOCOLES 

EXPÉRIMENTAUX 

3.1 La nécessité de prendre en compte la puissance statistique 

A notre connaissance, Toft & Shea (1983) furent les premiers à relever le fait que les 

erreurs de Type II peuvent causer des dommages bien plus importants à l’écosystème que les 

erreurs de Type I. En gestion côtière, ignorer la puissance d’un test, lorsqu’au regard de la 

probabilité α il est impossible de rejeter l’hypothèse, peut avoir de lourdes conséquences sur les 

ressources marines, en particulier en biologie de la conservation (Taylor & Gerrodette, 1993). 

Dans les évaluations d’impact, l’hypothèse nulle formalisée des tests statistiques est souvent que 

l’impact n’a pas d’effet sur les populations étudiées et l’expérimentateur cherche à rejeter cette 

hypothèse. Or lorsqu’il est dans l’incapacité de le faire et s’il ne souhaite pas obtenir des erreurs 

de Type I trop élevées, il tend à conclure qu’il n’y a pas d’effet. Si un effet négatif a pourtant lieu, 

comme une surexploitation par pêche (Peterman, 1990), mais qu’il n’a pu être détecté pour cause 

de puissance statistique trop faible, cela peut conduire à un épuisement total des stocks. C’est 

pourquoi, dans les évaluations d’impact, il est fort souhaitable de minimiser l’erreur de Type II au 

détriment de l’erreur de Type I. Le coût des erreurs de Type II excède très souvent celui des 

erreurs de Type I, que ce soit en termes écologique, financier, patrimonial ou éthique (Gray, 1996 

; Gray & Bewers, 1996 ; Thompson et al., 2000). Il existe des méthodes incorporant un ratio des 

conséquences induites par des erreurs de Type I ou de Type II comme pondérateurs dans des 

procédures de prise de décision (Mapstone, 1995). Les gestionnaires doivent prendre des mesures 

sous le postulat que l’hypothèse nulle est vraie uniquement lorsque la puissance est suffisamment 

élevée. Toute mesure de gestion doit être prise après une démonstration convaincante qu’il y a un 

effet sur la variable mesurée, qu’il soit positif ou négatif (Fairweather, 1991b), ou qu’il n’y a pas 

d’effet (Peterman, 1990). Ce type de démonstration n’est possible qu’avec les analyses de 

puissance statistique. Lorsqu’il est impossible de rejeter l’hypothèse nulle, il est préférable de ne 

jamais déclarer qu’il n’y a pas d’effet, a moins qu’il soit démontré que la puissance à détecter un 

effet, s’il existait, était suffisamment grande. Dans tout type d’étude il serait souhaitable de 

prendre en compte la puissance des tests entrepris. Ceci est d’autant plus primordial dans les 

suivis et les évaluations d’impact car les résultats de ces analyses conduisent le plus souvent à des 

prises de décisions concernant la gestion des ressources marines. 

De plus, comme souligné par Peterman (1990), les gestionnaires ne veulent pas 

uniquement prendre des mesures de conservation qui induisent par exemple des changements 

d’abondance de certaines espèces, mais ils recherchent également une forte probabilité d’observer 

une réponse significative à ces actions. Lors d’études destinées à accroître la connaissance d’un 
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écosystème, d’une communauté ou d’une espèce particulière, être dans l’incapacité de rejeter 

l’hypothèse nulle alors que la puissance statistique est faible peut conduire à des conclusions 

erronées. Cela a pour conséquence de sérieux retards dans l’accroissement de la connaissance du 

système ou du modèle étudié (Fairweather, 1991b). 

3.2 Concevoir des protocoles expérimentaux en relation avec la 
puissance statistique 

Incorporer les analyses de puissance statistique dans la conception des protocoles 

expérimentaux permet d’améliorer les programmes de suivis environnementaux et de préciser les 

décisions à prendre suite à la réalisation de ces suivis (Fairweather, 1991b). Ce type d’analyse 

permet en premier lieu de choisir parmi une gamme de différents tests statistiques les plus 

sensibles aux phénomènes que l’on souhaite mettre en évidence. Ensuite, les analyses de 

puissance a priori permettent de déterminer la taille de l’échantillon nécessaire à la détection d’un 

impact environnemental potentiel. Si cela n’a pu être le cas, les analyses de puissance a posteriori, 

réalisées lors de résultats non significatifs, permettent de déterminer si ces résultats peuvent être 

interprétés avec confiance ou si le test était trop faible pour examiner l’hypothèse nulle. Dans le 

second cas, le protocole doit être amélioré. Nous voyons bien que les protocoles expérimentaux 

et les programmes de suivi ne peuvent que bénéficier de tels apports. 

Les analyses de puissance nécessitent de formuler de façon claire et non ambiguë les 

hypothèses de l’expérience. Cette démarche ne peut qu’être profitable à la conception des 

protocoles (Underwood, 2000). Remarquons aussi qu’afin de détecter des tendances temporelles, 

par exemple en terme d’augmentation des abondances de poisson  dans une AMP par rapport à 

l’extérieur, les suivis à long terme ne sont pas uniquement préconisés dans le but de collecter des 

données à différentes périodes. Ils permettent de collecter une plus grande quantité de donnée, 

vu la dimension temporelle de l’échantillonnage, et la puissance statistique des tests réalisés sur 

ces suivis est par là même augmentée (Fairweather, 1991b). 
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4 LIMITES ET PERSPECTIVES DE L’OPTIMISATION 

4.1 Le principe 

L’efficacité d’un protocole expérimental pour une évaluation d’impact peut être mesuré 

par la probabilité de détecter un changement écologique de la variable mesurée après l’occurrence 

d’un événement pouvant éventuellement avoir un impact (Millard & Lettenmaier, 1986). Cette 

définition est également celle de la puissance statistique. Nous voyons donc bien le lien qu’il peut 

y avoir entre puissance et évaluation d’impact environnemental. Les analyses de puissance 

statistique permettent de montrer aux gestionnaires la magnitude de l’effet qui peut être détectée 

par un protocole donné avec une puissance suffisante ou de leur fournir la probabilité qu’un 

protocole d’échantillonnage a de détecter une taille d’effet donnée (Peterman, 1990). Ceci peut 

réellement constituer un outil d’aide à la gestion. Sans les analyses de puissance, un protocole de 

suivi inadéquat peut être institué et conduire à des résultats erronés si les analyses qui en sont 

issues ne se basent que sur le critère de l’erreur de Type I. 

Il peut y avoir plusieurs façons d’optimiser un protocole expérimental de suivis. Il est 

possible de maximiser la puissance pour un coût donné ou de minimiser le coût pour une 

puissance donnée (Bernstein & Zalinski, 1983 ; Millard & Lettenmaier, 1986 ; Gerber et al., 2005). 

Nous ne souhaitons pas intégrer ici le coût, que nous considérons directement proportionnel à 

l’effort d’échantillonnage, même s’il peut changer selon la méthode d’échantillonnage employée. 

Nous cherchons à maximiser la puissance, i.e. les chances de détecter un impact, pour un effort 

d’échantillonnage minimal et pour diverses tailles d’effet. 

4.2 Les limites 

Lors de la démarche que nous avons entreprise afin d’optimiser les protocoles 

d’échantillonnage d’évaluation d’impact, nous nous sommes heurtés à diverses difficultés. 

Avoir comme postulat dans une analyse de puissance que la taille de l’effet est nulle est 

exclu car quand la taille de l’effet tend vers zéro, la puissance tend vers α et la probabilité d’une 

erreur de Type II devient très grande (Rotenberry & Wiens, 1985). Ceci n’est que peu 

problématique car bien que nous voulions déterminer les tailles d’échantillons requises pour 

diverses magnitudes d’effet, il ne nous paraît pas utile de s’intéresser cas où aucun effet n’existe. 

Le cas théorique le plus proche est celui où l’effet à mettre en évidence est minime et il nécessite 

souvent un effort d’échantillonnage bien trop important pour être mis en œuvre. 
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Nous avons vu précédemment que la puissance statistique est une fonction de la taille de 

l’échantillon, de la probabilité de l’erreur de Type I, de la taille de l’effet et de la variance. En 

suivant les notations du Tableau VI-2, on peut donc écrire : 

puissance = f (n, ES, α, σ²) 

