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Introduction générale 

1. Historique paléogéographique de la 

mer Méditerranée 
Comme son nom l’indique, en latin « mare medi terra » se traduisant littéralement par 

« la mer au milieu des terres », la mer Méditerranée est une mer semi-fermée entourée 

par trois continents l’Afrique au sud, l’Asie à l’est et l’Europe au nord, bordée par 21 pays. 

La mer Méditerranée s’étend sur une superficie de 2 969 000 km², avec une profondeur 

moyenne de 1460 m (profondeur maximale de 5267 m en mer Ionienne) (Coll et al., 2010 

; Galil & Zenetos, 2002). Cette mer est un vestige de la Thétys, un paléo-océan reliant 

autrefois l’océan Atlantique à l’océan Indo-pacifique. À la fin du Crétacé, la Thétys s’est 

refermée progressivement par subduction, avec le rapprochement des continents africain 

et eurasiatique. Puis, durant l’Oligocène, la Méditerranée occidentale a subi une phase 

d’étirement aboutissant à la séparation de la Corse et de la Sardaigne par rapport au 

continent européen. Suite à la phase de l'orogenèse durant le Miocène (-10 millions 

d’années), l’ouverture entre la mer Méditerranée et l’Océan Indo-Pacifique se referma par 

le biais de l’isthme de Suez. La connexion entre la mer Méditerranée et l’océan Atlantique, 

via le détroit de Gibraltar, se ferma à son tour vers la fin du Miocène (- 6 millions 

d’années), conduisant ainsi à une mer complètement fermée et particulièrement salée du 

fait de la forte évaporation des eaux, privées des apports d’eaux océaniques. Cet épisode, 

appelé crise de salinité messinienne, a entraîné la disparition de plusieurs taxons par 

dessiccation (Galil & Zenetos, 2002 ; Meilijson et al., 2019). Cependant, certaines espèces 

de faible profondeur ont toutefois survécu, évitant ainsi l’extinction totale de la 

biodiversité (Bouchet & Taviani, 1992 ; Clauzon et al., 2008 ; Shackleton et al., 1984), bien 

qu’elle ait été sévèrement réduite. Au Pliocène (- 5 millions d’années), la réouverture du 

détroit de Gibraltar a finalement permis de remettre en eau toute la mer Méditerranée 

(Garcia-Castellanos et al., 2009). 

 

2. Les origines de la diversité 

méditerranéenne 
L’histoire paléogéographique de la mer Méditerranée explique, en partie, la diversité 

biologique du bassin occidental. En effet, depuis la réouverture du détroit de Gibraltar, 

l’Atlantique a alimenté la Méditerranée en faune et en flore selon l’alternance des périodes 

de glaciation. En conséquence, la biodiversité actuelle du bassin occidental présente de 

fortes similitudes avec celle de l’Atlantique (Bianchi & Morri, 2000 ; Emig & Geistdoerfer, 

2004 ; Lasram et al., 2009 ; Quignard & Tomasini, 2000). En 1869, la création du Canal de 
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Suez par le diplomate français Ferdinand de Lesseps, permettant de rallier l’Europe à 

l’Asie sans avoir à contourner le continent africain, a également contribué grandement à 

l’arrivée d’espèces dites Lessepsiennes. Le détroit de Gibraltar et la Canal de Suez sont 

donc les deux portes d’entrée principales d’espèces exotiques en Méditerranée, faisant de 

cette mer le plus grand récepteur d'espèces exotiques avec un taux d'introduction 

d'espèces atteignant 17 espèces par an durant la période 2001-2010 (Zenetos et al., 

2017). L'histoire géologique unique de la mer Méditerranée, combinée aux multiples 

situations climatiques et hydrologiques, ont conduit à la cooccurrence de biotes froids, 

tempérés et subtropicaux (Lejeusne et al., 2010). Ainsi la mer Méditerranée, bien que ne 

représentant que 0,82 % de la surface océanique mondiale, abrite pourtant 4 à 18 % de 

toutes les espèces marines de macroorganismes connues, soit environ 17 000 espèces 

avec un fort taux d’endémisme (environ 25 % des espèces) (Boudouresque, 2017 ; Coll et 

al., 2010).  

D’après les inventaires les plus récents de la diversité ichtyologique méditerranéenne, 

l’assemblage méditerranéen est composé de 684 espèces (602 ostéichtyens, 79 

chondrichtyens et 3 agnates) appartenant à 173 familles (Psomadakis et al., 2012). Parmi 

elles, 63 espèces (9,2 %) sont endémiques de Méditerranée, tandis que la majorité sont 

d’origine atlantique (58,9 %) ce qui s’explique par l’histoire paléogéographique 

méditerranéenne que nous avons vue précédemment. Les autres espèces ont des origines 

cosmopolites (18,7 %) ou Indo-spécifique (13,2 %) (Psomadakis et al., 2012). 

 

3. Les services écosystémiques associés 

aux poissons3 

3.1.  Rôle dans la régulation du réseau trophique 

De nombreuses recherches ont porté sur l’impact de l’élimination des consommateurs 

sur la dynamique de la communauté et le fonctionnement de l’écosystème par des voies 

mécanistes directes et indirectes (Estes, 1995 ; Paine, 1966 ; Power et al., 1996). Le 

contrôle top-down (depuis le haut du réseau trophique) est désormais bien connu dans 

les écosystèmes marins (Baum & Worm, 2009 ; Estes et al., 1998 ; Pinnegar et al., 2000 ; 

Sala et al., 1998 ; Shears & Babcock, 2002 ; Tegner & Dayton, 2000). Le contrôle top-down 

peut être exercé directement à travers un lien trophique, ou indirectement à travers 

plusieurs liens trophiques. Les cascades trophiques qui découlent des contrôles top-down 

impliquent de fortes influences des prédateurs qui s'exercent sur les bas niveaux 

trophiques à travers deux ou plusieurs liens trophiques (Pace et al., 1999). Bien que les 

cascades trophiques puissent être présentes dans les réseaux trophiques stationnaires, 

leurs effets sont souvent plus clairement visibles après une perturbation (Estes & 

Duggins, 1995). Un exemple classique est celui de l'exploitation des loutres de mer dans 

 
3 Par soucis de simplicité, le terme « poisson » sera utilisé dans ce manuscrit, tout en sachant que les 

« poissons » sont un groupe paraphylétique.   
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le Pacifique Nord, qui a conduit à la prolifération d'une proie primaire, les oursins 

herbivores, entraînant un excès d'herbivorie sur les laminaires et la décimation de forêts 

entières de laminaires (Estes et al., 1998 ; Steinberg et al., 1995). Ainsi, les poissons, ayant 

un niveau trophique élevé, jouent un rôle prépondérant dans les contrôles top-down des 

réseaux trophiques marins et peuvent être déterminants pour la santé et la productivité 

des écosystèmes considérés. 

 

3.2.  Rôle dans le cycle des nutriments 

Le contrôle top-down fournit un mécanisme potentiel indirect permettant aux poissons 

d'avoir un impact sur la biogéochimie, en contrôlant l'abondance des niveaux trophiques 

inférieurs. En effet, Leroux & Schmitz (2015) ont décrit un cadre théorique dans lequel 

l’effet top-down des poissons contrôle le flux de nutriments par le biais de la prédation et 

du stress induit chez les proies.  La consommation de zooplancton herbivore par des 

poissons fourrage planctoniques peut modifier l'abondance et la composition spécifique 

du phytoplancton (Frank et al., 2005). Dans les environnements où les nutriments et/ou 

la lumière sont disponibles et ne sont pas limitants pour le phytoplancton, une 

modification des niveaux trophiques supérieurs peut alors avoir des impacts conséquents 

sur la biomasse du phytoplancton et ainsi modifier les taux globaux de production 

primaire (Kavanagh & Galbraith, 2018). 

De plus, puisque les poissons peuvent se déplacer, ils sont également capables de 

transporter des nutriments d'un endroit à l'autre sur des distances qui augmentent avec 

la taille de l'animal (Hall et al., 2007 ; Roman et al., 2014 ; Vanni, 2002). 

Les poissons peuvent également être des médiateurs importants dans les cycles 

biogéochimiques par le biais de processus de stockage (dans les tissus) et de fourniture 

(par excrétion et évacuation) de nutriments (Elser & Urabe, 1999 ; Sterner & Elser, 2003 

; Vanni, 2002). En effet, au cours de leur cycle de vie, les poissons assimilent, stockent et 

recyclent les éléments essentiels dont ils ont besoin pour construire leurs tissus 

corporels. Ce stockage de nutriments au sein de la biomasse piscicole est important pour 

l'alimentation humaine car les poissons capturés à l'état sauvage fournissent globalement 

des protéines et autres micronutriments essentiels (Hicks et al., 2019). Outre un intérêt 

diététique pour l'homme, le réservoir de nutriments constitué par la biomasse de poisson 

peut jouer un rôle dans la fonction écosystémique en tant que réserve de nutriments, dont 

l'importance dépend de la quantité de nutriments disponibles par ailleurs (Allgeier et al., 

2016). En effet, il a été démontré que l'éjection de produits particulaires par les poissons 

modifie la stœchiométrie des particules biogènes, y compris des changements 

spectaculaires de Fe : C, ce qui implique que les matières éjectées peuvent modifier la 

disponibilité relative des nutriments dans la colonne d'eau (Le Mézo & Galbraith, 2021). 

Les nutriments intégrés dans la biomasse des poissons ne sont pas directement 

disponibles pour les producteurs primaires, ce qui peut apparaître comme un type de 

compétition pour les ressources (Hjerne & Hansson, 2002). Mais en même temps, le cycle 

des éléments par le biais des poissons agit comme une source de nutriments pour les 
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producteurs primaires, car les poissons recyclent les éléments par l'excrétion des 

composants biodisponibles dissous. En effet, les produits particulaires émis par les 

poissons peuvent être minéralisés et améliorent donc la productivité des producteurs 

primaires. À l’inverse les éléments contenus dans les fèces peuvent également couler et 

permettre l’export des éléments en profondeur (Davison et al., 2013 ; Saba & Steinberg, 

2012). Allgeier et al. (2014) ont montré que les poissons sont une source fondamentale 

de nutriments pour les récifs coralliens. Il est également intéressant de noter que 

certaines pressions anthropiques, comme la pêche, jouent un rôle dans le cycle 

biochimique par le biais de la diminution de la biomasse de poissons. En effet, Layman et 

al., (2011) et Allgeier et al. (2016) ont analysé le recyclage d’azote et de phosphore par les 

poissons dans des sites côtiers pêchés et non pêchés des Bahamas et des Caraïbes, 

respectivement. Layman et al. (2011) ont montré des taux de recyclage des nutriments 

plus faibles par les poissons dans les sites où une activité de pêche est effectuée, en raison 

de la réduction de la biomasse et de la fragmentation de l'habitat. Au-delà de la réduction 

de la biomasse des poissons, Allgeier et al. (2016) ont souligné le rôle de la structure de 

taille de la communauté qui, influencée par la pêche, a également entraîné une réduction 

du stockage et du cycle des nutriments. 

 

3.3.  Rôle dans le cycle du carbone 

Environ un quart des émissions de dioxyde de carbone (CO2) anthropique émis ces 20 

dernières années a été absorbé par l'océan (avec un taux moyen de 2,0-2,5 Pg C an-1), qui 

représente un réservoir de carbone 50 fois supérieur à celui de l'atmosphère (Denman et 

al., 2007 ; Le Quéré et al., 2015). Le flux air-mer de CO2 est le résultat de gradients de 

concentration et de solubilité entre l'atmosphère et la surface de l'océan, d’une part, puis 

de la couche supérieure de mélange aux eaux plus profondes, d’autre part (Watson & Orr, 

2003). Environ 70 % de la différence de concentration de CO2 dans les 1000 premiers 

mètres de l'océan est maintenue par des processus biologiques sous la forme d'une 

production exportée, plus communément appelés la “pompe biologique” (Volk & Hoffert, 

1985). 

La pompe biologique est définie comme étant le transport vertical de la matière 

organique dissoute ou particulaire d'origine biologique de la surface vers l'intérieur de 

l'océan. Ce processus joue un rôle clé dans la biogéochimie des océans et module la 

productivité des écosystèmes océaniques et les ressources marines vivantes associées 

(Ducklow et al., 2001 ; Fasham, 2003 ; Siegel et al., 2016). Dans ce processus, le CO2 est 

fixé en carbone organique par le phytoplancton photosynthétique dans la zone 

euphotique. Ce carbone organique est ensuite transporté passivement (par l'enfoncement 

des particules), activement (par la migration verticale du zooplancton et des poissons) ou 

physiquement (par le transport advectif-diffusif) vers des eaux plus profondes (Ducklow 

et al. 2001), sous forme particulaire ou dissoute. Lorsque les particules descendent sous 

la zone euphotique, leur carbone est respiré et consommé par les bactéries 

mésopélagiques, le zooplancton et les poissons. Une petite proportion de la matière 
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particulaire produite à la surface atteint le fond de la mer (Lutz et al., 2002) où elle peut 

être utilisée par les organismes benthiques. La profondeur et le lieu où le carbone 

organique est transporté et reminéralisé déterminent la durée de séquestration du 

carbone dans l'océan (DeVries et al., 2012). Une étude récente (Saba et al., 2021) a estimé 

que les flux passifs (coulée de boulettes fécales) et actifs (migratoires) des poissons 

contribuent en moyenne à environ 16,1 % (± 13 %) au flux total de carbone exporté hors 

de la zone euphotique.  

 

3.4.  Alimentation et sécurité alimentaire 

Au niveau mondial, la ressource “poisson” représente actuellement environ 16,6 % de 

l'approvisionnement en protéines animales et 6,5 % de toutes les protéines destinées à la 

consommation humaine (FAO, 2012). Le poisson est généralement pauvre en graisses 

saturées, en glucides et en cholestérol et fournit non seulement des protéines de grande 

valeur, mais aussi un large éventail de micronutriments essentiels, notamment diverses 

vitamines, des minéraux et des acides gras polyinsaturés oméga-3 (FAO, 2012). Ainsi, 

même en petites quantités, la fourniture de poisson peut être efficace pour assurer la 

sécurité alimentaire et nutritionnelle des populations pauvres et vulnérables dans le 

monde entier. 