Dans le processus d’optimisation, la taille de l’échantillon est souvent la variable à 

déterminer, l’inconnue de l’équation. La probabilité α est fixée a priori. La variance de la ou des 

variables étudiées peut être obtenue par une étude pilote ou par des simulations (ce point sera 

discuté ultérieurement). Un des problèmes majeurs que nous avons rencontré réside dans 

l’équation du calcul de la puissance. Tout d’abord, une procédure différente pour chaque type de 

test conduit au calcul de la taille de l’effet. Ensuite, le calcul de la puissance elle-même est aussi 

spécifique au test réalisé (Zar, 1984). Pour un grand nombre de tests, cette spécificité est à 

prendre en compte mais n’est pas un problème. En revanche, lors de l’utilisation d’analyses de 

variance, cette spécificité peut grandement complexifier la démarche d’optimisation. D’autres 

spécificités existent quant à la nature même des facteurs, fixe ou aléatoire, car le dénominateur 

des statistiques F n’est pas toujours le carré moyen des résidus, mais elles sont identifiées. L’étude 

de modèles mixtes pose un problème dans le calcul de puissance statistique. Il existe des tables 

pour une grande variété de tests comme par exemple les tests t ou les statistiques F de certains 

modèles simples d’analyse de variance (Zar, 1984), mais pas dans le cas qui nous intéresse, celui 

d’un modèle complexe linaire d’analyse de variance d’au moins trois facteurs. En effet, seul le 

terme d’interaction d’un modèle linéaire entre une composante temporelle et une composante 

spatiale permet de révéler la présence d’un impact, comme par exemple l’effet de la protection 

engendrée par une AMP. Supposons que ces facteurs sont l’année et la localité. Pour que le 

modèle soit viable et pertinent, une structure d’une strate spatiale hiérarchique inférieure à la 

localité doit être prise en compte, comme par exemple un facteur station qui permettrait d’étudier 

la variabilité intra-localité, sans laquelle les conclusions d’une telle analyse ne sont que très peu 

défendables. Nous disposons alors d’un modèle linéaire à trois facteurs, qui de surcroît est la 

plupart du temps mixte ; car souvent les sites sont choisis de façon aléatoire, alors que les 

localités sont fixées par l’expérience, à l’intérieur et à l’extérieur de la réserve. Et il n’existe aucune 

formule permettant de calculer la puissance du test qui nous intéresse. Les procédures classiques 

basées sur le paramètre de non-centralité exigent qu’il n’y ait qu’un seul terme dans le 

dénominateur des tests F, i.e. une seule composante de variation. Même les programmes de 

statistiques destinés exclusivement à réaliser des analyses de puissance statistiques ne permettent 

pas de prendre en compte ces modèles. 
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Certains auteurs ont pallié à ce problème en étudiant un impact uniquement à travers la 

prise en compte de l’effet principal dans le modèle (Millard & Lettenmaier, 1986), ou en 

décomposant l’interaction en un test t en comparant entre les périodes avant et après l’impact 

d’une nouvelle variable constituée par les différences des valeurs initiales entre la zone impactée 

et la zone de contrôle (Bernstein & Zalinski, 1983 ; Schroeter et al., 1993). Aucune de ces deux 

méthodes ne nous semble satisfaisante. La première est clairement inadaptée car elle ne permet 

de modéliser que les différences entre la zone impactée et la zone de contrôle, sans prendre en 

compte les facteurs temporels ou même d’autres facteurs spatiaux. Il est donc impossible de faire 

la part entre la variabilité naturelle intrinsèque du système et celle due à l’impact, comme 

préconisé dans les procédures BACI (Green, 1979 ; Underwood, 1991, 1992, 1994 ; Wiens & 

Parker, 1995). La seconde méthode ne permet pas de prendre en compte la variabilité due aux 

différents niveaux du facteur sur lesquels est calculée la différence, pourtant initialement incluse 

dans le modèle précisément à travers l’interaction. Une méthode intermédiaire consiste à 

quantifier cette variabilité comme l’écart-type (Osenberg et al., 1994). Lorsque les calculs de 

puissance sont impossibles du fait de modèles d’analyse de variance trop complexes, la puissance 

peut être conjecturée à partir de la magnitude entre les degrés de liberté du numérateur et du 

dénominateur pour chaque ratio des statistiques F (Fairweather, 1991b). Aussi, la puissance de 

ces tests peut être augmentée par des procédures de pooling des termes non significatifs 

(Underwood, 1981, 1997). Cette procédure peut également permettre d’éliminer des composantes 

de variance du dénominateur des statistiques F afin de n’avoir plus qu’un terme et de calculer la 

puissance grâce au paramètre de non-centralité. Cependant, ce type d’analyse de puissance nous 

semble avoir deux défauts majeurs. En premier lieu, réaliser des procédures de pooling consiste à 

éliminer du modèle linéaire d’analyse de variance les termes ou interactions dont les effets ne se 

sont pas révélés significatifs, i.e. qui n’ont pas permis de rejeter l’hypothèse nulle. Or, afin de 

déterminer s’il n’y a réellement pas d’effet ou si l’effet n’a pu être détecté, une analyse de 

puissance est nécessaire. Réaliser du pooling afin de calculer la puissance statistique alors qu’elle 

est nécessaire pour réaliser du pooling ne nous paraît pas souhaitable. Ensuite, calculer la 

puissance à travers la magnitude des degrés de libertés nous semble limitée pour plusieurs raisons. 

Premièrement cette mesure n’est que semi-quantitative et n’informe pas réellement de la 

probabilité β de réaliser une erreur de Type II. Enfin, si le nombre de degrés de libertés à une 

influence sur la puissance statistique (i.e. plus il est élevé plus la puissance est importante), il n’est 

pas le seul facteur ayant une influence. Deux protocoles expérimentaux identiques, i.e. avec le 

même nombre de degrés de liberté, mais dans des situations différentes (e.g. où la variabilité du 

système n’est pas identique), n’ont pas la même puissance statistique. 
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Dans les cas où il est possible de calculer a priori la puissance statistique, il faut aussi 

remarquer que chaque test F d’une analyse de variance, qu’il s’agisse des effets principaux ou des 

interactions, a sa propre puissance statistique. Lors d’une optimisation du nombre d’échantillons, 

il faut donc choisir entre le nombre minimum requis pour obtenir la puissance souhaitée à un test 

particulier ou majorer cette quantité en prenant le nombre minimum requis d’échantillons le plus 

élevé parmi l’ensemble des tests de tous les termes du modèle. Ce choix n’est pas immédiat et une 

autre difficulté se présente alors à nous à ce stade. Lors du calcul a priori de la puissance statistique 

pour l’optimisation des protocoles expérimentaux, la variabilité au sein de chaque terme testé est 

requise. Une étude pilote permet d’obtenir une estimation de ces variances. Mais ce ne sont que 

des estimations, qui elles aussi sont affectées par divers paramètres tel que l’effort 

d’échantillonnage. Afin de disposer d’une estimation suffisamment robuste, il faudrait fournir un 

effort d’échantillonnage important. C’est ici que le rééchantillonnage par Bootstrap ou les 

procédures de Monte Carlo peuvent jouer un rôle important dans les calculs de puissance 

statistique. 

Dans un papier récent, Benedetti-Cecchi (2001) a développé une méthode basée sur des 

procédures de Monte Carlo pour déterminer la puissance statistique de tests complexes adaptés 

aux évaluations d’impact à travers des analyses de variance. Il fut suivi par Underwood & 

Chapman (2003), mais cette fois ci les données ne furent pas simulées à partir de jeux de données 

existants mais de manière théorique. Ces approches permettent de palier aux différents 

problèmes énumérés précédemment. Une même procédure avait déjà été proposée auparavant 

par Peterman (1990). Elle fut même déjà entreprise par Thomas & Juanes (1996), pourtant 

ignorés des précédents auteurs. Peterman (1990) préconisait en effet d’utiliser des simulations de 

Monte Carlo dans les cas où la formule analytique pour calculer la puissance statistique n’avait pas 

été déterminée afin de générer des tables de puissance. La démarche consiste à répéter par 

simulations, par exemple à partir d’une étude pilote, un protocole d’échantillonnage incluant une 

variabilité aléatoire, à réaliser les tests statistiques désirés et à évaluer la puissance à travers la 

proportion des cas où l’hypothèse nulle est correctement rejetée. Les procédures de Monte Carlo 

consistent à simuler une distribution théorique par un grand nombre d’échantillons aléatoires. 

Ces procédures sont particulièrement intéressantes car elles permettent de la même façon 

d’estimer la taille des échantillons nécessaire pour accomplir une puissance donnée ou la taille des 

effets détectables. Il faut ici entendre le terme d’effet détectable au sens de Peterman (1990). Un 

effet est détectable avec un protocole expérimental donné s’il conduit à rejeter l’hypothèse nulle, 

si elle est fausse, avec une probabilité égale ou supérieure à la puissance statistique désirée. Deux 

conclusions de chacune de ces études nous intéressent tout particulièrement. 
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Cette démarche permit en premier lieu à Benedetti-Cecchi (2001) de démontrer le rôle 

fondamental de la prise en compte de la variabilité naturelle dans les évaluations d’impact, qu’elle 

soit spatiale ou temporelle. Même lorsqu’aucun impact ne fut simulé dans les données, la 

variabilité du système engendra à plusieurs reprises une structure dans les données suggérant la 

présence d’un impact. Ceci révèle la nécessité de disposer d’un grand nombre de stations 

échantillonnées afin de couvrir au mieux la variabilité spatiale de la variable étudiée. Ensuite, il 

démontra que les variabilités temporelle et spatiale affectèrent de manière importante les chances 

de l’analyse de détecter un impact existant. La conséquence est donc qu’il est important de 

disposer d’informations préliminaires sur les échelles spatiales et temporelles des variances des 

populations étudiées. 

Underwood & Chapman (2003) montrèrent que dans le cas de perturbations à court 

terme (“pulse impact”) consécutives à un impact environnemental (e.g. déversement de sable dans 

la mer créant un apport sédimentaire anormalement élevé), la puissance des tests (i.e. leur capacité 

à détecter l’effet) est aussi bien favorisée par une augmentation du nombre de réplicats, de jours 

ou de périodes d’échantillonnage. Cependant, afin de conserver l’indépendance des données, il est 

préférable d’augmenter les périodes plutôt que le nombre de journées ou de réplicats. Dans le cas 

d’effets persistants (“press impact”), comme il est par exemple attendu que soient les effets 

causés par l’établissement d’une AMP sur les assemblages de poissons, et contrairement aux idées 

reçues, la puissance des tests n’est pas augmentée par un accroissement du nombre de réplicats, 

de journées ou de périodes d’échantillonnage ; mais uniquement par une augmentation du 

nombre de localités de contrôle et accessoirement de localités impactées, si possible. Cette 

recommandation des auteurs est très intéressante mais est à prendre cependant avec précaution. 