Les évaluations de la consommation mondiale de poisson ont clairement montré une 

tendance à l'augmentation dans le cadre d'un régime équilibré, ce qui confirme 

l'importance des aliments aquatiques dans le régime alimentaire humain (Thilsted et al., 

2016). Une seule portion de poisson peut fournir à elle seule une combinaison de 

protéines de haute qualité, de micronutriments et d'acides gras essentiels, tous 

nécessaires à une série de fonctions métaboliques humaines, ce qui en fait un aliment de 

base attrayant dans le régime alimentaire (Hicks et al., 2019 ; Thilsted et al., 2016). 

Les micronutriments contenus dans la chair de poisson sont biodisponibles et sont 

souvent déficients dans les régimes alimentaires qui reposent essentiellement sur des 

sources végétales (Miller & Welch, 2013). Le poisson pourrait donc contribuer à combler 

les carences nutritionnelles si des quantités suffisantes de nutriments dérivés de la pêche 

étaient accessibles dans les endroits du Monde où il existe des carences. 

Par ailleurs, en termes d'empreinte carbone équivalente, le bœuf et le mouton ont les 

émissions de gaz à effet de serre (GreenHouse Gas, en anglais - GHG) les plus élevées, qu'ils 

soient issus d'un élevage intensif ou extensif (45-640 et 51-750 GHG kg CO2-eq kg-1 de 

protéine, respectivement). Les produits marins et particulièrement ceux issus de 

l’aquaculture émettent nettement moins de CO2 équivalent par kilogramme produit (4-75 

GHG kg CO2-eq kg-1 de protéine) mais restent tout de même supérieurs à la volaille (4-10 

GHG kg CO2-eq kg-1 de protéine) ou à un régime 100 % végétal (6-17 GHG kg CO2-eq kg-1 

de protéine). En revanche, la surface d’occupation des terres pour la production aquacole 

est négligeable comparativement aux autres sources de protéines (Nijdam et al., 2012) 

Enfin, la production d'aliments aquatiques soutient une série de moyens de subsistance 

tout au long de la chaîne d'approvisionnement, du producteur primaire/pêcheur au 
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secteur de la vente au détail. D’après le rapport 2016 de la FAO, près de 60 millions de 

personnes dans le monde ont une activité en relation avec la production primaire de 

produits de la mer comestibles comprenant à la fois les pêches d'élevage et de capture. 

Les exploitations à petite échelle (tant dans la pêche que dans l'aquaculture) jouent un 

rôle essentiel dans le soutien des moyens de subsistance, en particulier dans les zones 

rurales, en soutenant la sécurité alimentaire et en réduisant la pauvreté (FAO, 2016). 

 

3.5.  Farine et huile de poissons pour l’aquaculture et 

l’élevage 

La production aquacole (66 millions de tonnes) a dépassé la production mondiale de 

viande bovine (63 millions de tonnes) pour la première fois en 2012 (Larsen & Roney, 

2013). L'augmentation de la production aquacole signifie que plus de la moitié du poisson 

consommé par les humains dans le monde est produit par l'aquaculture (FAO, IFAD & 

WFP, 2015). La demande de ressources alimentaires, en particulier de farines de poisson, 

a augmenté parallèlement à celle de l’augmentation de la production aquacole (Tacon & 

Metian, 2008). La farine de poisson est en effet largement utilisée dans la composition des 

aliments piscicoles (particulièrement pour les élevages de poissons carnivores) en raison 

de sa teneur élevée en protéines (64 à 72 %) et de sa richesse en acides aminés essentiels. 

Néanmoins cela pose le problème de la dépendance de l’aquaculture aux produits de la 

pêche et contribue donc à exploiter les ressources marines (Médale & Kaushik, 2009 ; 

Shepherd et al., 2005). De plus, il n'est peut-être pas correct d'un point de vue éthique de 

récolter des poissons pour l'alimentation des espèces aquacoles alors qu’ils pourraient 

être utilisés directement comme nourriture pour les humains (Naylor et al., 2009 ; Tacon 

& Metian, 2008). 

Enfin, la farine de poisson, avec le soja, fait également partie des ingrédients classiques 

de l’alimentation de la volaille (Köse & Öztürk, 2017). Cette source de protéine est 

pourtant particulièrement coûteuse, avec un coût d’alimentation représentant plus de 

70% des coûts totaux de production (Mupeta et al., 2003). 

 

3.6.  Utilisation pharmaceutique, médicinale et 

technologique 

De nombreux composés issus des organismes marins sont employés dans des secteurs 

variés. L’un des exemples les plus connus est l’utilisation du collagène issu des poissons. 

En effet, le collagène de poisson a suscité un intérêt croissant en tant qu'alternative au 

collagène bovin ou porcin (Benjakul et al., 2012). Les espèces marines présentent 

l'avantage d’un risque plus faible de transmission d’agents infectieux à l'Homme et sont 

moins associées aux potentielles préoccupations culturelles et/ou religieuses concernant 

l'utilisation humaine d’animaux terrestres (Silva et al., 2014). Le collagène marin est 

utilisé dans la régénération tissulaire et osseuse (Hayashi et al., 2011 ; Hoyer et al., 2012), 
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la guérison de blessures résultant de différents traumatismes (e.g., brûlures, greffes, 

ulcérations) et pour des systèmes d’administration de médicaments (e.g., composition de 

gels transdermiques, enveloppe de comprimés). De plus, le collagène est également très 

prisé des industriels cosmétiques pour le développement de produits à forte action 

hydratante, anti-âge, anti-rides ou protecteur des rayons UV (Silva et al., 2014 et 

références dedans). 

De plus, les acides gras polyinsaturés contenus dans le poisson sont reconnus pour 

leurs nombreux effets positifs sur la santé humaine, tels que : la prévention des maladies 

cardiovasculaires et des troubles de la mémoire (Briggs et al., 2017 ; Alzoubi et al., 2019), 

la réduction des symptômes liés aux maladies neurodégénératives et neurologiques 

(Zhou et al. 2018) ainsi que leur propriétés anti-inflammatoires (Calder 2015 ; Khalili 

Tilami & Sampels 2018) 

Enfin, de nombreuses applications technologiques dites “bioinspirées” utilisent le 

biomimétisme pour créer de nouveaux matériaux, des formes plus aérodynamiques ou 

encore des mouvements inspirés de la nage d’organismes marins (Fish, 2020 ; Martinez 

et al., 2022 ; Zhang P. et al., 2017 ; Zhang Y. et al., 2020). 

 

3.7.  Valeurs récréatives et esthétiques 

Les valeurs culturelles et récréatives de la biodiversité sont considérées comme des 

dimensions importantes de la contribution de la nature aux personnes. En 2005, 

l’évaluation des écosystèmes pour le millénaire (The Millenium Ecosystem Assessment 

2005, en anglais) a établi une catégorie de services écosystémiques pour désigner les 

avantages non matériels que la population tire des écosystèmes tels que : 

l'enrichissement spirituel, le développement cognitif, la réflexion, les loisirs et 

l'expérience esthétique (MEA, 2005). La plateforme intergouvernementale scientifique et 

politique sur la biodiversité et les services écosystémiques (IPBES) reconnaît des 

possibilités d'activités bénéfiques sur le plan physique et psychologique, de guérison, de 

relaxation, de loisirs et de plaisirs esthétiques fondés sur un contact étroit avec la nature 

(IPBES, 2019). Les mesures indirectes pertinentes identifiées comprennent l'esthétique, 

le patrimoine culturel, la valeur récréative/touristique, la valeur religieuse et spirituelle, 

et le sens du lieu (La Rosa et al., 2016). Un "cadre du capital culturel" a été proposé par 

des chercheurs orientés vers l'économie, qui reconnaissent l'impossibilité de mesurer le 

capital culturel en termes strictement monétaires (Wright & Eppink, 2016). 

 

Les loisirs comprennent un large éventail d'activités par lesquelles une personne 

répond à ses besoins d'amusement, d’apprentissage de connaissances et/ou de nouvelles 

capacités, ainsi que de participation à la vie sociale (McGinlay et al., 2018). La faune 

marine occupe une place prépondérante dans ces services écosystémiques culturels 

marins car ils sont au centre de divers loisirs tels que la photographie, la randonnée 

palmée, la plongée sous-marine ou encore la pêche récréative (Rodrigues et al., 2020). En 

plus de l'activité physique qu’ils procurent, les loisirs permettent d'acquérir des 
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expériences esthétiques qui deviennent des sources d'inspiration et de stimulation 

intellectuelle qui contribuent finalement au bien-être général physique et mental. 

Les poissons, du fait de leur diversité de couleurs, de formes et de mouvements, font 

partie des espèces donnant une valeur esthétique importante aux fonds sous-marins 

(Tribot et al., 2019 ; Tribot et al., 2016 ; Langlois et al., 2022). Parmi les services 

écosystémiques culturels, l'esthétique peut revêtir une importance majeure car elle 

contribue au bien-être humain et à l'expérience culturelle (MEA, 2005). De plus, elle joue 

également un rôle majeur dans la conservation et la gestion. En effet, l’appréciation de la 

beauté est l’une des formes les plus simples de réponse émotionnelle humaine et les 

individus sont généralement plus enclins à protéger ce qu'ils trouvent beau (Gobster et 

al., 2007 ; Saunders, 2012 ; Tribot et al., 2018). La plupart des études établissent une 

relation positive entre la richesse spécifique et l’esthétique (diversité des couleurs et des 

formes) perçue par les individus (Hall, 2015 ; Marshall et al., 2019 ; Tribot et al., 2018, 

2019). Cependant, ces études avertissent sur le potentiel décalage important entre le 

soutien du public pour la conservation de certaines espèces appréciées esthétiquement 

face aux espèces qui en ont le plus besoin écologiquement parlant. En effet, les préférences 

humaines ne sont, par exemple, pas forcément sensibles à la diversité fonctionnelle et aux 

fonctions écologiques des espèces (Langlois et al., 2022 ; Tribot et al., 2016, 2019). Les 

poissons font partie des espèces dont la diversité et l’abondance vont donner une valeur 

esthétique importante aux fonds sous-marins.  

 

3.8.  Bioindicateurs face aux perturbations 

Les poissons sont d’excellents bioindicateurs fréquemment utilisés dans les suivis 

scientifiques de caractérisation de l’état fonctionnel des écosystèmes marins. En raison 

de leur taille et de leur abondance, les poissons sont des objets de recherche faciles à 

échantillonner. Les poissons ont une taxonomie relativement simple qui permet une 

identification rapide et fiable, ce qui est reconnu comme un avantage pour les études de 

bio-monitoring (Stephens et al., 1988 ; Warwick & Clarke, 1993). De plus, les poissons sont 

des bioindicateurs performants pouvant servir de signaux d’alerte précoce d’un stress 

anthropique sur la dynamique des écosystèmes naturels ou, à l’inverse, d’indicateurs du 

rétablissement des écosystèmes (Balk et al., 1996 ; Harris, 1995 ; Moyle, 1995). Il est 

même suggéré que la réponse des poissons face à un facteur de stress puisse être 

identifiée au niveau de la population avant même l'apparition de changements au niveau 

de l’écosystème (Schindler, 1990). En effet, la richesse et la composition spécifique des 

espèces de poissons sont régulièrement utilisées pour surveiller l’influence humaine sur 

la qualité de l’environnement (Chovanec et al., 2003 ; Courtney et al., 2014). Par exemple, 

il a été démontré que le schéma de distribution des poissons-papillons (Chaetodontidae) 

dans les récifs d'Hawaï et du Sri Lanka fonctionne comme un indicateur des perturbations 

causées par les activités humaines, puisque l'abondance des poissons-papillons semble 

être positivement corrélée avec la distribution des récifs coralliens vivants (Reese, 1995). 

Les espèces de poissons sont donc reconnues comme étant de bons indicateurs étant 
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donné leur réponse rapide aux perturbations environnementales.  Leur mobilité leur 

permet de réagir rapidement aux modifications de leur milieu de vie, par évitement ou 

attraction à l’échelle de quelques jours ou de quelques heures (Guidetti et al., 2003).  

Enfin, leur taux de croissance rapide, la grande taille de leur corps et leur niveau 

trophique généralement élevé favorisent la bioaccumulation des substances toxiques 

chez les poissons ce qui contribue à en faire également des bioindicateurs pertinents de 

contamination (Authman, 2015 ; Streit, 1998).  

 

4. Menaces sur les écosystèmes 

méditerranéens 
La mer Méditerranée est un point chaud (hotspot, en anglais) écologique avec une 

diversité d’habitats remarquables co-évoluant avec une large gamme de pressions 

anthropiques locales, régionales et globales depuis l’antiquité (Coll et al., 2010 ; Lotze et 

al., 2011). Cependant, depuis les années 1950s, notamment avec l’urbanisation effrénée 

du littoral, les écosystèmes méditerranéens subissent d’importantes altérations 

écologiques par la combinaison de facteurs de stress anthropiques incluant la 

surexploitation des ressources marines, la dégradation des habitats ou encore la pollution 

(Kaniewski et al., 2013). De plus, ces pressions sont exacerbées par le changement 

climatique qui se produit à des taux plus élevés et avec une occurrence des extrêmes de 

chaleur plus importante en Méditerranée que la moyenne mondiale (Ali et al., 2022 ; 

Giorgi & Lionello, 2008 ; Vargas-Yáñez et al., 2010). La classification de la mer 

Méditerranée comme l’une des régions les plus fortement impactées au niveau mondial 

(Halpern et al., 2015) appelle à une réévaluation urgente des pratiques de gestion basée 

sur une meilleure compréhension des processus écologiques qui sous-entendent la 

réponse des écosystèmes aux pressions cumulées.  