Prenons l’exemple des AMP. Les localités impactées constituent les localités dans la réserve et les 

localités de contrôle représentent les localités à l’extérieur. Dans leur étude (Underwood & 

Chapman, 2003), où les données sont simulées, les localités sont toutes virtuellement 

échantillonnées au même moment. Or, dans la pratique échantillonner simultanément un grand 

nombre de localités est difficile, voire impossible. Admettons que seuls deux transects soient 

réalisés par localité (nous avons vu avec les auteurs qu’il n’est pas nécessaire d’échantillonner un 

grand nombre de réplicats). Nous échantillonnons dix localités à l’extérieur de la réserve afin de 

disposer d’une forte puissance statistique nous permettant d’avoir une probabilité suffisante de 

détecter l’effet potentiel de l’AMP en terme d’augmentation d’abondance d’une espèce donnée. 

Ces localités sont suffisamment espacées pour n’être pas considérées comme des pseudoréplicats. 

Supposons que la réserve est petite et que seules deux localités y sont établies. A raison de deux 

transects par localités, il faut donc échantillonner 24 transects au même moment, de manière 
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instantanée. Ceci ne peut être raisonnablement entrepris et nous décalons donc dans le temps 

l’échantillonnage. Et c’est là que nous nous écartons de la théorie : nous avons introduit un 

décalage temporel entre les différents réplicats, donc de la variabilité temporelle. Pour éviter un 

biais dans l’analyse, il faut donc prendre en compte cette variabilité temporelle et il est alors 

nécessaire d’introduire un facteur temporel dans le protocole expérimental. Sans changer 

totalement la portée des résultats de Underwood & Chapman (2003), cela montre que les 

procédures d’optimisations sont plus complexes qu’il n’y paraît. Une dernière remarque est à faire 

ici. La démarche entreprise par ces auteurs (Underwood & Chapman, 2003) fut de tester 

l’hypothèse qu’un impact cause un effet sur une variable mesurée (dans leur cas simulée) ; elle 

peut être mise en place pour répondre à une demande précise, ponctuelle. En aucun cas il ne faut 

se servir de leurs conclusions limitant l’effet de la dimension temporelle de l’évaluation pour 

s’affranchir de la nécessité de réaliser des suivis à long terme, qui seuls peuvent renseigner sur 

l’évolution du système étudié. 

La dernière étape à considérer est liée à la méthode employée pour réaliser les tests 

d’hypothèse et à la nature des données. Elle peut se décomposer en deux points distincts. 

Reprenons l’exemple des AMP et plaçons nous dans le cas particulier des résultats obtenus dans 

la partie B du Chapitre V de ce présent travail (Claudet et al., soumis). Nous avons pu montrer 

l’intérêt de travailler sur l’ensemble du peuplement pour étudier l’effet des AMP. En particulier 

parce que cela répond mieux aux objectifs de gestion qui ne se rapportent pas la plupart du temps 

à une espèce en particulier. Ceci nécessite de prendre en compte l’ensemble des espèces. Réaliser 

des protocoles d’échantillonnage pour chacune d’elles n’est bien sûr pas souhaitable. En revanche 

il serait possible de réaliser une collecte de données et de réaliser des tests sur chacune d’entres 

elles, comme cela peut souvent être le cas. Cela impliquerait de conduire une optimisation des 

protocoles par rééchantillonnage à partir d’une étude pilote (Peterman, 1990 ; Thomas & Juanes, 

1996 ; Benedetti-Cecchi, 2001), pour chacune des espèces. Il est possible, pour chaque espèce, de 

prendre les conventions de taille d’effet de Cohen (1977) de petit, moyen et grand. Il est 

cependant préférable de préciser de manière quantitative des tailles d’effets attendus et de 

pouvoir alors proposer des protocoles d’échantillonnage pour chaque magnitude d’effet 

escomptée. L’espèce pour laquelle serait requis le plus fort effort d’échantillonnage pour 

accomplir une puissance souhaitée servirait de base au protocole et l’allocation des ressources 

entre les différents facteurs du protocole serait réalisée en fonction de cette espèce ; si ces 

allocations ne sont pas incompatibles entre les espèces. Cette procédure, longue et périlleuse 

(pour que les estimations de puissance soient fiables, un grand nombre de simulations par espèce 
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est nécessaire) est envisageable mais nous l’avons écartée, ne souhaitant pas optimiser les 

protocoles uniquement pour des diagnostics monospécifiques. 

Une autre approche consiste à travailler sur l’ensemble du peuplement simultanément, en 

multivarié. Or nous avons vu qu’il est difficile de réaliser sur des comptages de poissons en 

plongée sous-marine des analyses de variance multivariée (MANOVA) classiques et l’utilisation 

des PERMANOVA (Anderson, 2001a) est donc souhaitable, voire nécessaire. L’utilisation de 

cette technique d’analyse, même en univarié sur les abondances respectives de différentes espèces 

d’un peuplement est également souhaitable. Nous avons en effet observé au cours de nos travaux 

que les PERMANOVA conduites en univarié sont plus puissantes que les ANOVA classiques, 

utilisant les tables pour déterminer la statistique F. Il nous fut par exemple impossible de rejeter 

l’hypothèse nulle que la protection n’a pas d’effet sur l’abondance d’une espèce donnée au seuil 

0,05 avec une ANOVA, alors que ce fut possible avec l’utilisation des PERMANOVA sur les 

mêmes données. Différents tests sont possibles si l’on souhaite travailler sur différents 

regroupements de poissons. La difficulté rencontrée ici, contrairement aux précédentes qui 

étaient d’ordre conceptuelle, est d’ordre technique. Les PERMANOVA sont des analyses 

complexes nécessitant une procédure de permutations. Le programme permettant de les réaliser 

est écrit en Fortran mais nous n’avons pas accès au code du programme. Conduire les analyses 

manuellement, sur chaque jeu de données simulé est bien sûr inenvisageable car il est préférable 

de réaliser un minimum de 1000 simulations afin d’estimer correctement la variance (Efron, 

1982). La solution serait de les reprogrammer dans un logiciel de statistiques et d’être en mesure 

de conduire une analyse sur chaque jeu de données simulé, puis d’estimer la proportion de cas ou 

l’effet a bien été détecté. De plus, les analyses nécessaires sont asymétriques, car le nombre de 

localités de contrôle doit être supérieur au nombre de localités impactées, s’il n’existe pas de 

données avant l’impact (Glasby, 1997). Il faut alors pondérer les contrastes des termes du modèle 

en fonction du nombre de combinaisons des différents niveaux des facteurs. Les termes du 

modèle ne sont alors plus indépendants les uns des autres et chacun d’entre eux nécessite la prise 

en compte des autres facteurs comme covariables lors de la réalisation des tests F ; ce qui ralentit 

de manière considérable la réalisation des analyses de variance par permutations. A titre 

d’exemple, la réalisation d’un test asymétrique par PERMANOVA avec 4999 permutations avec 

deux facteurs comme covariables et 300 échantillons peut prendre plusieurs heures selon le type 

de processeur et les ressources disponibles de l’ordinateur utilisé. Pour calculer la puissance, il 

faudrait effectuer 1000 réalisations de ces tests. 
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4.3 Les perspectives 

Il serait souhaitable de pouvoir investir des ressources dans une telle procédure. 

L’ensemble des champs scientifiques conduisant des tests d’hypothèse à partir de données 

échantillonnées en milieu naturel ne pourra qu’en bénéficier et les protocoles de suivis pourront 

être optimisés. Une fois cette procédure développée, il serait également possible de tester la 

sensibilité de différents indicateurs candidats d’un effet donné afin de déterminer ceux qui sont 

les plus aptes à révéler l’existence de cet effet. Cela permettrait d’optimiser le nombre et la 

pertinence des variables mesurées lors de certains types de suivis. Il en est de même pour les 

méthodes d’analyses statistiques qui pourraient être sélectionnées en fonction de leur capacité à 

détecter un effet à partir d’un indicateur souhaité. La puissance des méthodes d’analyse à détecter 

un effet souhaité et la justesse des indicateurs pourraient également être testées après 

l’introduction de biais dans les données, pour simuler par exemple d’éventuelles erreurs 

d’échantillonnage ou d’observation in situ. Cependant il est toujours nécessaire de disposer d’un 

facteur temporel ; d’une part, pour analyser l’existence d’un effet à travers la significativité de son 

interaction avec un facteur spatial, représentant les zones impactées et les zones de contrôle et 

d’autre part, pour modéliser la variabilité temporelle du système d’étude. 

Quant à l’étude des AMP, comme de tous types d’effet où les conséquences de l’impact 

sont attendus sur du long terme, seule une augmentation du nombre de localités échantillonnées 

(i.e. les localités impactées et de contrôle) permet d’accroître la puissance des tests et donc la 

capacité de l’expérimentateur a effectivement détecter un effet qui existe (Underwood & 

Chapman, 2003). L’augmentation du nombre de réplicats, de journées ou de période 

d’échantillonnage n’a pas d’effet sur la puissance des tests, à l’inverse des effets ayant un impact à 

court terme sur l’écosystème. 

S’il est constaté a posteriori que des études manquent de puissance pour démontrer de 

manière significative l’existence d’un effet, la construction d’un test agrégé de l’hypothèse nulle à 

travers une méta-analyse permet de rendre ce test plus puissant (Osenberg et al., 1994). Ces tests 

agrégés sont plus instructifs si chacune des précédentes analyses ne présentait pas une puissance 

statistique suffisante. Mais comme nous avons pu le constater dans la partie A du Chapitre V 

précédent à partir de la méta-analyse sur la Réserve Naturelle Marine de Cerbère-Banyuls, se pose 

alors le problème du choix de la métrique à modéliser et surtout, lors de données issues de 

comptages visuels en plongée sous-marine, celui des différences induites par les différents 

observateurs. 

Une nouvelle approche d’évaluation d’impacts environnementaux a été proposée par 

Stewart-Oaten & Bence (2001) et ce non sans un grand nombre de détracteurs parmi les 
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défenseurs des statistiques inférentielles. Elle remet en effet en cause toutes les théories basées 

sur les tests d’hypothèses développées jusqu’ici pour les études d’impact. Elle consiste à ne plus 

se focaliser sur le rejet de l’hypothèse nulle qu’il n’y a pas d’impact pour pouvoir affirmer de 

manière statistiquement significative qu’il y en bien un, mais à se concentrer uniquement sur la 

taille de l’effet (i.e. la magnitude des différences) entre la zone potentiellement impactée et une ou 

plusieurs zones de contrôle. A cette taille d’effet est associée une mesure d’incertitude. Les 

fondations de cette théorie sont donc fondamentalement différentes de celles basées sur les tests 

d’hypothèses avec leurs probabilités d’erreurs associées. Ce concept est attrayant car il se focalise 

sur des différences non plus significatives d’un point de vue statistique, mais importantes d’un 

point de vue biologique. Cependant elle nécessite des données à long terme afin d’estimer au 

mieux la variabilité du système étudié et de réduire la mesure d’incertitude associée à la taille de 

l’effet estimée, exigence rarement rencontrée en écologie marine. 
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1 SYNTHÈSE DES ÉVALUATIONS DES CAS D’ÉTUDE 

Nous avons identifié les effets écologiques des Aires Marines Protégées (AMP) sur les 

peuplements de poissons lorsqu’il fut possible de mettre en évidence des différences significatives 

évoluant au cours du temps, en termes d’abondance, de densité, de richesse, de diversité, ou de 

structure des assemblages, entre des zones protégées et non protégées. Selon différents critères de 

regroupement, écologiques ou halieutiques, nous avons pu mettre en évidence une réponse 

simultanée de certains de ces groupes de poissons à la mise en protection. Dans la réserve du Cap 

Couronne, par exemple, tous les groupes de poissons considérés ont montré des différences 

significatives entre les sites protégés ou non, au cours du temps. Ces différences se sont traduites 

par des augmentations d’abondances moyennes à l’intérieur de la zone protégée. Seul le groupe 

des espèces non pêchées n’a pas présenté de différences significatives. Il a été possible de 

montrer une diminution d’abondance de certaines espèces dans la Réserve Naturelle Marine de 

Cerbère-Banyuls, concernant essentiellement des espèces non exploitées étant la proie de 

nombreux prédateurs. 

La réponse des assemblages de poissons est graduelle dans le temps (Claudet et al., 2004a ; 

Claudet et al., soumis). Au sein d’une même espèce, l’effet de la réserve se fait ressentir d’autant 

plus sur les grands individus qui subissent la pression de pêche la plus forte ; un arrêt des 

prélèvements par la fonction de refuge exercée par la réserve leur profite donc plus rapidement. 

Comme résultats similaires, nous pouvons citer la très rapide augmentation du Sparidae Pagrus 

auratus dans la réserve de Poor Knights, en Nouvelle-Zélande, qui fut d’autant plus rapide que 

furent considérés les gros individus (Denny et al., 2004). Les différences de rapidité dans la 

réponse à la protection pour une même espèce entre différentes zones sont à mettre en relation 

avec la pression de pêche avant la mise en réserve. Les densités ou abondances par groupes de 

taille n’ont que rarement été utilisées dans la littérature pour évaluer des effets de la protection 

mais elles se sont révélées très efficaces (Chapitre IV-A ; Pelletier et al., 2005). Au cours des 

premières années de protection, les individus appartenant à de petites classes de taille, même si 

ces espèces sont exploitées, ne tirent aucun bénéfice de la réserve, probablement car ces classes 

de taille ne sont pas prélevées. De manière plus surprenante, les grosses espèces, dont les tailles 

moyennes sont supérieures à 30 cm, ne bénéficient pas non plus immédiatement de la réserve en 

terme d’augmentation d’abondance. Ceci pourrait être lié à leur cycle de vie plus long (e.g. 

première année de maturité sexuelle tardive) (Weatherley & Gill, 1987). L’effet graduel de la 

protection en fonction des classes de taille, lié à un effet temporel, peut aussi être perçu à travers 

l’étude de paramètres descripteurs du peuplement (i.e. abondance totale, richesse spécifique et 

diversité). Rapidement après la mise en réserve (e.g. trois ans dans le cas de la réserve du Cap 
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Couronne), ces derniers ne présentent des valeurs significativement supérieures dans les sites 

protégés comparées aux sites exploitées que lorsqu’ils sont calculés à partir des individus de 

grande classe de taille. Aucun effet ne se fait ressentir si tôt sur ces métriques si leur calcul 

comprend toutes les classes de taille du peuplement. En revanche, après six ans de protection, 

elles deviennent significativement supérieures à l’intérieur de la réserve, les classes de taille 

inférieures subissant à leur tour un effet de la réserve. Ainsi, nous pouvons affirmer, 

contrairement à Alcala (1988) et Harmelin et al. (1995) que la richesse spécifique de l’assemblage 

dans sa globalité peut être un indicateur assez sensible de la mise en protection ; la seule 

contrainte étant que les habitats soient comparables afin d’éviter les biais dus à des préférences 

d’habitats (Jeanneret et al., 2003). La richesse totale n’avait jusqu’ici pas été efficace à montrer une 

restauration de la structure des assemblages (Chapitre IV-A ; Pelletier et al., 2005). Les évaluations 

des AMP ont souvent considéré de manière prioritaire les espèces cibles de la pêche (Bell, 1983 ; 

Polunin & Roberts, 1993), nous avons cependant montré qu’elles ne sont pas les seules à subir un 

effet de la protection et donc peuvent potentiellement être perçues comme indicatrices de l’effet 

des AMP.  

La réponse ne se fait pas uniquement graduellement en fonction des classes de tailles 

considérées ou des regroupements d’espèces réalisés ; elle augmente en intensité au cours du 

temps. Par exemple, après six années de protection par la réserve du Cap Couronne, les 

différences observées entre la zone protégée et l’extérieur sur les métriques étudiées, en multivarié 

comme en univarié, sont plus importantes en intensité que la réponse de celles observées 

uniquement après trois années de protection. Les différences entre sites protégés et non protégés 

augmentent donc avec le temps. Elles sont par contre toujours d’autant plus importantes que l’on 

considère les gros individus. Il ne nous a pas été possible à partir des données dont nous 

disposions de déterminer l’existence d’un seuil ou d’un équilibre à partir duquel ces différences 

cessent de croître. Cet équilibre dépend en partie de la pression de pêche et de la croissance de 

chaque espèce. 

De nombreuses espèces indicatrices ont pu être identifiées. Que ce soit dans le cas de la 

Réserve Naturelle Marine de Cerbère-Banyuls ou dans celle du Cap Couronne, nous avons pu 

déterminer des espèces indicatrices parmi quasiment toutes les familles identifiées. Il est 

intéressant de noter qu’elles ne sont pas systématiquement les mêmes d’un site à l’autre. 

Cependant, trois espèces exploitées sont indicatrices des observations effectuées dans les secteurs 

protégées, quelque soit le cas d’étude considéré ; ce sont le Mullidae Mullus surmuletus, le Sparidae 

Sarpa salpa et le Labridae Labrus merula. 
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Nous avons également observé le rôle structurant de nombreux paramètres 

environnementaux (e.g. la saison, la profondeur ou la complexité de l’habitat) sur les assemblages 

de poissons. Les effets structurant de l’habitat sur les assemblages de poissons ont clairement été 

mis en évidence aussi bien dans le cas de Banyuls que de la Côte Bleue. Avant la mise en place de 

la réserve du Cap Couronne, le groupe des espèces les plus sédentaires présentait des structures 

d’assemblage significativement différentes entres les sites qui allaient être protégés et ceux 

extérieurs à la réserve. Nous avons imputé ces différences à des préférences d’habitat, bien que la 

nature des variables environnementales dont nous disposions ne nous ait pas permis de vérifier 

cette hypothèse. Les variables environnementales considérées ici furent la profondeur moyenne, 

la rugosité selon différentes classes et le recouvrement en Posidonies. Dans la région de Banyuls, 

la disponibilité d’un SIG référençant la nature des fonds et la bathymétrie fut d’un grand intérêt. 