Les écosystèmes marins subissent les effets combinés et souvent synergiques de 

multiples facteurs de stress qui érodent leur résilience et conduisent finalement à des 

changements de régime lorsque les limites écologiques sont dépassées (Deyoung et al., 

2008 ; Jiao, 2009 ; Vasilakopoulos et al., 2017). La résilience des écosystèmes, c'est-à-dire 

la capacité des réseaux alimentaires à absorber des perturbations récurrentes et à se 

reconstituer sans se dégrader, ni basculer brusquement dans des états alternatifs, est 

devenue une question prioritaire pour la recherche et une composante essentielle du 

succès de la gestion (Anthony et al., 2015 ; Côté & Darling, 2010 ; Hughes, 2015 ; Kelly et 

al., 2015 ; Levin & Lubchenco, 2008). Cependant, il est difficile de quantifier les seuils de 

résilience car les écosystèmes sont des systèmes complexes et adaptatifs caractérisés par 

des dépendances et des dynamiques non-linéaires et peuvent présenter peu ou aucun 

changement visible avant que le point de bascule ne soit atteint (Allen et al., 2016 ; 

Hawkins et al., 2015 ; Mathias et al., 2020). De plus en plus de preuves suggèrent que la 

résilience des écosystèmes est une propriété spécifique au système qui est associée aux 

caractéristiques endogènes (e.g., la plasticité des espèces, les interactions inter-
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spécifiques, les effets prédateurs-proies) et aux facteurs de stress exogènes (e.g., la 

surexploitation, la dégradation de l'habitat, le réchauffement climatique) de chaque 

écosystème (Conversi et al., 2015 ; Ling et al., 2015). Par conséquent, il est possible de 

progresser dans l'évaluation des seuils environnementaux en adoptant des approches 

holistiques à petites échelles spatiales englobant de multiples facteurs de stress. 

 

C’est dans ce contexte que s’inscrit cette thèse de doctorat, centrée sur la communauté 

ichtyologique à l’échelle de la baie de Calvi. 

 

5. Cas d’étude : la baie de Calvi (Corse, 

France) 

5.1. La situation géographique 

La Corse est la quatrième plus grande île de Méditerranée et est considérée comme un 

hotspot pour la conservation en raison de sa biodiversité importante (Miniconi et al., 1990 

; Laffoley et al., 2015). L'île est peuplée de nombreuses espèces emblématiques protégées 

par la réglementation, notamment le mérou brun (Epinephelus marginatus (Lowe, 1834)), 

le denté commun (Dentex dentex (Linnaeus, 1758)) ou encore le corb (Sciaena umbra 

Linnaeus, 1758) (Bodilis et al., 2003 ; Harmelin-Vivien et al., 2015 ; Marengo et al., 2014). 

Avec 1047 km de côtes, représentant la moitié du littoral français de Méditerranée et 

14 % des côtes hexagonales, la Corse bénéficie de nombreuses Aires Marines Protégées 

(AMP) notamment deux Réserves Naturelles (Bouche de Bonifacio et Scandola), un Parc 

Naturel Marin (PNM du Cap Corse et de l’Agriate), 8 cantonnements de pêche (dont deux 

en Balagne, celui de l’Ile-Rousse et de Calvi) et 88 sites faisant partie du réseau Natura 

2000 (dont 17 sites marins) (Meinesz et al., 2017 ; Cannac-Padovani & Santelli, 2016). 

Située au nord - ouest de la Corse, dans la région de Balagne, la baie de Calvi, d’une 

superficie d’environ 22 km², est une baie méditerranéenne dont le plateau continental est 

entaillé, dans le prolongement nord de la ville, par un canyon sous – marin s’étendant vers 

le large. Deux caps, distant de 6 km, délimitent la baie : la pointe de la Revellata, située au 

nord-ouest de la baie et la pointe de Spano, située au nord-est. 

 

5.2.  La physico-chimie des eaux de la baie de Calvi 

La baie de Calvi est une zone oligotrophe (Gazeau et al., 2016 ; Gobert et al., 2002) et 

considérée comme un site de référence non pollué pour le nord - ouest de la mer 

Méditerranée (Gobert & Richir, 2019). La température moyenne mensuelle de subsurface 

de l’eau varie entre un minimum de 12,4 ± 0,3 °C en février à un maximum de 26,6 ± 0,6 °C 

en août. Au printemps, le réchauffement des eaux de surface, et le faible brassage de la 

colonne d’eau, entraîne une stratification qui s'accentue dans les derniers mois de l'été. 

La colonne d'eau est stratifiée entre mai et octobre, et bien mélangée pendant le reste de 
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l'année. La profondeur moyenne de la thermocline est d'environ 25-30 m (Gazeau et al., 

2016). Un approfondissement significatif de la profondeur moyenne de la thermocline est 

observé depuis 2012 principalement pour les mois d’été (juillet, août, septembre), avec 

environ 1,8 m d’augmentation annuelle au mois d’août (STARESO, 2021).  Les 

précipitations mensuelles moyennes varient entre 0 et 120 mm.mois-1 en juillet et 

novembre respectivement, avec une moyenne annuelle de 50 mm.an-1. Lors de 

précipitations exceptionnelles (principalement au printemps et en automne), les apports 

continentaux d'eau douce charrient d’importantes quantités de matière en suspension 

(Gazeau et al., 2016). Enfin, la salinité de surface tend à être d'environ 37-38 psu, 

uniquement modifiée par des événements extrêmes (Gazeau et al., 2016). 

 

5.3.  Les biocénoses de la baie de Calvi 

Cette baie présente l’avantage de regrouper les principaux écosystèmes 

caractéristiques du littoral méditerranéen. En effet, la cartographie des habitats de la baie 

de Calvi a permis de mettre en évidence la coexistence de 11 habitats marins (Tableau 1) 

(Abadie & Viala, 2019). Plusieurs habitats d’intérêt communautaire sont recensés 

notamment le coralligène abondant en bordure des plateaux de roches infralittorales à 

algues photophiles prolongeant la pointe de la Revellata. Dans toute la baie, des massifs 

coralligènes sous forme de « patate » sont présent, et font suite à l’herbier de Posidonie 

(Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile, 1813), sur des fonds s’étendant de 30 à 80 m. 

 

Tableau 1 : Superficie des différents habitats marins dans la baie 
de Calvi (d’après Abadie & Viala, 2019). 

Habitats 
Surface (en 

km²) 
Sables fins bien calibrés 4,683 

Sédiment grossier 2,126 
Sédiments meubles 9,932 
Galets infralittoraux 0,091 

Roche infralittorale à algues 
photophiles 

2,141 

Biocénose coralligène 0,062 
Herbier à Posidonia oceanica 4,392 

Matte morte de Posidonia oceanica 0,664 
Intermattes de Posidonia oceanica 0,122 
Association à Cymodocea nodosa 0,821 

Substrat artificiel 0,003 
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5.4.  Le canyon de Calvi 

Les études menées dans le canyon de Calvi ont révélé une diversité et une abondance 

d’espèces sessiles importantes (Goujard & Fourt, 2014). De petits faciès à coquille 

d’huîtres géantes (Neopycnodonte zibrowii Gofas, Salas & Taviani, 2009) ont été observés, 

avec un âge estimé de 4560 ± 65 ans, permettant la fixation et l’abri à une multitude 

d’organismes. De plus, des faciès à grandes gorgones (Funiculina quadrangularis (Pallas, 

1766)) sur les fonds vaseux vers - 200 m, à gorgones fouets (Viminella flagellum (Johnson, 

1863)) sur de la roche subhorizontale vers - 160 m, ou encore à comatules (Leptometra 

phalangium (Müller, 1841)) sur les fonds sablo-vaseux à environ - 200 m (plus de 300 

individus observés) ont également été recensés (Goujard & Fourt, 2014) (Figure 1). La 

comatule est d’ailleurs considérée comme un indicateur de zones halieutiques fortement 

productives (Colloca et al., 2004). 

Il est reconnu que les canyons sous-marins facilitent les échanges entre le milieu côtier 

et la haute mer grâce à la remontée des eaux profondes (upwelling, en anglais) et à la 

descente des eaux de surface, qui transportent en même temps des contaminants, des 

nutriments et des sédiments (Frankignoulle & Bouquegneau, 1990 ; Skliris et al., 2002). 
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Figure 1 :  Jeune pocheteau noir (Dipturus oxyrinchus) à -495 m 

(A), faciès à Leptometra phalangium à -223 m (B) faciès à grands 

invertébrés à -80 m (C) Filet de pêche accroché à la roche et à 

une colonie de corail rouge (Corallium rubrum) d’environ 20 cm 

de hauteur à -113 m (D), corail rouge et corail noir (Antipathella 

subpinnata) à -99 m (E) et Dendrobrachia bonsai à -294 m (F) 

(d’après Goujard & Fourt, 2014). 
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5.5.  Les mesures de protection en baie de Calvi 

La Corse, et donc la baie de Calvi, sont situées dans le sanctuaire Pelagos, une zone 

protégée de 87 500 km² pour les mammifères marins en Méditerranée (entre la France, 

l’Italie et Monaco). Les études sur l'inventaire de ce sanctuaire (Arcangeli et al., 2013) 

montrent la présence fréquente de mammifères marins tels que : le dauphin bleu et blanc 

(Stenella coeruleoalba (Meyen, 1833)), le grand dauphin (Tursiops truncatus (Montagu, 

1821)), le rorqual commun (Balaenoptera physalus (Linnaeus, 1758)), et le cachalot 

(Physeter macrocephalus Linnaeus, 1758) dans la voie de navigation Nice-Calvi, ainsi que 

la présence moins fréquente de dauphin de Risso (Grampus griseus (Cuvier, 1812)), 

dauphin commun (Delphinus delphis Linnaeus, 1758)), globicéphale noir (Globicephala 

melas (Traill, 1809)) ou encore la baleine à bec de Cuvier (Ziphius cavirostris Cuvier, 1823) 

(Figure 2). 

 

 
Figure 2 : Dauphin commun (Delphinus delphis) observé à la sortie de la baie de Calvi 
lors des embarquements réalisés avec les pêcheurs récréatifs. Crédit photo : Laura 
Iborra. 

 

La partie ouest de la baie de Calvi est intégrée dans le réseau Natura 2000 du secteur 

Calvi-Cargèse, (FR94112010, FR9400574, FR9402018). Ce site s’étend sur plus 50 000 

hectares et présente un ensemble de côtes rocheuses et de fonds marins remarquables 

dont l'intégrité est unique en Europe (Cannac-Padovani & Santelli, 2016).  

Depuis les années 1990, le Conservatoire du littoral mène une politique de protection du 

littoral et protège 67 hectares sur la pointe de la Revellata. À l’autre bout de la baie, la 
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pointe de Spano profite aussi des mesures de protection du Conservatoire du littoral avec 

65 hectares préservés. La pointe de Spano constitue par ailleurs une Zone Naturelle 

d’Intérêt Ecologique Faunistique et Floristique (ZNIEFF) depuis 1990. 

 

Enfin, le cantonnement de pêche de Calvi a été créé en 1978 et s’étend du rivage de la 

Pointe de la Revellata à la Pointe Rossa, représentant une surface protégée de 1074 ha et 

un linéaire côtier de 1,75 km. La réglementation du cantonnement stipule que : 

• la pêche à la ligne est autorisée à partir du rivage seulement. Cependant, les falaises 

rocheuses, escarpées et fortement exposées à la houle et aux vents, rendent le 

rivage quasiment inaccessible depuis la terre ; 

• la pêche professionnelle est interdite ; 

• la pêche sous-marine est interdite ; 

• la plongée en scaphandre est interdite. 

En revanche, le cantonnement de pêche ne fait l’objet d’aucune surveillance et le respect 

de la réglementation est soumis à la seule responsabilité des personnes naviguant dans la 

zone. 

 

5.6.  La diversité ichtyologique en baie de Calvi 

Bien que l’ensemble des habitats recensés et les mesures de protection associées à la 

baie de Calvi permettent de penser que la diversité ichtyologique y est importante, aucun 

recensement exhaustif de la faune ichtyologique n’a été réalisé en baie de Calvi à notre 

connaissance. 

La première liste publiée de poissons référencés pour la baie de Calvi a été établie par 

l’université de Liège en 1976 (Bussers et al., 1976) et recense seulement 14 espèces.   Par 

la suite, plusieurs travaux ont porté sur le peuplement ichtyologique dans la région de 

Calvi (Lejeune, 1985 ; Michel et al., 1987 ; Falconetti, 1980 ; Miniconi, 1989 référencés 

dans Miniconi et al., 1990) mais n’ont pas pu être consultés (études non numérisées).  

La thèse de Corinne Pelaprat réalisée en 2000 sur l’effet réserve du cantonnement de 

pêche de Calvi a suivi 36 espèces d’intérêt et ne permet pas d’avoir une vision d’ensemble 

de l’assemblage ichtyologique. Cependant, des espèces d’intérêt patrimonial tels que le 

corb (S. umbra) et le mérou brun (E. marginatus) ont été régulièrement observés. Lors de 

cette étude, il a également été établi que la baie de Calvi (et plus particulièrement la pointe 

de la Revellata) est une zone de reproduction des mérous bruns (Pelaprat, 2000).  

En 2015, l’étude de Magnier et al. indique que la baie de Calvi abrite plus de 100 espèces 

différentes de poissons mais il n’est pas précisé de littérature associée à ce nombre 

d’espèces déclaré.  