Les variables extraites du SIG nous ont permis de mettre en évidence un effet de la réserve en 

fonction de conditions sur certaines variables environnementales. La profondeur est un facteur 

très structurant des assemblages de poissons ; les plus fortes différences entre les assemblages 

ayant lieu entre les profondeurs supérieures et inférieures à 10 m dans la Réserve Naturelle 

Marine de Cerbère-Banyuls et de l’ordre de 20 m dans celle du Cap Couronne. Dans les deux cas, 

un fait remarquable est que les assemblages de poissons sont plus sensibles à la protection dans 

les faibles profondeurs. Une raison probable à l’explication de ce phénomène est que les couches 

les moins profondes sont les zones où les poissons subissent les plus fortes pressions de pêche, 

que ce soit par la pêche professionnelle ou de plaisance. Aux profondeurs les plus élevées, les 

poissons sont moins accessibles et les assemblages sont essentiellement structurés par les 

paramètres d’habitat, en particulier sa complexité. La saison est le facteur environnemental 

prépondérant, qui a l’effet le plus important sur les assemblages de poissons. Cette différence des 

assemblages de poissons entre les saisons est un phénomène naturel. Mais il nous a été également 

possible de mettre en évidence l’influence anthropique exercée à Banyuls au sein de la zone multi-

usages durant l’été, rendant la structure des assemblages de poissons de la réserve partielle après 

la période estivale plus semblable à celle des assemblages à l’extérieur de l’AMP qu’à ceux de la 

réserve intégrale. 

Micheli et al. (2004), grâce à une récente méta-analyse de données publiées, ont levé un 

certain nombre de questions importantes auxquelles les études sur les réserves marines 

n’apportaient pas encore d’information suffisante, telles que le temps de réponse des variables 

biologiques à la protection, la persistance de cette réponse, ou encore la variation des réponses à 

la protection en fonction des espèces ou des assemblages considérés. Il est intéressant de 

remarquer que notre travail a permis d’y répondre en partie. 
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2 LES PROTOCOLES DE SUIVIS 

L’évaluation des effets des AMP ou des Récifs Artificiels (RA) sur les assemblages de 

poissons sont difficiles à mettre en évidence si les études ne sont pas planifiées et conçues de 

manière appropriée. Les analyses utilisées et leurs résultats dépendent directement des protocoles 

de suivi. La fonction générale d’un programme de suivi est de fournir des données pouvant être 

utilisées pour la gestion (Kremen, 1992). Les considérations développées ici sur les protocoles de 

suivi sont aussi bien valables pour les AMP que pour les RA.  

La comparaison des analyses réalisées sur la Réserve Naturelle Marine de Cerbère Banyuls 

à celles entreprises sur la réserve du Cap Couronne du Parc Marin de la Côte Bleue nous montre 

bien les possibilités potentielles d’étude et d’évaluation selon le type de protocole de suivi. Ces 

possibilités ne sont en rien spécifiques aux AMP. Le premier cas concerne des études ponctuelles 

dans le cadre de DEA, thèses ou de rapports, le second représente un suivi global dont le 

développement dans le temps était prévu dès sa mise en place initiale par les gestionnaires eux-

mêmes. Il ne s’agit bien sûr pas ici de critiquer le contenu des différentes études ponctuelles 

entreprises dans la région de Banyuls mais plutôt leur possible utilisation et utilité dans le cadre 

d’une gestion de la réserve ou de son évaluation. Nous avons vu à quel point il fut difficile de 

tirer des conclusions générales quant à l’efficacité de la Réserve Naturelle Marine de Cerbère-

Banyuls sur la protection de certaines espèces cibles de poissons à partir de la méta-analyse 

effectuée sur différents jeux de données existants. Il est préférable que les différentes études 

entreprises présentent la même méthodologie et soient conçues avec les mêmes objectifs. De 

plus, une étude ponctuelle, aussi bien adaptée soit-elle à sa problématique scientifique, ne peut 

constituer un support pour une évaluation si elle n’est pas développée dans le temps. Elle peut 

cependant fournir des données de base nécessaires à une bonne formulation des hypothèses si 

aucune série à long terme n’est disponible (Edgar et al., 2004b) ainsi que servir à la planification 

de la gestion (e.g. les radiales d’obstacles artificiels dans le Parc Marin de la Côte Bleue ont été 

positionnées en fonction des informations disponibles sur les chalutages dans la bande des trois 

milles). Les suivis, afin de remplir pleinement leur fonction, doivent être réalisés sur du long 

terme. Nous en avons développé au cours de nos travaux plusieurs justifications. 

En premier lieu, l’évaluation de l’impact d’une mesure de gestion nécessite un facteur 

temps pour distinguer les variations du système dues aux mesures de gestion de celles liés à des 

processus naturels inhérents au système. Idéalement, des observations avant et après la mise en 

place de telles mesures doivent être disponibles. Si ce ne peut être le cas, un grand nombre 

d’observations et de nombreux sites de contrôle doivent être échantillonnés a posteriori. Cette 
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démarche, constituée de la réunion de plusieurs suivis dans le temps, constitue une évaluation 

ponctuelle. 

En second lieu, dans une perspective de gestion, le but recherché n’est généralement pas 

une évaluation ponctuelle de la mesure mise en place, mais la possibilité de suivre l’évolution du 

système ; idéalement afin d’y adapter la gestion. Suivre l’évolution du système permet, d’une part, 

d’évaluer si les objectifs de gestion sont atteints, en passe de l’être ou simplement s’ils sont 

réalisables et, d’autre part, permet d’observer si le système s’écarte anormalement des objectifs 

initiaux ou présente une évolution non prédite. Si les objectifs de gestion changent au cours du 

temps, disposer de séries écologiques à long terme est un atout afin d’analyser s’ils sont 

compatibles avec l’évolution du système. Il est par ailleurs plus facile d’adapter des évaluations à 

de nouveaux objectifs à partir de telles séries écologiques. 

Enfin, il existe une dernière raison à la nécessité de disposer de suivis à long terme 

pouvant être reliée aux deux précédentes. Si un temps suffisant s’est écoulé et que les conditions 

requises sont présentes pour permettre un équilibre des assemblages de poissons, que ce soit en 

terme de colonisation de RA ou de stabilisation de différences entre des zones protégées et non 

protégées, il est important de disposer de suivis antérieurs à cet équilibre car l’évaluation est 

rendue bien plus difficile lors de l’existence d’un tel phénomène. Si le système n’évolue plus, 

attribuer des différences stables à une mesure de gestion plutôt qu’à une structure inhérente au 

système étudié est une tache ardue, même en disposant d’une longue série après la mise en place 

de cet équilibre. 

Afin de s’affranchir au mieux de la structuration naturelle intrinsèque du système étudié 

pour observer celle due à la mesure de gestion, il est important de prendre en compte les relations 

entre les espèces observées et leur environnement. L’habitat a en effet une part importante dans 

la structuration des assemblages de poissons et celle-ci doit être prise en compte dans toute 

mesure de gestion spatialisée. De nombreuses méthodologies différentes existent pour 

déterminer des variables d’habitat (Charbonnel et al., 2002 ; Clua, 2004 ; García-Charton et al., 

2004 ; Ferraris et al., 2005). Elles demandent une bonne expérience du milieu et une qualification 

appropriée. Le développement d’un SIG requiert un effort encore plus poussé et des ressources 

plus importantes, mais une fois établi, il permet un gain de temps et d’expérience non négligeable 

quant à l’identification de variables d’habitat. Les possibilités sont ensuite multiples. Par exemple, 

il permet d’extraire à l’échelle spatiale choisie les données d’habitat requises afin de modéliser au 

mieux les variations spatiales des peuplements. Cet outil peut également être profitable dans la 

phase d’élaboration du protocole afin de déterminer au mieux les zones à échantillonner. Nous 

déplorons cependant que dans la grande majorité des cas les coordonnées des transects réalisés 
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lors d’études ponctuelles ne soient pas enregistrées. Même s’ils sont positionnés au hasard, il est 

important de disposer de ces coordonnées et de les conserver pour d’éventuelles utilisations 

ultérieures. Sans elles, il est difficile de mettre les espèces échantillonnées en relation avec des 

données d’habitat extraites d’un SIG. 

Les protocoles expérimentaux doivent être multifactoriels et ce sont les objectifs des 

mesures de gestion qui dictent avant tout les échelles spatiales et temporelles des protocoles 

d’étude. Sans un plan précis de gestion, les objectifs des programmes de suivi et donc les 

protocoles ne peuvent être conçus de manière satisfaisante. Le choix des échelles spatiales 

constitue un problème clef dans l’évaluation d’impact de mesures de gestions spatialisées (Hewitt 

et al., 2001 ; Bishop et al., 2002). Les échelles de temps et d’espace des protocoles doivent aussi 

être mises en relation directe avec les espèces ou les peuplements que l’on souhaite 

échantillonner. Les réactions de certaines espèces à une mesure de gestion peuvent différer dans 

le temps ou dans l’espace. Si le choix des échelles spatiale et temporelle de l’échantillonnage n’est 

pas fait en relation avec les connaissances écologiques et biologiques des peuplements, un effet 

existant peut passer inaperçu et ainsi conduire à des conclusions erronées quant à l’efficacité des 

mesures de gestion évaluées. 