De 2012 à 2021, les populations ichtyologiques en baie de Calvi ont été suivies 

grâce à l’indice ichtyologique FAST développé par Seytre & Francour (2009). Dans cet 

indice seulement 23 espèces cibles sont prises en compte. Les études réalisées avec 

l’indice ichtyologique FAST (Seytre & Francour, 2008 ; Francour et al., 2013) ont montré 

des valeurs écologiques des peuplements de poissons classées de Très bon à Bon dans la 
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baie de Calvi (Iborra, 2016 ; Marengo et al., 2021) malgré des disparités en fonction des 

sites étudiés au sein de la baie. Ces variations ont majoritairement été attribuées à la 

complexité paysagère inhérente aux différents sites d’échantillonnage (Iborra, 2016 ; 

Marengo et al., 2021). 

Plus récemment, les analyses acoustiques effectuées sur les sons des poissons ont 

montré une richesse spécifique importante en baie de Calvi, et la présence de corbs et de 

mérous a également été détectée par acoustique (Di Iorio et al., 2021). Tous les sites 

échantillonnés en Corse (dont la baie de Calvi) ont été considérés comme étant en bonne 

condition environnementale d’après les auteurs de l’étude, comparativement à des sites 

d’échantillonnages en région Provence-Alpes-Côte d’Azur (PACA) ou en Occitanie (Di 

Iorio et al., 2021).  

Finalement, l’inventaire de la faune ichtyologique de la Réserve Naturelle de Scandola 

(Miniconi et al., 1990) est l’étude permettant de caractériser au mieux l’assemblage 

ichtyologique au sein de la baie de Calvi. En effet, la Réserve de Scandola et la baie de Calvi 

sont positionnées sur la côte occidentale de la Corse, à faible distance et présentent donc 

de grandes similarités. D’ailleurs, Miniconi et al., 1990 se sont servis des recensements 

ichtyologiques effectués en baie de Calvi (études qui n’ont pas pu être consultées ici) pour 

compléter la liste des espèces recensées dans la Réserve Naturelle de Scandola, en 

précisant que si certaines espèces étaient observées en baie de Calvi, elles étaient 

également susceptibles d’être présentes dans la Réserve de Scandola. Finalement, une 

liste de 125 espèces appartenant à 51 familles a été dressée et 9,7 % des espèces 

apparaissent comme endémiques de Méditerranée. Le nombre d'espèces est porté à 165 

en considérant les espèces susceptibles d’être présentes dans la zone. Les Sparidae, les 

Labridae et les Serranidae sont les trois familles les plus représentées en termes de 

nombre d’espèces.  

 

5.7. Pressions anthropiques et programme 

STARECAPMED 
La baie de Calvi est soumise à différentes pressions anthropiques qui font l’objet de 

suivis réguliers. En effet, le programme STARECAPMED (STAtion of Reference and 

rEsearch on Change of local and global Anthropogenic Pressures on Mediterranean 

Ecosystems Drifts) est conduit en baie de Calvi par la station de recherche 

océanographique STARESO depuis 2012, soutenue par l’Agence de l’eau RMC et la 

Collectivité de Corse. Les objectifs de ce programme sont (i) d’améliorer la 

compréhension du fonctionnement des différents écosystèmes marins côtiers présents en 

Méditerranée, (ii) de décrire l'influence des pressions humaines afin de (iii) discriminer 

l’effet anthropique des pressions anthropiques locales par rapport aux effets liés au 

changement climatique à l’échelle globale.  

Dans le cadre du programme STARECAPMED, 5 sites de pressions anthropiques locales 

ont été identifiés en baie de Calvi et 3 sites de référence sont soumis à un suivi régulier à 

haute fréquence (Figure 3). Les sites de pressions anthropiques sont les suivants : 
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• le site de l’aquaculture de Calvi ; 

• le site de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi ; 

• le site de l’embouchure de la rivière Fiume Seccu ; 

• le site de la Zone de Mouillage et d’Equipements Légers (ZMEL) ; 

• le site de mouillage forain situé dans une crique (Alga) très prisée par les 

plaisanciers. 
Les sites de référence sont constitués de trois sites éloignés des principales pressions 

anthropiques avec le site Point 40 m et Point 60 m à l’intérieur de la baie, sur des isobathes 

différentes et le site Tête de Canyon qui se situe au début du canyon sous-marin en sortie 

de baie, sur l’isobathe des 100 m et qui présente des caractéristiques océaniques avec des 

remontées d’eaux profondes (Figure 3) (STARESO et al., 2021).  

 

 
Figure 3 : Cartographie 3D de la baie de Calvi (modifiée d’après STARESO, 2021). 

 

L’ensemble des sites est échantillonné 2 fois par mois d’octobre à mars, et 4 fois par 

mois d’avril à septembre. Différents paramètres physico-chimiques et biologiques sont 

suivis lors de chaque campagne en mer tels que : densité, température, salinité, oxygène 

dissous, pH, turbidité, matière organique fluorescente dissoute, nutriments (nitrates, 

nitrites, silicates, orthophosphates, ammonium), concentration en chlorophylle a (proxy 

de la biomasse phytoplanctonique) et composition et abondance zooplanctonique 

(STARESO et al., 2021). 

Enfin, depuis 1997, une station météorologique surplombant la baie de Calvi est 

installée au sommet de la pointe de la Revellata (169 m d’altitude) et enregistre plusieurs 
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paramètres météorologiques tels que : la pression atmosphérique, la température de l’air, 

la direction et l’intensité de rafales de vents, l’irradiance, l’humidité relative, la 

pluviométrie et, depuis peu, le rayonnement photosynthétiquement actif. 

Finalement, dans le cadre du programme STARECAPMED, plusieurs axes de recherche 

sont menés simultanément et portent sur : le climat, les paramètres physico-chimiques 

de la colonne d’eau, les herbiers de magnoliophytes marins, l’écosystème planctonique, le 

macrozoobenthos de substrats meubles, les écosystèmes de substrats durs (dont les 

populations ichtyologiques) et les activités anthropiques locales.  

Cependant, bien que les populations ichtyologiques soient suivies régulièrement dans 

la baie de Calvi (Marengo et al., 2021 ; Pelaprat, 2000), les impacts des pressions 

anthropiques locales sur les assemblages ichtyologiques n’ont jamais été étudiés 

spécifiquement. De plus, certaines pressions très présentes dans la baie, telles que la 

plongée sous-marine ou la pêche récréative, n’ont jamais été quantifiées  dans la zone et 

nécessitent des suivis particuliers en raison de l’hétérogénéité spatiale de ces activités et 

de l’effort d’échantillonnage nécessaire. C’est dans ce contexte que s’inscrit cette thèse de 

doctorat.  

 

6.  Les objectifs de la thèse 
Dans le cadre de cette thèse, les impacts sur l’assemblage ichtyologique de deux 

pressions dites « indirectes » (car elle agissent par le biais de la transformation de la 

colonne d’eau ou de l’habitat sur les populations ichtyologiques) sont étudiées : 

l’émissaire de la station d’épuration de Calvi et l’aquaculture de Spano (situés en baie de 

Calvi) ; et deux pressions dites « directes » (car elles agissent directement sur les 

populations ichtyologiques) : la plongée sous-marine et la pêche récréative, qui n’ont 

encore jamais été étudiées en Balagne. 

 

Les objectifs de cette thèse sont : 

- de décrire les différentes pressions étudiées et de quantifier, pour la première fois 

en baie de Calvi, l’activité de de la plongée sous-marine et de la pêche récréative ; 

- d’étudier les réponses des communautés ichtyologiques face aux différentes 

pressions étudiées ; 

- de replacer ces réponses dans le cadre du changement global afin de proposer des 

mesures de gestion des populations ichtyologiques et des pressions qui soient 

adaptées au mieux à la concomitance des impacts liés aux activités anthropiques 

locales et à ceux induits (ou qui seront induits) par le changement climatique. 
 

Le chapitre I est relatif à un état de l’art des impacts liés au changement climatique en 

Méditerranée ainsi qu’une description générale des pressions étudiées dans le cadre de 

ce travail. Le chapitre II décrit les pressions de l’émissaire et de l’aquaculture de la baie 

de Calvi, avec une analyse descriptive des paramètres physico-chimiques et biologiques 

de la colonne d’eau sur les points de pressions comparativement à un point de référence. 

Les chapitres III et IV sont relatifs à l’analyse des réponses ichtyologiques en termes de 
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diversité, de structure de l’assemblage et de distribution spatiale respectivement face aux 

pressions de l’émissaire et de l’aquaculture. Le chapitre V caractérise la pression de la 

pêche récréative à l’échelle de la Balagne en déterminant le nombre de pratiquants et 

leurs principales caractéristiques sociologiques. De plus, les habitudes de pêche pour les 

pêcheurs embarqués sont décrites avec une estimation de la production totale annuelle. 

Le chapitre VI est consacré à la pression exercée par la plongée sous-marine sur l’habitat 

et sur la communauté ichtyologique à l’échelle de la baie de Calvi et aux facteurs 

comportementaux des plongeurs associés à ces impacts. Une expérience de 

sensibilisation des plongeurs permettant de limiter les impacts est également décrite. Le 

chapitre VII présente les résultats concernant l’influence des plongeurs subaquatiques 

sur les populations ichtyologiques à travers une analyse de l’assemblage ichtyologique et 

du comportement du mérou brun Epinephelus marginatus face aux plongeurs. Enfin, la 

dernière partie présente une synthèse des principaux résultats et une discussion sur la 

gestion des activités anthropiques locales eu égard des populations ichtyologiques, dans 

le contexte du changement climatique. 
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CHAPITRE I : 

La Méditerranée, une mer 

sous pressions 

Sec des Belges, Corse. © Laura Iborra. 
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Chapitre I : La Méditerranée, une mer 

sous pressions 

Dans ce chapitre, un état de l’art des impacts du changement climatique sur les poissons 

a été effectué. Etant donné que cette pression n’a pas fait l’objet d’analyse spécifique dans le 

cadre de cette thèse, nous avons choisi de définir les différents impacts associés aux 

populations ichtyologiques dans cette partie grâce à la revue de la littérature. Il nous 

apparaissait essentiel d’en tenir compte étant donné que cette pression est sous-jacente, 

qu’elle interagit et se cumule avec les autres pressions étudiées dans cette thèse.  

Une description générale de chaque pression anthropique locale étudiée a également été 

effectuée. Ces descriptions sont d’ordre plus général puisque les facteurs de stress et les 

perturbations associés à ces pressions ont été analysés tout au long des différents chapitres 

de ce travail.  

 

1. Le changement climatique en 

Méditerranée 
Comme pour le reste du monde, la mer Méditerranée subit les effets du changement 

climatique. Cependant, le bassin méditerranéen est considéré comme particulier par 

rapport à la plupart des autres régions en raison de la forte exposition au changement 

climatique et de la vulnérabilité des sociétés humaines et des écosystèmes à ces 

changements, c’est pourquoi il a été désigné comme l’un des points chauds du changement 

climatique (hot spot, en anglais) (Adloff et al., 2015 ; Hilmi et al., 2022). 

1.1. Impacts physico-chimiques  
Le bassin méditerranéen a été affecté par les récents changements climatiques à des 

taux dépassant les moyennes mondiales, en particulier par un réchauffement plus rapide 

en toutes saisons, de l'atmosphère et de la mer. En effet, depuis les années 1980, le 

réchauffement atmosphérique méditerranéen a dépassé les taux moyens mondiaux 

(Lionello & Scarascia, 2018 ; Seneviratne et al., 2021 ; UNEP/MAP and Plan Bleu, 2020). 

La température moyenne à la surface du globe est aujourd’hui supérieure d’environ 1,1°C 

(fourchette de ± 0,10 °C) contre 1,54 °C pour la région méditerranéenne par rapport aux 

valeurs préindustrielles (Cramer et al., 2018). Il est estimé que les taux de réchauffement 

annuel et estival futurs devraient être respectivement de 20 % et 50 % plus élevés que la 

moyenne annuelle mondiale. Les températures de surface de la mer ont sensiblement 

augmenté au cours des dernières décennies avec une variation régionale comprise entre 

+0,29°C et +0,44°C par décennie (Darmaraki et al., 2019a) avec des tendances plus élevées 
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dans le bassin oriental (Iona et al., 2018 ; Pastor et al., 2019). Le réchauffement affectera 

l’ensemble de la colonne d’eau avec des anomalies plus importantes dans la couche 

supérieure de mélange (Rivetti et al., 2017). En raison de de la diminution des pertes de 

chaleur vers l’atmosphère et de l’augmentation de l’apport net de chaleur par le détroit 

de Gibraltar, les projections les plus récentes, basés sur de multiples simulations et selon 

différents scénarios de forçages radiatifs (RCP8.5, RCP4.5 and RCP2.6), s’accordent pour 

prévoir un réchauffement de l’ensemble du bassin méditerranéen d’ici la fin du siècle. Ce 

changement varie entre +0,81 °C et +3,71°C dans la couche supérieure (0-150 m), entre 

+0,82 et +2,97°C dans la couche intermédiaire (150-600 m) et entre +0,15 et +0,18°C dans 

la couche profonde (600 m-fond) (Soto-Navarro et al., 2020).  

De plus, les épisodes d'anomalies de température chaude à grande échelle dans l'océan 

(vagues de chaleur sous-marine, Marine HeatWaves (MHW), en anglais) peuvent entraîner 

des perturbations importantes des écosystèmes marins (Frölicher & Laufkötter, 2018 ; 

Hobday et al., 2016). Une étude récente a déjà identifié des augmentations significatives 

des vagues de chaleur sous-marine à l'échelle mondiale au cours du siècle dernier, y 

compris en mer Méditerranée (Oliver et al., 2018). En baie de Calvi, le nombre de vagues 

de chaleur sous-marine a significativement augmenté depuis 1989, en particulier depuis 

2008. Sur la période 2005-2019 (15 ans), 36 vagues de chaleur sous-marine ont été 

mesurées avec un total de 488 jours cumulés, tandis que 25 vagues de chaleur sous-

marine ont été recensées pour la période 1987-2004 (18 ans) avec un total de 329 jours 

cumulés (Figure 4) (Iborra et al., 2022, Annexe 1). 
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Figure 4 : Évolutions temporelles des vagues de chaleur sous-marine à 3 m de 
profondeur, entre 1987 et 2019. De haut en bas : Nombre de vagues de chaleur sous-
marine par an, durée moyenne des vagues de chaleur sous-marine par an (en jours), 
intensité moyenne des vagues de chaleur sous-marine par an (en C◦). La ligne bleue 
représente une régression LOESS (LOcally Estimated Scatterplot Smoothing, en 
anglais), la zone ombrée est la zone qui couvre un niveau de confiance de 95% de la 
régression LOESS. Figure tirée de Iborra et al., 2022 (Annexe 1). 