Il est important de mesurer ou d’estimer la taille des poissons échantillonnés car nous 

avons vu par exemple que la réponse à la protection était graduée selon la taille des individus 

d’une même espèce. Des informations sur la biologie, la reproduction et le recrutement des 

espèces sont également requises. En effet, si de nombreux reproducteurs sont présents au sein 

d’une réserve ou aux alentours de structures artificielles, il est important de savoir si le 

recrutement se fait dans le même lieu ou dans des zones plus éloignées, sinon il serait vain dans 

les objectifs de gestion d’espérer protéger ou concentrer les juvéniles des reproducteurs présents. 

Les méthodes d’échantillonnage par comptages visuels en plongée sous-marine sont 

particulièrement adaptées à la collecte de données dans les AMP, car elles constituent des 

techniques de comptages non destructrices. Elles sont aussi efficaces dans l’identification des 

espèces colonisant les RA, car elles permettent d’évaluer les espèces présentes dans les zones 

complexes de l’architecture récifale. Cependant, il faut toujours pouvoir justifier une méthode de 

collecte de données en relation avec l’objectif de gestion à évaluer. Les protocoles 

d’échantillonnage doivent être adaptés à l’extraction ou à la construction des indices souhaités 

pour construire les critères d’évaluation. Par exemple, si l’objectif visé d’une AMP ou d’un RA est 

l’augmentation des stocks de pêche, des comptages visuels permettent d’identifier la présence et 

l’abondance des espèces exploitées, mais non leur accessibilité. Ainsi, l’étude des prises par 

pêches commerciales ou la réalisation de pêches expérimentales sont des techniques mieux 
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adaptées à l’évaluation d’un tel objectif. D’autres techniques d’échantillonnage peuvent également 

être appliquées, comme l’hydroacoustique ou les comptages par vidéo sous-marine (Harvey et al., 

2001 ; Harvey et al., 2004 ; Tessier et al., 2005). Quelle que soit la méthode utilisée, il faut toujours 

s’assurer au préalable qu’elle n’induit pas d’effet sur la variabilité spatiale par l’introduction 

d’éventuels biais (e.g. les poissons peuvent être moins craintifs des plongeurs dans une AMP et 

donc surestimés). 
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3 LES MÉTHODES D’ÉVALUATION 

Lors du processus d’évaluation, nous voulions essentiellement tester l’hypothèse 

multivariée que les mesures de gestion évaluées affectent les assemblages de poisson de manière 

simultanée, dans leur globalité. Or, les données à partir desquelles nous avons travaillé ont été 

échantillonnées par comptages visuels en plongée sous-marine. Cette technique présente 

l’inconvénient de fournir le plus souvent des données dont la distribution comporte des biais, 

contenant de nombreux zéros et où un certain nombre d’espèces apparaissent de manière 

sporadique par groupes d’individus de plusieurs centaines. Ces caractéristiques rendent 

impossible d’étudier ces données par analyse de variance multivariée classique (MANOVA), car 

celle-ci requiert la multinormalité des données et que la distance implicite utilisée est la distance 

euclidienne, inapte a prendre en compte les doubles zéros (doubles absences) et à traiter un 

ensemble de variables dont les échelles ne sont pas les mêmes. Pourtant les analyses de variance, 

dans leur mode de traitement des facteurs expérimentaux, sont adaptées à mettre en évidence des 

impacts environnementaux. En effet les procédures beyond BACI (Before After Control Impact) 

(Underwood, 1991) et leurs extensions (Glasby, 1997) où seules des données après l’impact à 

évaluer sont disponibles (ACI), mais avec de nombreux sites de contrôle, permettent de séparer 

les effets dus à l’intervention humaine de la variabilité naturelle spatiale et temporelle. 

Nous avons alors testé l’aptitude de différents types d’analyses multivariées à mettre en 

évidence un effet de l’intervention humaine (e.g. mise en protection) sur les assemblages de 

poissons. Au préalable, diverses transformations sur les données ont été accomplies. Selon les 

analyses, nous avons successivement ou conjointement travaillé sur les espèces communes avec 

élimination des espèces rares par la procédure RACOM (Manté et al., 2003), sur les 

présences/absences lissées obtenues par la même procédure, sur les données en coordonnées 

d’Hellinger, sur les données log-transformées, sur des regroupements d’espèces en fonction de 

critères taxinomiques, trophiques, comportementaux, écologiques, de catégories spatiales 

(Harmelin, 1987), ou halieutiques. Les techniques d’analyses multivariées appliquées 

appartiennent aussi bien aux catégories d’ordination, de classification ou de tests d’hypothèse. Les 

méthodes d’ordination classiques telles que les Analyses en Composantes Principales (ACP) n’ont 

pas permis de distinguer clairement les effets dus à la protection de ceux dus à d’autres facteurs 

naturels. La réalisation de classifications hiérarchiques aboutit aux mêmes conclusions. Les 

Analyses Factorielles Multiples (AFM) et les Analyses Factorielles des Correspondances (AFC) ne 

nous ont pas permis d’identifier une structuration particulière due à l’influence des mesures de 

gestion évaluées. Les méthodes multi-tableaux comme la Structuration des Tableaux A Trois 

Indices de la Statistique (STATIS) n’ont révélé que des différences intersaisonnières dans les 
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assemblages. Les techniques d’analyse discriminante telles que les Analyses Canoniques des 

Correspondances (ACC) n’ont pu séparer aucune des observations en fonctions du statut de la 

protection. Toutes ces techniques d’analyse multivariée se sont donc révélées peu appropriées à 

l’évaluation de mesures de gestion spatialisées comme peuvent l’être les AMP. 

L’utilisation d’une technique récente non paramétrique d’analyse de variance multivariée 

par permutation, PERMANOVA (Anderson, 2001a), nous a permis de traiter les données issues 

de comptages visuels en plongée sous-marines avec leur distribution biaisée et les nombreux 

zéros. Les techniques d’analyse de variance sont les techniques les mieux adaptées aux études 

d’impacts environnementaux. Cette technique n’avait, à notre connaissance, pas encore été 

utilisée pour l’étude des AMP ou des RA lors de sa première utilisation dans le cadre de notre 

travail (Claudet et al., 2004a). L’avantage de cette technique, outre le fait qu’elle ne nécessite pas 

de postulats de départ quant à la distribution des données, est qu’elle permet d’analyser tout 

modèle linéaire, donc tout protocole d’étude, avec n’importe quelle mesure de distance et de 

tester la réponse multivariée simultanée des variables étudiées (e.g. les assemblages de poissons) à 

ces facteurs expérimentaux ainsi qu’à leurs interactions. Elle renseigne à la fois sur des différences 

de composition spécifique des assemblages et de niveaux d’abondance. Elle s’est montrée 

particulièrement adaptée à l’évaluation des AMP (Chapitre V-B ; Claudet et al., soumis). Il a été 

aussi possible de tester l’effet de la protection sur les assemblages de poissons tout en prenant en 

compte les variables d’habitat comme covariables. Ainsi, l’effet des mesures de gestion n’est pas 

confondu avec des différences d’habitat. Cette technique d’analyse de variance peut aussi être 

utilisée afin de tester des hypothèses univariées, en particulier sur des données de comptages 

visuels en plongée sous-marine avec les spécificités qu’elles comportent. Certains des effets 

univariés identifiés de manière significative sur de telles données ne le furent pas avec les 

techniques classiques d’analyse de variance où les statistiques F proviennent de distributions 

normales. L’utilisation conjointe de plusieurs analyses, univariées et multivariées, peut rendre plus 

probable les chances de détecter un effet sur différentes composantes d’un assemblage 

(Underwood & Peterson, 1988 ; Warwick, 1993 ; Fraschetti et al., 2002).  

Les analyses par PERMANOVA permettent d’étudier l’effet d’un facteur comme la 

protection sur les assemblages de poissons en traitant les variables d’habitat comme covariables, 

mais en aucun cas de hiérarchiser ces différents effets sur la structure des populations. C’est 

pourquoi nous avons utilisé une technique, elle aussi récente, d’arbre de régression multivariée 

(MRT) (De’ath, 2002) qui n’avait jamais été utilisée dans le cadre d’une évaluation d’impact 

(Claudet et al., 2004b). Elle ne nécessite pas de postulats de départ quant à la distribution des 

données, atout considérable lors d’analyses de données issues de comptages visuels de poissons 
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en plongée sous-marine. Elle présente la forte originalité de pouvoir inclure à la fois des variables 

quantitatives et des facteurs qualitatifs comme variables explicatives. Elle nous a permis d’étudier 

de manière très précise les différentes sources d’influence sur la structuration des assemblages de 

poissons, leur organisation et ainsi sous quelles conditions l’AMP procure un effet. Elle fournit 

aussi la quantité de variation expliquée par les nœuds permettant de comparer la variabilité entre 

différents groupes d’observation dans la hiérarchisation. A partir de ces différents groupes 

d’observations et conjointement avec la technique IndVal (Dufrêne & Legendre, 1997), nous 

avons pu disposer d’espèces indicatrices du statut de la protection ou de catégories de 

regroupement en fonction de paramètres d’habitat. L’utilisation conjointe de ces deux techniques 

nous semble plus appropriée à construire des espèces indicatrices de l’effet de mesures de gestion 

que l’étude des corrélations entre les espèces et les axes canoniques d’une analyse discriminante 

ou les techniques d’analyse de gradient qui mettent en relation les changements de la composition 

des communautés avec des facteurs environnementaux (Kremen, 1994). Les espèces indicatrices 

identifiées par la technique IndVal peuvent être directement mises en relation avec les facteurs 

conditionnels de l’arbre de régression hiérarchique. 