 

En Méditerranée, d'ici à 2100 et selon le scénario RCP8.5, les simulations prévoient la 

survenue chaque année d'au moins une vague de chaleur sous-marine de longue durée, 

avec une fenêtre d’occurrence plus longue (3 mois supplémentaires) et une 

recrudescence de l’intensité (4 fois plus intense), par rapport aux événements actuels. Ces 

évènements extrêmes devraient se produire de juin à octobre et affecter l'ensemble du 

bassin (Darmaraki et al., 2019b). Le nombre, la durée et l’intensité des vagues de chaleurs 

sous-marines devraient continuer d’augmenter à l’avenir (Darmaraki et al., 2019b ; Galli 

et al., 2017).   

 

De plus, les conditions estivales en Méditerranée sont caractérisées par une grande 

stabilité de la colonne d’eau et des températures élevées, ce qui entraîne une forte 

stratification de la colonne d’eau. Habituellement, la colonne d’eau est homogène entre 

novembre et avril, avec une stratification (thermocline saisonnière) entre mai et octobre. 

Les épisodes de vent de la fin de l'été et à l'automne contribuent au mélange vertical. 

Cependant, des études ont montré un allongement d’environ 40 % des conditions 
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estivales de stratification en Méditerranée corrélée au réchauffement climatique (Coma 

et al., 2009). 

 

À l'avenir, un réchauffement global de 2°C sera probablement accompagné d'une 

réduction des précipitations estivales d'environ 10 à 15 % dans le sud de la France (Jacob 

et al., 2018 ; Vautard et al., 2014). À l’inverse, des épisodes de fortes précipitations sont 

susceptibles de s'intensifier de 10 à 20 % en toutes saisons, à l'exception de l'été (Toreti 

& Naveau, 2015 ; Tramblay & Somot, 2018). 

 

La salinité augmente également, dans toutes les simulations, en raison de 

l’augmentation du déficit en eau douce (causé par l’excès d’évaporation par rapport aux 

précipitations et au débit des fleuves) et, en parallèle, de l’augmentation du transport net 

de sel dans le détroit de Gibraltar. Les changements de salinité projetés pour l'ensemble 

du bassin varient entre 0 et 0,34 psu dans la couche supérieure, entre 0,08 et 0,37 psu 

dans la couche intermédiaire et entre - 0,05 et 0,33 dans la couche profonde (Soto-

Navarro et al., 2020). Ces changements de température et de salinité modifient à leur tour 

les caractéristiques des principales masses d'eau, les nouvelles eaux devenant plus salées, 

plus chaudes et moins denses au cours du 21e siècle, causant des modifications dans la 

circulation thermohaline méditerranéenne (Adloff et al., 2015 ; Fox-Kemper, 2021 ; Soto-

Navarro et al., 2020).  

 

De plus, la mer Méditerranée est un important puits de carbone car sa colonne d'eau 

capture plus de CO2 que de nombreux autres bassins océaniques (Hassoun et al., 2015 ; 

Schneider et al., 2010). La formation rapide de zones d'eaux profondes combinée aux eaux 

chaudes et fortement alcalines de la Méditerranée rendent les eaux méditerranéennes 

plus enclines à absorber le CO2 de l'atmosphère et à le transporter vers les couches 

intermédiaires et profondes via la circulation du bassin méditerranéen (Álvarez et al., 

2014 ; Krasakopoulou et al., 2009 ; Touratier et al., 2016). Ainsi, les eaux 

méditerranéennes se sont acidifiées plus rapidement que l'océan mondial depuis la 

période préindustrielle (Palmiéri et al., 2015). L'acidification devrait se poursuivre 

(Seneviratne et al., 2021), avec une diminution du pH pouvant atteindre - 0,46 dans un 

scénario à fortes émissions (Goyet et al., 2016).  

Une diminution de l'oxygène (O2) dans les eaux méditerranéennes est également 

prédite en raison du changement climatique. Les mécanismes en jeu sont une réduction 

de la solubilité de l'oxygène due au réchauffement des océans, l’augmentation de la 

salinité et la combinaison d'une stratification accrue et d'une ventilation réduite qui 

empêche la diffusion de l'oxygène dans les profondeurs de l'océan (Breitburg et al., 2018). 

La désoxygénation se poursuivra au cours du 21e siècle quel que soit le scénario futur, 

avec des diminutions de la teneur globale en O2 estimées entre 3 % et 7 % en fonction du 

scénario considéré (Reale et al., 2022). 

 

Concernant l’élévation du niveau de la mer à l’échelle mondiale, le niveau moyen des 

mers s’élève depuis la fin 19e siècle. Au cours de la dernière décennie, le taux d’élévation 
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du niveau de la mer s’est accéléré et atteint désormais +3,6 mm.an-1, soit environ 2,5 fois 

le taux correspondant à la période 1901-1990 (Pörtner et al., 2019). En Méditerranée, 

l’élévation du niveau de la mer est comparable aux tendances mondiales (Tsimplis et al., 

2013). Les principales contributions à l’élévation du niveau de la mer sont dues à 

l’expansion thermique ainsi qu’à la fonte des glaciers et des calottes glaciaires, causée 

principalement par le forçage anthropogénique depuis 1970 (Fox-Kemper, 2021 ; Slangen 

et al., 2016). Les estimations actuelles de l'élévation future du niveau de la mer varient de 

0,43 m à 2,5 m d'ici à 2100, selon les différents scénarios. 

Finalement, l’ensemble de ces modifications physico-chimiques sur la colonne d’eau 

induira un affaiblissement de la circulation thermohaline et de la convection profonde 

hivernale (Herrmann & Somot, 2008 ; Skliris, 2014 ; Somot et al., 2006). De tels 

changements des caractéristiques physiques de la mer Méditerranée auront un impact 

sur le fonctionnement des écosystèmes et la séquestration du carbone océanique dans 

cette région. 

 

1.2. Impacts indirects sur les communautés 

ichtyologiques 
Des synthèses mondiales récentes fournissent des preuves solides de l'impact 

généralisé du changement climatique sur les vertébrés marins.  Les changements 

simultanés des variables et processus océaniques couplés, tels que la température et les 

remontées d'eau régionales, les apports en nutriments et la production primaire, ainsi que 

l'acidification et la désoxygénation des océans, indiquent la possibilité de relations 

causales.   

Les réponses en termes de phénologie, de distribution et de démographie seront 

également influencées par les impacts du changement climatique sur les habitats 

essentiels, tels que les récifs coralligènes et les herbiers marins utilisés par les poissons 

comme zones d'alimentation pour les adultes ou comme nurseries pour les juvéniles. 

Les impacts du changement climatique sur les populations ichtyologiques se traduisent 

donc de manière indirecte, par le biais des conséquences sur la colonne d’eau, l’habitat et 

la production primaire et secondaire, d’une part, et de manière directe par des impacts 

physiologiques, la modification des aires de distribution ou encore la phénologie, d’autre 

part. 

1.2.1. Impacts sur les biocénoses 
Les vagues de chaleur sous-marine ont entraîné des événements de mortalité massive, 

en particulier dans les habitats coralligènes, sur les gorgones (Coma et al., 2009), mais 

aussi chez les éponges et les mollusques (Garrabou et al., 2009). Les événements les plus 

dramatiques ont eu lieu pendant les étés 1999 et 2003. Depuis 1999, des événements de 

mortalité massive pour différentes espèces ont été signalés en Méditerranée presque 
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chaque année (Rivetti et al., 2014) et malheureusement l’année 2022 ne fait pas exception 

à la règle. 

 

L'acidification de l'eau de mer dans la Méditerranée aura des effets négatifs sur de 

nombreux organismes pélagiques et benthiques dont les parties du corps sont calcaires, 

tels que les coraux, échinodermes, moules, ptéropodes, éponges, coccolithophores et 

foraminifères (Bramanti et al., 2013 ; Dias et al., 2010 ; Goodwin et al., 2014 ; Martin et al., 

2011 ; Meier et al., 2014). Les observations réalisées à proximité des évents de CO2 sous-

marins naturels montrent qu'une diminution du pH de 8,1 à 7,9 entraîne un changement 

spectaculaire des habitats autrement très diversifiés et structurellement complexes 

(Linares et al., 2015).  

De plus, la croissance lente ou même l'extinction des calcifiants clés, peut nuire à la 

bioconstruction majeure des récifs de coralligène, pour lesquels ces organismes 

fournissent le carbonate de calcium nécessaire au maintien des récifs intacts (Milazzo et 

al., 2014). Les coraux calcifiants qui constituent des habitats importants pour les poissons, 

soutenant notamment les pêcheries, le tourisme récréatif (Hilmi et al., 2013) et les 

économies locales, semblent être particulièrement vulnérables (Hilmi et al., 2014 ; 

Lacoue-Labarthe et al., 2016). Par exemple, il a été démontré que l'acidification des océans 

a des effets néfastes sur l'espèce endémique de corail rouge de Méditerranée (Corallium 

rubrum), qui est importante sur le plan économique, principalement en raison de la 

solubilité élevée de son squelette (Bramanti et al., 2013). Étant donné que les coraux 

vivent près de leurs limites thermiques supérieures en mer Méditerranée, le sort de ces 

bâtisseurs d'eau profonde et de la biodiversité de ces hotspots reste incertain dans le 

contexte des effets induits par le changement climatique. Comme les espèces formant des 

habitats calcifiés et non calcifiés sont susceptibles de souffrir du réchauffement et de 

l'acidification, cela entraînera un dysfonctionnement des habitats respectifs et aura des 

effets écologiques en chaîne, limitant la biodiversité et la diversité fonctionnelle de 

l'écosystème.  Etant donné que les habitats côtiers oligotrophes tels que ceux de la mer 

Méditerranée sont dominés par des espèces à croissance lente et des réseaux alimentaires 

complexes, les pertes d'habitats peuvent être considérées comme irréversibles, car il 

faudrait des siècles après l'arrêt des perturbations pour que les écosystèmes retrouvent 

leur état d'origine (Lacoue-Labarthe et al., 2016). 

Le réchauffement des eaux de surface en Méditerranée et la stratification verticale 

accrue de la colonne d'eau peuvent favoriser la prolifération d’algues mucilagineuses 

(Danovaro et al., 2009). Trois algues (Nematochrysopsis marina, Chrysonephos lewisii et 

Acinetospora crinita) constituent les principaux composants de l'agrégat mucilagineux en 

Méditerranée. La production de mucilage par d'autres espèces, telles que Gonyaulax 

fragilis ainsi que Cylindrotheca closterium, et Cylindrotheca fusiformis a également été 

observée (Pistocchi et al., 2005). Les mucilages sont une menace pour les gorgones, car 

elles fournissent un parfait support pour la croissance des mucilages algaux. Les 

mucilages s'emmêlent dans les branches érigées et nécrosent le coenenchyme, laissant le 

squelette axial à nu. C. lewisii affecte principalement la gorgone jaune (Eunicella cavolini) 

et la gorgone blanche (Eunicella singularis) tandis que A. crinita affecte principalement la 
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gorgone pourpre (Paramuricea clavata), qui colonise de plus grandes profondeurs 

(Giuliani et al., 2005). 

Les herbiers de magnoliophytes marins sont également vulnérables au réchauffement 

de l'eau de mer (Jordà et al., 2012 ; Marbà & Duarte, 2010) et aux vagues de chaleur, avec 

des risques élevés de perte de diversité, d'altération de la structure et du fonctionnement 

des écosystèmes (Chefaoui et al., 2018 ; Rilov, 2016) ainsi que la réduction de la fitness 

générale des plantes. La canicule de 2003 a entraîné une mortalité à grande échelle de 

l'herbier de Posidonie (P. oceanica) pendant la floraison (Díaz-Almela et al., 2007). 

Environ 70 % de perte d'habitat constitué par P. oceanica est prévu d'ici 2050 avec un 

potentiel d'extinction fonctionnelle (déclin de la densité de plus de 90 %) d'ici 2100 

(Chefaoui et al., 2018). Même pour Cymodosea nodosa, l'espèce d'herbier marin qui 

présente une tolérance accrue à une augmentation des températures (Savva et al., 2018), 

le réchauffement devrait entraîner une réduction des herbiers d'environ 46 % en 

Méditerranée d'ici 2100 (Chefaoui et al., 2018). Enfin, les tempêtes marines, associées à 

des vents violents, des vagues et des courants forts, ainsi que des pluies abondantes et des 

crues soudaines, sont connues pour endommager les écosystèmes marins et côtiers tels 

que les herbiers de Posidonie (Gera et al., 2014). Les effets des tempêtes marines 

diminuent avec la profondeur et n'affectent que les couches supérieures à 50 m. Au moins 

20 % des herbiers de Posidonies sur des substrats seront sérieusement endommagés et 

détruits (Sanchez-Vidal et al., 2012).  Enfin, la migration des herbivores tropicaux vers les 

prairies marines méditerranéennes devrait entraîner une augmentation de l'intensité des 

herbivores sur celles-ci (Hyndes et al., 2017 ; Vergés et al., 2018). 

1.2.2. Impacts sur la production primaire et secondaire 
La Méditerranée a une faible production primaire (< 150 gC.m-2.an-1) avec des valeurs qui 

diminuent de la partie occidentale à la partie orientale du bassin (Stambler, 2014). 

Néanmoins, certaines zones spécifiques sont connues pour abriter localement une forte 

productivité, comme la mer d'Alboran ou les zones nord de la mer Adriatique (Salgado-

Hernanz et al., 2022). Dans le nord-ouest de la mer Méditerranée, le mélange hivernal 

associé à la convection profonde (Mertens & Schott, 1998) soulève les nutriments 

allochtones présents dans les couches profondes jusqu'à la couche euphotique, induisant 

des efflorescences printanières (Estrada et al., 2014). La production primaire estivale est 

plutôt associée aux nutriments régénérés à l'intérieur de la couche de surface grâce à la 

boucle microbienne (Herrmann et al., 2014). L’augmentation de la température de l’eau, 

induisant une stratification accrue, devrait limiter davantage l’apport de nutriment au 

phytoplancton (Stambler 2014).  

Comme nous l’avons vu précédemment, plusieurs études ont confirmé que le changement 

climatique induira un réchauffement et une augmentation de la salinité des masses d’eaux 

méditerranéennes, ainsi qu’une intensification de la stratification de la colonne d’eau et 

un affaiblissement de la circulation thermohaline et de la convection profonde hivernale 

(Bozec, 2006 ; Herrmann et al., 2008 ; Thorpe & Bigg, 2000). L’affaiblissement de la 

convection hivernale combiné à la stratification accrue des de la colonne d’eau peuvent 
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alors réduire le rôle fertilisant de l’océan profond (Behrenfeld et al., 2006 ; Macias et al., 

2015) et ainsi favoriser la dominance d’espèces phytoplanctoniques de petites tailles 

adaptées à des températures plus élevées et des concentrations de nutriments plus faibles 

(Herrmann et al., 2014 ; Morán et al., 2010 ; Pulina et al., 2016). La composition 

planctonique sera alors modifiée avec un déplacement des espèces dominantes vers les 

espèces les plus petites (picophytoplancton et nanoflagellés) et une diminution des 

diatomées (UNEP/MAP and Plan Bleu, 2020). 

Les changements dans la composition des espèces, dans le cadre du changement 

climatique futur, entraîneront des conséquences sur la pompe biologique. En effet, le 

passage d'assemblages phytoplanctoniques dominés par les diatomées associées à des 

efficacités élevées d'exportation de carbone organique particulaire à des communautés 

picoplanctoniques plus petites, conduira à de plus faibles capacités d'exportation du 

carbone organique (Bopp et al., 2001 ; Mayot et al., 2017 ; Smith Jr et al., 2009). 

 

Outre le réchauffement et les modifications de la stratification et de la circulation 

océanique, l'acidification des océans devrait également influencer les processus 

métaboliques des espèces de phytoplancton et de zooplancton. Des expériences en 

laboratoire et en mésocosme ont montré des réponses contrastées pour différents types 

de plancton à des concentrations élevées de CO2, avec une influence stimulante pour les 

cyanobactéries fixatrices d'azote (Hutchins et al., 2007, 2013) et les picoeucaryotes (Bach 

et al., 2017), mais des effets potentiellement néfastes sur les taux de croissance et de 

calcification pour certains des principaux phytoplanctons calcifiants (Meyer & Riebesell, 

2015). D'autres effets potentiels de l'acidification des océans incluent une réduction de la 

conversion microbienne de l'ammonium en nitrate (Beman et al., 2011), ce qui pourrait 

entraîner des conséquences majeures sur la production primaire. Une étude de 

modélisation intégrant les différentes réponses de croissance des types de phytoplancton 

à l'augmentation de la pCO2, a suggéré que les effets de l'acidification pourraient même 

dépasser les effets du réchauffement et de la réduction de l'apport en nutriments sur les 

communautés de phytoplancton au cours du 21e siècle (Dutkiewicz et al., 2015). 

De plus, les impacts du changement attendu d'ici la fin du siècle, selon les scénarios de 

réchauffement climatique du Groupe d'experts intergouvernemental sur l'évolution du 

climat (GIEC), sur les copépodes mettent en évidence des déplacements vers les pôles, un 

pic saisonnier plus précoce et des changements dans les schémas spatiaux de la 

biodiversité qui pourraient conduire à des altérations du futur écosystème pélagique 

(Mackas et al., 2012 ; Villarino et al., 2015). En Méditerranée, et plus particulièrement en 

baie de Calvi, un changement du pic annuel phytoplanctonique a été constatée au cours 

des 30 dernières années (Goffart et al., 2015) mais aucun changement phénologique n’a 

été identifié concernant le pic printanier zooplanctonique (Fullgrabe et al., 2020). 

Cependant, l’étude de Fullgrabe et al. (2020) a mis en évidence l'importance de plusieurs 

variables environnementales conditionnant le bloom printanier tels que la disponibilité 

des nutriments, le régime des vents et la température. Par exemple, des abondances 

annuelles zooplanctoniques plus faibles sont corrélées au réchauffement des eaux, 

principalement en période hivernale (Fullgrabe et al., 2020).  
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Enfin, le calendrier et la production des communautés planctoniques à la base des 

réseaux alimentaires marins sont déterminés par la température, la disponibilité des 

nutriments et de la lumière. Le transfert efficace de la production primaire et secondaire 

marine vers les niveaux trophiques supérieurs (et donc les poissons) est synchronisé avec 

les pics successifs de plancton (Cushing, 1990 ; Hjort, 1914). Les premiers stades de vie 

des populations ichtyologiques sont généralement caractérisés par une phase 

méroplanctonique (vie planctonique transitoire) où les œufs et les larves font partie du 

zooplancton. Les larves de poissons étant particulièrement sensibles aux conditions 

environnementales, et à la disponibilité en nourriture, elles dépendent ainsi fortement de 

la production primaire et secondaire. En effet, la première alimentation des larves doit 

impérativement coïncider avec la production planctonique, dans le temps et dans 

l’espace, afin d’assurer leur survie et in fine le recrutement des juvéniles dans les 

populations de poissons (le recrutement se définie ici comme étant l’arrivée de juvénile 

dans le stock halieutique exploitable). De plus, si les communautés phytoplanctoniques 

basculent vers des communautés dominées par des cellules de plus petites tailles, 

l’énergie transférée par ces producteurs primaires vers les niveaux trophiques supérieurs 

pourrait se réduire au cours du 21e siècle et ainsi affecter l’ensemble du réseau trophique 

(Cheung et al., 2011). Les changements de production primaire et secondaire induits par 

le changement climatique pourraient donc grandement affecter la dynamique des 

populations de poissons (Lejeusne et al., 2010 ; Stergiou et al., 2016). 

 

1.3. Impacts directs sur les communautés 

ichtyologiques 

1.3.1. Influence sur la dynamique des populations 
Plusieurs études ont mis en avant le risque d’une recrudescence des efflorescences de 

méduses en Méditerranée, et particulièrement de l’espèce Pelagia noctiluca liées au 

réchauffement des eaux, aux changements hydrodynamiques, à l’eutrophisation et à la 

réduction du nombre de leurs prédateurs (Canepa et al., 2014 ; Licandro et al., 2010 ; 

Molinero et al., 2005). Or cette espèce de méduse est un prédateur des larves de poissons 

et de leurs proies zooplanctoniques, ce qui aurait donc des effets majeurs sur les 

populations ichtyologiques (Licandro et al., 2010).  

De plus, une étude récente (Cheung et al., 2020) s’est intéressée à l’impact des vagues 

de chaleur marines sur les stocks de poissons dans le nord-est du Pacifique. Bien que les 

prédictions montrent que le changement climatique induira une diminution de la 

biomasse et des changements dans la biogéographie des stocks de poissons au cours du 

21e siècle, l’étude révèle que les vagues de chaleur sous-marines risquent d’accélérer et 

d’accentuer ces changements davantage encore (au moins quatre fois plus rapides). Les 

auteurs estiment qu’en prenant en compte les vagues de chaleur sous-marines, d’ici 2050, 

les niveaux d’impacts seront doublés parmi les espèces commerciales les plus 
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importantes par rapport aux évaluations précédentes qui se concentraient uniquement 

sur le changement climatique à long terme. 

1.3.2. Influence sur les traits fonctionnels des poissons 
 

Plusieurs études indiquent que les changements physico-chimiques de l’océan 

affectent directement la physiologie, la croissance et la reproduction des poissons 

(Pörtner et al., 2007 ; Pauly et al., 2021 ; Daufresne et al., 2009 ; Thresher et al., 2007).  

▪ Réduction de la taille des individus 
Dans les écosystèmes aquatiques, la réduction de la taille des poissons est connue 

comme étant l’une des réponses universelles au changement climatique (Daufresne et al., 

2009). De nombreuses espèces présentent déjà des tailles réduites en raison du 

changement climatique et beaucoup d'autres sont susceptibles de rétrécir en réponse à 

un changement climatique continu, suivant des règles écologiques et métaboliques 

fondamentales. Il a ainsi été démontré que chaque degré de réchauffement diminue la 

taille du corps de 6 à 22 % chez les poissons (Sheridan & Bickford, 2011).  

Chez les organismes ectothermes, le taux métabolique est directement proportionnel 

à la température (Gillooly et al., 2001 ; Sheridan & Bickford, 2011). Une simulation 

intégrant cette compréhension écophysiologique et les projections de température a 

prédit que, d'ici 2050, le poids corporel maximal des espèces de poissons, calculé en 

moyenne par assemblage, diminuerait de 14-24 % à l'échelle mondiale (Cheung et al., 

2013). Le réchauffement de la température de l’eau accentue les besoins métaboliques en 

oxygène tout en diminuant la solubilité de l'oxygène (Sheridan & Bickford, 2011). Ce 

déséquilibre entre la demande et l'apport d'oxygène limite la capacité aérobie, ce qui nuit 

aux performances individuelles (Pörtner & Knust, 2007). Dans les environnements 

chauds, les individus de petite taille sont mieux à même d'équilibrer la demande et 

l'absorption en raison de leur plus grand rapport surface/volume (Pauly et al., 2010). Ces 

contraintes physiologiques conduisent à penser que les individus soumis à des 

températures élevées auront une taille corporelle plus petite, un résultat connu sous le 

nom de règle taille-température (temperature-size rule (TSR), en anglais) (Atkinson, 1994 

; Daufresne et al., 2009 ; Forster et al., 2012 ; Pörtner & Knust, 2007). Cette augmentation 

du métabolisme associée au réchauffement climatique réduira la taille corporelle des 

ectothermes, à moins que les organismes ne puissent compenser par un apport 

alimentaire plus important ou une réallocation des ressources caloriques. Comme les 

organismes doivent répartir l'énergie entre l'entretien physiologique, la croissance et la 

reproduction, ils pourraient alors limiter leur croissance en faveur de la reproduction et 

de l'entretien physiologique de base.      

De plus, il a également été démontré que l’action synergique de la désoxygénation et 

de l’augmentation de la température affecte les ectothermes aquatiques, notamment pour 

les individus de grande taille, qui auront une charge métabolique plus importante ce qui 

impactera in fine leurs performances physiologiques (Rubalcaba et al., 2020). 
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Les modifications des flux énergétiques dans le réseau trophique seront également un 

des facteurs impactant la taille des individus. En effet, Carozza et al. (2019) ont mis en 

évidence une diminution de la biomasse de la communauté piscicole mondiale pouvant 

atteindre 30 % d'ici 2100, résultant d'une baisse de l'apport énergétique vers les niveaux 

trophiques supérieurs.  

Le taux de mortalité naturelle des poissons est également accru avec une augmentation 

des températures de l’eau (Pauly, 1980 ; Sumaila et al., 2011). Enfin, les diminutions de la 

taille des poissons peuvent également entraîner des changements majeurs dans la 

mortalité par le biais d’une augmentation de la prédation (Audzijonyte et al., 2013).  

Les changements climatiques et océaniques entraîneront donc d’importantes 

conséquences sur la structure de taille des assemblages ce qui pourra induire des 

conséquences sur la dynamique des réseaux trophiques (relations prédateurs-proies, 

taux de consommation), sur les taux de mortalité ainsi que sur les tailles à maturité 

(Cheung et al., 2013 ; Palomares & Pauly, 1998 ; Pauly, 1980 ; Sumaila et al., 2011).  

▪ Mortalité élevée des premiers stages de vie 
Des changements relativement faibles dans les taux de croissance et de mortalité 

pendant les phases d'œufs et de larves des poissons peuvent exercer une grande influence 

sur le succès du recrutement des populations. Étant donné que les premiers stades du 

cycle de vie sont susceptibles d'être plus sensibles aux modifications des conditions 

environnementales, le changement climatique devrait avoir un effet majeur sur la 

distribution et l'abondance des poissons par le biais du recrutement (Pörtner & Peck, 

2010). Il existe des preuves d'un changement ontogénétique dans la tolérance à la 

température d'une espèce, de sorte que les températures optimales pour la croissance 

diminuent avec l'augmentation de la taille corporelle des juvéniles et des adultes (Fonds 

et al., 1992 ; Imsland et al., 1996 ; Peck et al., 2003 ; Pörtner & Farrell, 2008). Ce 

mécanisme peut expliquer le changement ontogénétique d’habitat observé chez plusieurs 

espèces de poissons où les jeunes stades se trouvent dans des eaux moins profondes que 

les stades plus âgés et plus grands (loi de Heincke ; Heincke, 1913). Chez certaines 

espèces, les œufs et les larves ont une gamme de températures tolérables plus étroite que 

les autres stades de vie (en particulier les juvéniles), ce qui rend ces premiers stades de 

vie plus réceptifs aux changements de température (Irvin, 1974 ; Pörtner & Farrell, 2008).  