Obtenir des données d’habitat d’un SIG offre de nombreuses possibilités quant aux choix 

des variables à extraire. Nous avons vu qu’il est possible de construire des variables, non 

directement mesurées ou même modélisées par le SIG, à partir d’ “unités d’extraction” d’échelle 

spatiale variable. Ainsi, la complexité topographique a pu être construite comme la longueur 

totale des isobathes sur une surface donnée divisée par le nombre de ces isobathes sur la même 

surface. L’utilité d’une telle variable a montré son effet en tant que variable explicative au sein 

d’un arbre de régression multivariée.  
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4 LA GESTION ET LES INDICATEURS 

Les indicateurs sont des outils essentiels pour suivre l’état d’un environnement côtier. A 

travers les différentes techniques utilisées nous avons pu développer différents types 

d’indicateurs, monospécifiques ou multivariés. Cependant, un indicateur, aussi bon soit-il à 

révéler les changements d’un système évalué ne peut fournir de résultats fiables si le protocole 

expérimental est défaillant. Les indicateurs développés présentent une gradation de leur réponse 

dans le temps en fonction du temps de protection, caractéristique requise essentielle des 

indicateurs de gestion des zones côtières (Linton & Warner, 2003). Les espèces indicatrices 

identifiées à partir de l’indice IndVal sont des indicateurs au niveau de l’espèce mais, définies à 

partir des groupes d’observations issus des arbres de régression multivariée. La totalité de 

l’assemblage est donc indirectement prise en compte. Une espèce indicatrice dans une zone 

donnée ne peut l’être en toutes circonstances. Les regroupements de poissons selon différents 

critères (e.g., taille des individus, mobilité) constituent des indicateurs multivariés de l’effet des 

réserves s’ils sont sensibles à la protection. Les groupes de poissons sont à définir en fonction de 

critères écologiques, biologiques, halieutiques ou simplement en fonction des objectifs de gestion. 

Un indicateur de succès doit être mis en relation avec les objectifs de la mesure de gestion évaluée 

ou le seuil d’un critère de succès. Pour Ward (2000), les indicateurs univariés doivent être préférés 

aux indices multivariés car ils sont pour lui plus facilement scientifiquement défendable ; grâce 

aux techniques développées ici, nous pensons que ce n’est plus le cas. 

Les indicateurs développés sont sensibles à des effets ayant une gradation dans le temps. 

Ainsi, que l’on soit en univarié ou en multivarié, les métriques des gros individus (i.e. les grandes 

classes de taille pour une espèce donnée) sont de bons indicateurs à court terme. Leur évolution 

peut traduire l’évolution du système étudié. Les métriques définies à partir de l’ensemble des 

individus (i.e. toutes tailles confondues) sont de bons indicateurs d’une évolution à moyen terme 

de l’AMP. L’évolution de la composition en taille se révélant être un très bon indicateur, nous 

voyons là une justification à disposer des tailles des poissons lors des suivis. De plus, dans une 

perspective de conservation des espèces, il est judicieux de rappeler que disposer de gros 

individus dans une population réduit les risques d’extinction (Kritzer & Davies, 2005). Ils sont 

donc une cible privilégiée pour les objectifs de conservation. Certains auteurs (Guénette & 

Pitcher, 1999 ; Taggart et al., 2002), à travers des modèles de simulation, ont également démontré 

que la rétention d’adultes reproducteurs, quantifiée en tant que taux de transfert, est un facteur 

essentiel au succès d’une AMP ; or, la fécondité des poissons augmente avec leur taille (Peters, 

1983 ; Thresher, 1984). De plus, de récentes études (Berkeley et al., 2004a ; Berkeley et al., 2004b ; 

Bobko & Berkeley, 2004) ont montré que les individus les plus âgés de certaines espèces de 
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poissons produisent des larves ayant de meilleurs taux de survie que celles d’individus plus jeunes. 

C’est pourquoi, avec Birkeland & Dayton (2005), nous disons qu’il devient important de protéger 

les plus grandes classes de taille, normalement ciblées de manière préférentielle par la pêche. 

A chaque espèce indicatrice identifiée par la procédure IndVal est associé un seuil de 

significativité. Cette démarche est originale par rapport aux sélections usuelles d’espèces 

indicatrices basées sur l’opinion d’experts (Rolstad et al., 2002 ; Sætersdal et al., 2005) plutôt que 

sur des tests empiriques. A partir de la spécificité et de la fidélité des espèces à des groupes 

d’observations, elle permet de fournir des indicateurs spatialisés. L’identification d’espèces 

indicatrices avec les indices IndVal en relation avec les groupes formés par les MRT est d’autant 

plus facile que les assemblages présentent une structuration forte révélée par la régression. Une 

espèce est riche en informations si la structure de sa distribution est corrélée avec l’hétérogénéité 

environnementale ou la distribution d’autres espèces (Kremen, 1994 ; Attayde & Bozelli, 1998). 

Celle-ci dépend également de la bonne résolution spatiale des variables explicatives (e.g. variables 

extraites du SIG). Cependant, cette technique calcule les indices en fonction des autres groupes 

de même niveau hiérarchique à partir des abondance et fréquence relatives de l’espèce dans les 

observations d’un groupe ; le nombre d’observations à partir desquelles sont calculés les indices 

sont donc à prendre en compte, bien que des tests de significativité soient réalisés par 

randomisation. Par exemple, Serranus cabrilla, qui est plus abondante hors de la Réserve Naturelle 

Marine de Cerbère-Banyuls que dans chacune des zones protégées, s’est révélée être une espèce 

indicatrice significative de la réserve partielle car, dans la feuille de l’arbre de régression en 

question, seuls trois transects dans la réserve intégrale et trois transects hors de la réserve ont été 

pris en compte. Et dans ces trois transects, les abondance et fréquence relatives furent 

effectivement plus importantes dans la réserve. Les indices IndVal sont aussi à mettre en relation 

avec les traits de vie des espèces. Par exemple, toujours dans le cas de la réserve de Banyuls, les 

Diplodus sargus ont été identifiés comme espèces indicatrices des observations faites en automne. 

Cette espèce est présente au printemps mais se reproduit préférentiellement en mars-avril 

(Lenfant, 2003 ; Lloret & Planes, 2003) à des profondeurs plus élevées que celles où les 

comptages visuels ont été réalisés. Les juvéniles qui recrutent par contre moins profond au cours 

de l’automne ont été identifiés. 

Nous avons vu à travers différents cas d’étude que les AMP peuvent présenter des effets 

communs (voir Micheli et al., 2004, pour une synthèse) mais que cependant les effets observés au 

sein d’une réserve ne peuvent être généralisés facilement à d’autres réserves. Par exemple nous 

avons mis en évidence aussi bien dans les observations réalisées à Banyuls que dans le Parc Marin 

de la Côte Bleue les effets structurants de la profondeur et le fait que la protection est plus 
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effective dans les faibles gammes de profondeur ; cependant la valeur seuil ou conditionnelle 

n’est pas la même dans les deux cas. Aussi, en raison d’augmentations d’abondances éventuelles 

de prédateurs, des effets cascades peuvent survenir (Shears & Babcock, 2002 ; Sale et al., 2005). 

Les effets de RA, même très proches les uns des autres, peuvent également être très contrastés 

(Charbonnel et al., 2002). Chaque cas doit donc être suivi, étudié et évalué de manière spécifique. 

Les indicateurs construits pour les évaluations doivent également être spécifiques à une utilisation 

précise et à un contexte, aussi bien en terme d’échelles que de contenu d’informations (Dahl, 

2000). Eventuellement, certains d’entre eux peuvent être généralisables mais ils doivent rester 

flexibles et adaptables. De plus, l’existence d’effets cascades, favorisant les abondances de 

certaines espèces plus faibles à l’intérieur des zones protégées, rend nécessaire la hiérarchisation 

des cibles de la conservation et celle-ci peut être différente selon chaque cas. 

Les espèces ou groupes d’espèces constituant des indicateurs peuvent être suivis de 

manière ciblée. Ceci est un atout pour les structures de gestion car les ressources en temps et en 

expérience, et donc en coûts, sont moindre que lors de suivis exhaustifs des assemblages. 

D’autres techniques simplifiées de suivi devraient aussi être plus largement développées, tel que 

l’étude des présences/absences. Cependant les techniques d’analyse appropriées à ce genre de 

données ne permettent que difficilement de mettre en évidence des effets liés à l’impact de 

mesure de gestion et les présences/absences ne peuvent renseigner sur l’intensité d’un effet. Les 

suivis simplifiés peuvent être réalisés plus régulièrement mais ne doivent remplacer en aucun cas 

des suivis exhaustifs des assemblages, qui eux seuls peuvent rendre compte d’effets inattendus 

des mesures de gestion. 

Disposer de suivis réguliers et d’indicateurs associés permet à la gestion d’être adaptative. 

Les suivis doivent mesurer des variables qui peuvent guider les actions de gestion quand elles 

sont mises en relation avec les objectifs de gestion (Gerber et al., 2005). Un telle gestion est 

avantageuse par rapport aux systèmes de gestion traditionnels (Ward, 2000 ; Stem et al., 2005). 

Elle permet de rentabiliser les ressources allouées aux suivis (Gerber et al., 2005) et de rendre plus 

pertinente la mise en relation des mesures réalisées lors des suivis avec les objectifs de gestion 

(Green et al., 2005). Il ne faut cependant pas confondre suivis et évaluation (Stem et al., 2005), 

bien que les deux processus soient fortement liés par des contributions l’un à l’autre. 