La sensibilité des stades larvaires au changement climatique peut être encore accrue, 

en raison de la petite taille de leur corps, qui les rends moins capables de sélectionner et 

de migrer vers un habitat approprié, et en raison de leurs taux métaboliques relativement 

élevés et de leurs réserves énergétiques plus faibles. Ils seront donc plus vulnérables à la 

mortalité pendant les périodes de conditions environnementales défavorables, telles que 

les périodes de pénurie alimentaire (Pörtner & Farrell, 2008). Outre la mortalité directe 

des premiers stades du cycle de vie due à des conditions hors de leur zone de tolérance, 

les différences dans les taux de survie seront également attribuables à l’asynchronie des 

différents cycles biologiques, entre le moment de la reproduction et la production de 

nourriture pour les larves, l’arrivée de prédateurs (Cushing, 1990 ; Pankhurst & Munday, 

2011 ; Platt et al., 2003 ; Temming et al., 2007 ; Van der Veer et al., 2000) ou encore à la 
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connectivité (rétention ou transport) entre les sites de frai et les zones de croissance 

nécessaires aux premiers stades de la vie (Sinclair & Iles, 1988 ; Wilderbuer et al., 2002). 

▪ La reproduction 
Dans les régions tempérées et froides, la plupart des poissons sont des reproducteurs 

saisonniers et le cycle de reproduction est principalement déterminé par la température 

cyclique et/ou la photopériode (longueur du jour), qui contrôlent le moment de la ponte 

pour correspondre à la période optimale pour la survie de la progéniture (Bromage et al., 

2001 ; Pankhurst & Porter, 2003 ; Pörtner & Farrell, 2008). L'un des rôles clés de la 

température est de modifier les structures moléculaires et le rythme des réactions 

biochimiques et des processus physiologiques (Schulte et al., 2011). Par conséquent, la 

température peut agir sur l'axe reproducteur neuro- et endocrinien à différents niveaux 

et ainsi déclencher les processus de reproduction (Pankhurst & King, 2010 ; Pankhurst & 

Thomas, 1998 ; Wang et al., 2010). En outre, la température peut modifier le sexe 

gonadique pendant des fenêtres temporelles critiques au cours du développement 

précoce (Díaz & Piferrer, 2015 ; Piferrer, 2013 ; Sandra & Norma, 2010 ; Strüssmann et 

al., 1997).  

Alors que la photopériode à un endroit n'est pas affectée par le changement climatique, 

de nombreuses espèces de poissons, principalement marines, ont subi des déplacements 

vers le nord en raison du réchauffement des températures (Vergés et al., 2019). En 

conséquence, elles sont désormais soumises à des décalages, plus ou moins importants, 

de la photopériode. Ainsi de possibles retards et des saisons de reproduction plus courtes 

pourraient être attendues. 

L'impact de l'acidification des océans sur la reproduction des poissons n'est pas aussi 

bien étudié. Cependant, il apparaît que l'augmentation de la pression partielle de CO2 

(pCO2) dans l'océan peut engendrer une saison de reproduction plus précoce et 

augmenter le rendement reproductif des femelles (c'est-à-dire la production d'œufs) chez 

certaines espèces de poissons (Miller et al., 2013 ; Schade et al., 2014), mais pas chez 

d'autres (Forsgren et al., 2013 ; Welch & Munday, 2017). Une altération du comportement 

reproductif des mâles qui résulte d’une acidification a également été démontrée (Milazzo 

et al., 2016). La plupart de ces effets ont été associés à des altérations des concentrations 

ioniques des fluides internes dues à des échanges ioniques extra-branchiaux avec 

l'environnement pour tenter de compenser le pH interne dans une eau acidifiée. De plus, 

les performances olfactives sont également impactées par l'acidification des océans 

comme cela a été rapporté chez plusieurs espèces de poissons (Dixson et al., 2010, 2015 ; 

Green & Jutfelt, 2014 ; Jutfelt & Hedgärde, 2013 ; Munday et al., 2016). Étant donné 

l’importance de la détection des signaux chimiques et des phéromones sexuelles, cela 

pourrait indirectement conduire à certains troubles de la reproduction chez les poissons 

dans les eaux acidifiées (Bett, 2016 ; Keller-Costa et al., 2015 ; Porteus et al., 2018).  

 

La salinité est également connue pour déterminer le succès de la reproduction chez les 

poissons (Haddy & Pankhurst, 2000 ; Helfman et al., 2009). De nombreuses études ont 

rapporté une influence de la salinité de l'eau sur le développement et la croissance des 
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poissons. Chez la plupart des espèces, la fécondation et l'incubation des œufs, la 

résorption du sac vitellin, l'embryogenèse précoce, le gonflement de la vessie natatoire, la 

croissance des larves dépendent de la salinité. Chez les poissons de grande taille, la 

salinité est également un facteur clé dans le contrôle de la croissance (Bøeuf & Payan, 

2001). Il a également été démontré que les niveaux de salinité peuvent influencer certains 

aspects du comportement de nidification des mâles chez les poissons marins (Lehtonen 

et al., 2016). 

La salinité est également le facteur déterminant de la flottabilité des œufs de poissons 

marins qui, à son tour, influence les distributions verticales et, par conséquent, la 

dispersion des œufs de poissons à partir des zones de frai. Ces changements ont le 

potentiel de modifier la flottabilité des œufs et la vitesse de remontée des œufs 

mésopélagiques non stationnaires ainsi que de modifier la profondeur critique de ponte 

(Sundby & Kristiansen, 2015). 

 

Enfin, la diminution d’oxygène dissous peut avoir d’importantes répercussions sur les 

espèces, en particulier pour les organismes zooplanctoniques, comme les larves de 

poissons, qui sont très sensibles aux changements d’oxygène dissous (Sánchez-Velasco et 

al., 2019). De plus, la diminution de l’oxygène dissous peut également affecter la 

croissance, la reproduction et la survie, rendre les animaux plus sensibles aux maladies et 

à la prédation par des espèces plus tolérantes à l'hypoxie, et modifier les distributions 

(Keeling et al., 2010 ; Limburg et al., 2020). Les organismes mobiles qui s'éloignent de 

l'hypoxie peuvent se concentrer dans des habitats mieux oxygénés. Par exemple, les 

requins et les thons, qui ont un taux métabolique élevé, se trouvent de plus en plus à des 

profondeurs moindres, car les eaux plus profondes sont sujettes à l'appauvrissement en 

oxygène. La perte d'un habitat oxygéné, appelée compression de l'habitat, peut modifier 

les rencontres et les interactions entre les prédateurs et les espèces proies. Le fait que les 

organismes soient forcés à se regrouper dans un habitat comprimé peut reconfigurer les 

réseaux trophiques (Limburg et al., 2020). À l'heure actuelle, il existe peu de données sur 

l'effet de la désoxygénation de l'eau sur la performance reproductive des poissons. 

Cependant, une hypoxie prolongée réduit la croissance et l'alimentation des poissons, ce 

qui peut indirectement affecter la reproduction. Par exemple, il a été constaté que 

l'hypoxie réduisait le rendement reproductif en affectant le développement gonadal et la 

production de gamètes (Lai et al., 2016 ; Thomas & Rahman, 2009).  

 

1.3.3. Impact sur la phénologie 
Les changements de phénologie font partie des réponses universelles aux changements 

climatiques (Daufresne et al., 2009 ; Parmesan & Yohe, 2003 ; Poloczanska et al., 2013), 

avec des conséquences complexes sur la dynamique des populations, des communautés 

et des écosystèmes (Anderson et al., 2013 ; Edwards & Richardson, 2004 ; Sydeman et al., 

2015).  
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Il a été démontré que la phénologie du frai est sensible à la température chez de 

nombreuses espèces de poissons (Carscadden et al., 1997 ; McQueen & Marshall, 2017). 

Des températures plus chaudes que les températures optimales peuvent également 

retarder le frai en raison du retard du développement ovarien (Lee et al., 2020 ; Lowerre-

Barbieri et al., 2011 ; Tveiten & Johnsen, 1999 ; Wright et al., 2017). 

Les changements dans le calendrier des événements reproductifs, en particulier, 

peuvent être d'une importance critique, car ils déterminent les conditions rencontrées 

pendant les premiers stades de vie de la progéniture. Dans les systèmes marins, de 

nombreuses espèces de poissons présentent de forts schémas saisonniers de frai, souvent 

adaptés de telle sorte que les larves qui se nourrissent pour la première fois se 

chevauchent avec l'augmentation rapide de la production primaire et secondaire au 

printemps (Cushing, 1990 ; Cushing & Horwood, 1994). La variation du moment de la 

ponte par rapport aux conditions printanières peut entraîner des asynchronies (mis-

match, en anglais), c’est-à-dire une désynchronisation des événements biologiques, et 

avoir des conséquences sur la survie de la progéniture. En effet, si les larves arrivent trop 

tôt, les proies zooplanctoniques peuvent être insuffisantes (Cushing, 1990 ; Durant et al., 

2007) ou les conditions abiotiques défavorables. À l’inverse, si les larves arrivent 

tardivement, la taille des larves sera réduite par rapport aux prédateurs qui se 

développent et à l'environnement. Les changements dans le moment de frai peuvent donc 

modifier la dynamique prédateur-proie et, comme la majorité de la mortalité intervient 

lors des premières semaines de la vie (Houde, 1987 ; Leggett & Deblois, 1994 ; Sydeman 

et al., 2015), peuvent également affecter le succès éventuel du recrutement (Ohlberger et 

al., 2014). 

En général, dans le contexte du changement climatique, les saisons chaudes arrivent 

plus tôt et se terminent plus tard (Burrows et al., 2011 ; Sydeman et al., 2015) et devraient 

avancer le moment des migrations printanières et de la reproduction, retarder les 

migrations automnales et modifier les pics d'abondance saisonniers des organismes 

marins (Parmesan, 2006).  Les réponses phénologiques ont été bien démontrées chez de 

nombreuses espèces d'oiseaux de mer et de zooplancton, y compris les larves de poissons 

(Edwards & Richardson, 2004 ; Genner et al., 2010).  À l'échelle mondiale, les phénologies 

printanières de toutes les espèces marines (y compris les espèces planctoniques et 

nectoniques) ont avancé de 4,4 ± 1,1 jours par décennie depuis le milieu du 20e siècle mais 

les réponses sont variables selon les groupes taxonomiques (Poloczanska et al., 2013). Le 

découplage potentiel des pics de production, et donc de la disponibilité des proies, a le 

potentiel de se répercuter en cascade dans les réseaux trophiques, en particulier compte 

tenu de la rapidité de la progression printanière des larves de poissons et d'invertébrés.  

Des changements dans la phénologie ont également été observés dans le cycle 

migratoire d'autres espèces de grands migrateurs. En effet, les thons arrivent plus tôt 

dans les zones d'alimentation productive de l'Atlantique nord - est, de 5,6 jours par 

décennie pour le thon rouge (Thunnus thynnus (Linnaeus, 1758)) et de 2 jours par 

décennie pour le germon (Thunnus alalunga (Bonaterre, 1788)) (Dufour et al., 2010). 
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1.3.4. Impact sur la distribution  
Les changements de distribution des espèces marines constituent le modèle le plus 

clairement détectable et attribuable au changement climatique, ou plus précisément au 

changement de la température de surface de la mer (García Molinos et al., 2016).  

Des changements dans la répartition géographique d'une grande diversité d'espèces 

indigènes (notamment des poissons, des crustacés et des échinodermes) ont été reliés au 

réchauffement (Azzurro et al., 2011, 2019 ; Azzurro & D’Amen, 2022 ; Lloret et al., 2015 ; 

Parravicini et al., 2015). L’augmentation de l’abondance des espèces dites thermophiles 

(avec une affinité pour les eaux chaudes) a été largement étudiée ces dernières années 

(Albouy et al., 2012, 2013 ; Azzurro et al., 2011, 2019 ; Ben Rais Lasram et al., 2010 ; Coll 

et al., 2010 ; Edelist et al., 2013 ; Lasram et al., 2009). En effet, il apparaît désormais 

clairement que des espèces thermophiles, natives de Méditerranée, se déplacent vers le 

nord, étendent leur aire de distribution, colonisent et établissent des populations 

permanentes et abondantes dans de nouvelles zones - dans certains cas en seulement 

quelques années. Ce phénomène est appelé la méridionalisation. L’exemple le plus connu 

est celui de la girelle paon (Thalassoma pavo (Linnaeus, 1758)), espèce originaire du sud 

de la Méditerranée, qui s’est progressivement développée dans le bassin occidental à 

partir des années 1980s. Aujourd’hui, c’est une espèce dite « naturalisée » qui s’est 

installée et se reproduit avec succès sur les côtes méditerranéennes françaises (Bianchi, 

2007 ; Sara et al., 2005). L’étude de Milazzo et al. (2013) montre que le réchauffement des 

eaux, se traduisant par une abondance accrue de l’espèce thermophile T. pavo, exacerbe 

les interactions interspécifiques avec l’espèce d’eau froide Coris julis (Linnaeus, 1758). De 

ce fait, cette dernière se déplace alors dans un habitat moins favorable pour elle dans le 

même environnement thermique. D’autres espèces, telles que le poisson perroquet 

(Sparisoma cretense (Linnaeus, 1758)), le barracuda (Sphyraena viridensis Cuvier, 1829) 

ou en encore la dorade coryphène (Coryphaena hippurus Linnaeus, 1758) ont également 

étendu leurs aires de distribution au cours des dernières décennies (Azzurro et al., 2011 

; Lejeusne et al., 2010). Au-delà de modifier la richesse spécifique des écosystèmes, ces 

espèces de haut niveau trophique (pour la coryphène et le barracuda) pourraient 

également avoir une influence sur le fonctionnement trophique des communautés 

ichtyologiques présentes sur les plateaux continentaux (Albouy et al., 2013). 