Les plans de gestion doivent être à la base de tous les processus. L’affirmation de la 

nécessité de suivis et des propositions de protocoles à cet égard devraient en faire partie. La 

construction des plans de gestion n’est souvent qu’administrative, d’où l’importance de la 

participation des scientifiques à tous les stades de la gestion. La connaissance des scientifiques est 
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nécessaire à l’action des gestionnaires mais elle n’est cependant pas suffisante. D’autres champs 

scientifiques et critères de gestion se révèlent également important. 
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5 PERSPECTIVES 

De nombreux effets attendus, aussi bien des AMP que des RA, restent encore à 

démontrer. Des améliorations des méthodes d’évaluation sont donc encore nécessaires pour une 

bonne gestion des ces aménagements côtiers. Ces améliorations peuvent passer par un 

perfectionnement des protocoles expérimentaux ou par une meilleure adéquation des techniques 

d’analyse statistique employées lors des évaluations. 

Nous avons vu les avantages considérables que constituent les analyses de puissance 

statistique a priori pour le développement de protocoles expérimentaux en général et en particulier 

pour les évaluations d’impacts environnementaux. Nous avons développé précédemment la 

méthodologie à mettre en œuvre mais il serait intéressant d’investir des ressources dans le 

développement d’un programme informatique d’optimisation des protocoles. Tous les champs 

scientifiques réalisant des tests d’hypothèse à partir de données échantillonnées pourront en 

bénéficier. 

Nous avons également montré l’intérêt d’utiliser des méthodes multivariées récentes 

d’analyse de données, telle que les analyses de variance multivariées par permutations ou les 

arbres de régressions multivariées. Outre les nombreux avantages énoncés plus haut, ces deux 

techniques présentent un certain nombre de limites. Les PERMANOVA ne peuvent pas fournir 

d’information quant à la taille ou la direction de l’effet analysé, les tests étant bilatéraux, elle doit 

donc être utilisée conjointement avec d’autres techniques d’analyses multivariées comme, par 

exemple, les analyses discriminantes (Claudet et al., soumis). De plus, aucun critère d’ajustement 

du modèle linéaire n’est disponible avec cette technique (e.g. AIC). Les MRT, quant à elles, ne 

permettent pas de tester des hypothèses ; cette technique ne fournit pas de statistique à cet égard. 

Une autre technique proche, LINKTREE (pour “linkage tree”), basée sur l’ANOSIM (“analysis 

of similarities”) réalise des tests sur chaque nœud de l’arbre. Elle ne fut pas utilisée lors de nos 

travaux car elle possède la limitation de ne pouvoir traiter des facteurs qualitatifs (comme le statut 

de protection) ; cette technique d’analyse n’est adaptée qu’à des variables quantitatives. Tout 

développement fait dans ce sens des PERMANOVA ou des MRT permettrait d’améliorer les 

évaluations qui en découlent. 

Lors de la construction des “unités d’extraction” utilisées pour obtenir des données 

environnementales à partir d’un SIG, nous avions choisi une taille arbitraire d’un rayon de 200 m. 

Cette taille fut estimée de la sorte en fonction des distances moyennes des déplacements connus 

des espèces de poissons présentes au sein des données analysées. La taille idéale des “unités 

d’extraction” est un paramètre à évaluer de manière plus sûre, peut être par le biais de 

modélisations mathématiques. Cependant nous ne disposions pas d’informations suffisantes 
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quant aux domaines vitaux de toutes les espèces prises en compte. De plus, bien que la plupart 

des espèces de poissons de roche ont souvent des domaines vitaux définis, la taille de ces 

domaines et la fidélité que les poissons leur portent peut varier selon les saisons, la disponibilité 

des habitats et des facteurs ontogéniques (Kramer & Chapman, 1999 ; Topping et al., 2005). Des 

études doivent donc être développées dans ce sens afin de déterminer les modalités d’utilisation 

des domaines vitaux, sinon au moins la part fixe de ces domaines. Les domaines vitaux peuvent 

par exemple être étudiés par marquage acoustique (Parsons et al., 2003) ou par des observations 

de présence des espèces (Ottaviani et al., 2004). Ces auteurs ont montré que les domaines vitaux 

de Pagrus auratus peuvent dépasser 650 m. Les habitats essentiels de poissons peuvent aussi être 

modélisés avec des SIG en couplant les traits d’histoire de vie des poissons, leurs habitats 

préférentiels et leurs profondeurs maximum d’occurrence avec un grand nombre de paramètres 

tels que la température de surface, la concentration en chlorophylle, les captures par pêche, 

l’activité des flottilles, ou la bathymétrie (Valavanis et al., 2004). Dans notre démarche d’extraction 

de variables environnementales à partir d’un SIG, la forme en cercle centrée sur les sites 

d’observation ou les transects semble être toutefois une option adéquate. 

Nous ne nous sommes intéressés tout au long de notre étude qu’essentiellement aux 

effets écologiques ou halieutiques des AMP et des RA, bien que les indicateurs économiques et 

sociétaux aient été abordés dans la partie A du Chapitre IV. Les attentes des gestionnaires et des 

usagers vis-à-vis de ces structures évoluent. Les objectifs reliés à ces effets économiques et 

sociétaux sont quelques fois en passe d’être de plus haute priorité que ceux liés à la conservation 

ou à la pêche, en particulier concernant les RA. Cependant, même dans le cas des AMP, les 

objectifs évoluent. Dans le cas de la Réserve Naturelle Marine de Cerbère Banyuls, les objectifs 

prioritaires furent auparavant liés à la conservation ; il est plutôt question aujourd’hui de gérer les 

usages, les attentes des gestionnaires se traduisant par des élévations du taux de fréquentation. Il 

convient donc de développer, en parallèle aux méthodes proposées ici, des méthodes adéquates 

d’évaluation et des indicateurs associés, en relation avec ces objectifs socio-économiques, pour 

une gestion intégrée des zones côtières. 
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AIRES MARINES PROTÉGÉES ET RÉCIFS ARTIFICIELS : 
MÉTHODES D’ÉVALUATION, PROTOCOLES 

EXPÉRIMENTAUX ET INDICATEURS  
 

Joachim Claudet 
 

Résumé 
 

La gestion des Aires Marines Protégées (AMP) et des Récifs Artificiels (RA) nécessite des 
évaluations complexes avec des suivis adaptés, incorporant différentes sources de variabilité. Nous avons 
étudié et développé des protocoles expérimentaux et des méthodes d’analyse appropriés à la mise en place 
de suivis récurrents des AMP et des RA. Cette méthodologie est développée à partir de données existantes 
sur différents cas d’étude en Méditerranée nord-occidentale. Nous avons construits des indicateurs 
multiparamétriques permettant un diagnostic statistiquement testable de l’impact des AMP et des RA sur 
les assemblages de poissons démersaux-benthiques. Disposer d’indicateurs de la performance écologique 
de telles structures permet de suivre et de restituer aux gestionnaires les évolutions du système observées 
lors de l’évaluation. 

Il fut possible de montrer la réponse globale du peuplement de poissons à la mise en place d’une 
AMP. Cette réponse, se traduisant par des augmentations d’abondance, de richesse spécifique ou de 
diversité, est graduelle dans le temps, l’espace et selon les groupes taxonomiques considérés ou la taille des 
individus d’une même espèce. Les grands individus réagissent le plus vite à la mise en protection et les 
habitats de faibles profondeurs sont plus sensibles à la présence de la réserve. 

Nos résultats peuvent servir à la mise en place de nouvelles AMP ou à l’immersion de RA et au 
développement de leur plan de gestion. 

 
Mots-clés : Aires Marines Protégées, Récifs Artificiels, Evaluation d’Impact, Poissons Tempérés, 

Indicateurs, Multivarié, Habitat, Suivis, Puissance Statistique, Méditerranée Nord-Occidentale, Gestion. 
 
 

MARINE PROTECTED AREAS AND ARTIFICIAL REEFS: 
ASSESSMENT METHODS, EXPERIMENTAL DESIGNS AND INDICATORS 

 
Abstract 

 
Marine Protected Areas’ (MPAs) and Artificial Reef’s (ARs) management requires complex 

assessment and monitoring programmes, dealing with different sources of variability. We studied and 
developed experimental designs and analysis methods suited for the establishment of a monitoring of 
MPAs and ARs. This methodology is developed from existing data sets in the Northwestern 
Mediterranean. We build multi-criteria indicators allowing a statistically testable diagnosis of the impact of 
MPAs and ARs on reef fish assemblages. Using ecological performance indicators permits to monitor and 
to give an image of the assessed system to managers. 

It was possible to show the global response of the fish assemblages to the protection by a MPA. 
This response was evidenced by increases in abundance, species richness or diversity, gradually through 
space, time and among various taxonomic groups or fish individual sizes. Large fishes reacted faster to 
protection and shallow habitats were more sensitive to the existence of a MPA. 

Our results can be useful for the implementation of new MPAs or for the immersions of ARs and 
for the development of their management plans. 

 
Key-words : Marines Protected Areas, Artificial Reefs, Impact Assessment, Temperate Fish, 

Indicators, Multivariate, Habitat, Monitoring, Statistical Power, Northwestern Mediterranean, 
Management. 
 