La tropicalisation d’espèces thermophiles non indigènes en Méditerranée est un autre 

phénomène impactant la distribution des espèces, et est inhérente au réchauffement des 

eaux. Ces espèces proviennent principalement de la mer Rouge et de la région Indo-

Pacifique, par le biais du canal de Suez, et retrouvent des conditions thermiques similaires 

à leurs environnements originels favorisant leur succès colonisateur (Bianchi, 2007 ; 

Raitsos et al., 2010). Ces migrations et espèces sont dites Lesseptiennes. De plus, les 

activités humaines tels que le transport maritime, l'aquaculture, la pêche, le commerce de 

produits halieutiques, la construction de canaux, la modification d'habitats dans un 

contexte de changement climatique sont des vecteurs et des facteurs importants à 

l'introduction et au succès d'établissement d'espèces non indigènes (Cecere et al., 2016 ; 

Mannino et al., 2017 ; Molnar et al., 2008 ; Williams & Grosholz, 2008). Zenetos et al. 
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(2017) ont ainsi démontré une augmentation de 28 % des espèces exotiques par rapport 

aux quatre années précédentes. Plus de 700 espèces animales et végétales marines non 

indigènes ont été enregistrées jusqu'à présent en Méditerranée (Galil et al., 2018), dont 

beaucoup sont favorisées par les conditions plus chaudes (Azzurro et al., 2011 ; Marbà et 

al., 2015). Plus de 50 % d'entre elles sont entrées par le canal de Suez. La Méditerranée 

orientale est la zone où les effets environnementaux des espèces envahissantes sont les 

plus graves (Vergés et al., 2014a ; Vergés et al., 2014b, exemple du poisson-lapin Siganus 

luridus ou S. rivulatus). En effet, ces espèces exotiques peuvent causer des modifications 

majeures dans la composition des communautés, mener à des pertes significatives de 

biodiversité ou engendrer des effets en cascade au sein des réseaux trophiques (Chan & 

Briski, 2017 ; Cvitković et al., 2017 ; Galil et al., 2018 ; Katsanevakis et al., 2016 ; Lejeusne 

et al., 2010 ; Marbà et al., 2015 ; Molnar et al., 2008 ; Simberloff et al., 2013 ; Streftaris & 

Zenetos, 2006). Au cours des prochaines décennies, il est attendu que davantage 

d'espèces tropicales envahissantes trouvent des conditions environnementales 

appropriées pour coloniser l'ensemble de la Méditerranée, propageant les conséquences 

écologiques déjà observées dans certaines zones (Katsanevakis et al., 2016 ; Vergés et al., 

2014b). En effet, plusieurs espèces, telles que le poisson flûte (Fistularia commersonii) ou 

encore les poissons-lapins (S. luridus et S. rivulatus) sont désormais établis en 

Méditerranée et provoquent des conséquences importantes sur les écosystèmes locaux 

que ce soit par la prédation d’espèces à intérêt commercial, par compétition pour la 

ressource alimentaire avec des espèces indigènes (Kalogirou et al., 2007) ou encore par 

la dégradation de certains habitats marins méditerranéens (Galil, 2007 ; Vergés et al., 

2014b). 

Grâce à une approche multi-modèles, Ben Rais Lasram, (2010) a montré que 25 % du 

plateau continental méditerranéen pourrait subir une modification complète des 

assemblages d’espèces endémiques d’ici la fin du 21e siècle, avec pour conséquence des 

communautés ichtyologiques complètement différentes de celles des années 1980s. Bien 

que certaines zones de Méditerranée, les plus froides (e.g. mer Adriatique, golfe du Lion), 

pourraient servir de zones refuge pour les espèces d’eaux froides ou tempérées, elles 

risquent de se transformer en « culs de sac » pour les espèces réfugiées. Enfin, Albouy et 

al. (2014) projettent que 54 espèces de poissons sur les 256 espèces endémiques et 

indigènes incluses dans l’étude disparaîtraient d'ici 2080-2099 du plateau continental 

méditerranéen. De plus, le nombre de liens trophiques entre les espèces de poissons 

diminuerait sur 73,4 % du plateau continental. 
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2. Les autres pressions anthropiques à 

l’échelle méditerranéenne 

Comme nous venons de le voir, les impacts du changement climatique sur les 

ressources marines sont variés, multi spécifiques, multi trophiques, interconnectés et 

interdépendants et peuvent induire un large éventail d'impacts sur le maintien de la 

biodiversité, le fonctionnement des écosystèmes ainsi que sur les services 

écosystémiques associés. Malheureusement, le changement climatique n’est pas la seule 

pression anthropique agissant en Méditerranée. Les activités humaines sont les sources 

et les moteurs d'un certain nombre de facteurs de stress qui provoquent des changements 

environnementaux. Les activités anthropiques à l’échelle locale augmentent le nombre de 

facteurs de stress agissant sur les écosystèmes. Ainsi, les effets attendus du changement 

climatique sur les ressources marines vivantes doivent être évalués, considérés et gérés 

grâce à une approche holistique en tenant compte des interactions possibles avec les 

pressions anthropiques locales (Brander, 2010 ; Perry et al., 2010 ; Piroddi et al., 2020). 

 

Les activités humaines sont les sources et les moteurs d'un certain nombre de facteurs 

de stress et de perturbation qui provoquent des changements environnementaux. 

Cependant, au cours des dernières décennies, il y a eu un nombre croissant de cas où les 

réponses écologiques aux facteurs de stress et de perturbation étaient différentes de ce 

que l'on aurait pu prévoir (Brown et al., 2013). Lorsque plusieurs facteurs de stress ou 

perturbations agissent simultanément et en interactions, on parle alors d’impacts 

cumulés (Korpinen & Andersen, 2016). Conceptuellement, les organismes soumis à des 

facteurs de stress multiples présentent l'un des trois types de réponses suivants : 

additives, antagonistes ou synergiques (Korpinen et al., 2012 ; Korpinen & Andersen, 

2016 ; Todgham & Stillman, 2013). Un effet additif se produit lorsque l'effet combiné de 

plusieurs facteurs de stress est égal à la somme des effets de chaque facteur de stress pris 

isolément. Un effet antagoniste se produit lorsque l'effet combiné de plusieurs facteurs de 

stress est inférieur à l'effet additif attendu pris isolément. Enfin, un effet synergique se 

produit lorsque l'effet combiné de plusieurs facteurs de stress est plus important que 

l'effet additif attendu des facteurs de stress pris isolément. Halpern et al. (2019) 

constatent que 59 % des océans sont soumis à une augmentation des impacts cumulés en 

raison du changement climatique mais aussi de facteurs anthropiques locaux (e.g., pêche, 

pollution).  

Plusieurs points de vue différents ressortent de la littérature sur la gestion des facteurs 

de stress cumulés. En effet, si l’on considère que les effets synergiques sont prévalents 

alors les taux de déclins prédits des écosystèmes (sur la base des effets individuels) 

risquent d’être sous-estimés. Dans ce cas-là, la gestion de l’ensemble des facteurs de stress 

locaux peut être bénéfique pour les écosystèmes impactés par des impacts cumulés (Crain 
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et al., 2008 ; Darling & Côté, 2008). En revanche, si les effets cumulatifs sont considérés et 

traités comme étant additifs, alors la gestion qui s’attaque au plus grand facteur de stress 

aura le plus grand bénéfice (Halpern et al., 2008, 2010, 2019 ; Klein et al., 2010). Enfin, un 

autre point de vue est de baser la gestion sur la résistance et la résilience des écosystèmes 

(Côté & Darling, 2010). Il s’agit généralement de gérer un facteur de stress local afin de 

réduire la probabilité de transition écologique vers des états plus dégradés encore. La 

réduction du facteur de stress local a pour objectif d’améliorer la résistance et/ou la 

résilience (taux de récupération) face à des perturbations incontrôlables, comme le 

changement climatique ou les évènements extrêmes (Game et al., 2008 ; Ling et al., 2009). 

Quoi qu’il en soit, la gestion des facteurs de stress locaux semble être une réponse 

commune et revêt donc une importance capitale dans la gestion des impacts cumulés. 

Ainsi, il est nécessaire de quantifier, caractériser et évaluer les impacts des différentes 

pressions locales afin de pouvoir proposer des mesures de gestion adaptées. 

 

2.1. La croissance démographique 
Un tiers de la population méditerranéenne (environ 150 millions de personnes) vit 

actuellement à proximité de la mer, souvent dans des régions urbaines en expansion et 

avec des infrastructures vulnérables à l'élévation du niveau de la mer (Ali et al., 2022 ; 

Briche et al., 2016). L'exposition future à l'élévation du niveau de la mer est liée à la 

croissance démographique. Tous les scénarios projettent une augmentation de la 

population côtière dans la région méditerranéenne jusqu'en 2050. D'ici 2100, la 

population côtière pourrait augmenter jusqu'à 130 %, principalement dans le sud 

(Reimann et al., 2018). Globalement, les pays du sud-est de la Méditerranée sont les plus 

vulnérables aux risques côtiers, mais l'exposition est également élevée dans le nord de la 

Méditerranée (Satta et al., 2017). Cette augmentation de la population sur la frange côtière 

se traduit par une urbanisation et une industrialisation accrue, une augmentation des 

charges en nutriments et une pollution des écosystèmes côtiers (e.g., cours d’eau drainant 

des charges plus importantes d’intrants agricoles, rejet des eaux usées). La croissance des 

populations urbaines combinée à l'utilisation croissante de produits synthétiques font de 

l'impact des effluents urbains sur les écosystèmes marins une préoccupation majeure 

(Bernhardt et al., 2017 ; Chambers et al., 1997 ; Sumpter, 2009). Les effluents d'eaux usées 

sont, en effet, une source importante de divers contaminants tels que des métaux, des 

pesticides, des détergents, des dérivés plastiques, des produits pharmaceutiques et des 

cosmétiques (Čelić et al., 2019 ; Desbiolles et al., 2018 ; Loos et al., 2013 ; Wear & Thurber, 

2015). Les stations d’épuration (STEP) ne sont pas spécifiquement conçues pour dégrader 

les contaminants organiques, et nombre d'entre eux sont incomplètement éliminés au 

cours des processus typiques de traitement des eaux usées (Margot et al., 2015). 

La Corse est une région particulièrement attractive et réputée pour son climat clément, 

la beauté de ses paysages et la qualité de vie qu’elle offre. Sur la période 2013-2019, une 

forte hausse de la population a été recensée, avec + 6,3 % en six ans, à raison de + 1 % par 

an. Cette augmentation est environ trois fois plus élevée qu’au niveau national (+ 0,4 % 

par an). Toujours sur la période 2013-2019, l’évolution importante de la population est 
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principalement due à un solde migratoire important (+ 1,1 % par an sur la période), tandis 

que le solde naturel est négatif depuis 2013 en Corse (INSEE, 2022). Sur les 360 

communes de Corse, 97,6 % se trouvent en territoire rural et 53 % de la population vit 

dans un espace urbain comptant 12 communes, soit 180 641 habitants. Les principaux 

centres de densité sont Ajaccio (71 361 habitants en 2019), Bastia (20 486 habitants en 

2019), Corte (7485 habitants en 2019), Calvi (5774 habitants) et Porto Vecchio (4969 

habitants en 2019) (Figure 5). Ces pôles urbains abritent 11 804 personnes de plus sur la 

période 2013-2019 et portent l'essentiel de la croissance en volume (Insee, 2022).  

 

 
Figure 5 :  Répartition des communes de Corse selon le 
type d’espace (recensement de population 2018) (Insee, 
2018).  
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2.2. La production aquacole 
Au niveau mondial, l'aquaculture a connu une croissance continue et a atteint une 

production totale de 80,0 millions de tonnes de produits alimentaires d'élevage en 2016, 

pour une valeur estimée à la première vente de 231,6 milliards USD, avec  54,1 millions 

de tonnes de poissons (138,5 milliards USD), 17,1 millions de tonnes de mollusques (29,2 

milliards USD), 7,9 millions de tonnes de crustacés (57,1 milliards USD) et 938 500 tonnes 

d'autres animaux aquatiques (6,8 milliards USD) (FAO, 2018b). Cette augmentation s'est 

également produite dans les pays de la Méditerranée et de la mer Noire, où l'aquaculture 

représente une part importante de la production régionale de poissons. En effet, en 

considérant l'ensemble des environnements et des technologies d'élevage utilisés, la 

production aquacole totale dans les États méditerranéens, toutes espèces confondues, a 

considérablement augmenté au cours des 20 dernières années. En 1996, la production 

était estimée à 509 678 tonnes, tandis qu'au cours des dix dernières années, la production 

est passée de plus de 1 198 000 tonnes en 2006 à plus de 2 082 800 tonnes en 2016 (soit 

une augmentation de 73,8 %, avec un taux de croissance annuel d'environ 7,4 %). En 

considérant uniquement la production d'espèces marines, la production en 2016 a été 

estimée à 1 616 041 tonnes (FAO, 2018a). En outre, les emplois directs et indirects 

générés par l'industrie aquacole régionale sont estimés à plus de 400 000. La croissance 

de la production aquacole a été principalement portée par l'augmentation de la 

production en Égypte et en Turquie. La France représente 1 % de la production totale 

(production de 16 400 tonnes). 

Cette tendance à la hausse des espèces marines en Méditerranée et en mer Noire est 

principalement liée à l'essor de la production de bar européen (Dicentrarchus labrax 

(Linnaeus, 1758)) et de daurade royale (Sparus aurata Linnaeus, 1758), qui est passée 

d'environ 13 000 tonnes en 1991 à plus de 371 000 tonnes en 2016. Une telle 

augmentation a été rendue possible, entre autres, par l'amélioration de la technologie des 

cages flottantes en pisciculture. En effet, à partir du début des années 1990, le 

développement régulier des cages flottantes a conduit l'aquaculture à s'éloigner 

progressivement de la haute mer. En 2010, l'aquaculture marine en cages flottantes 

représentait plus de 80 % de la production totale des espèces marines d'élevage de 

poissons et constitue aujourd'hui le principal système de production du bar européen et 

de la daurade royale (FAO, 2018b). À la lumière des plans de développement de 

l'aquaculture dans la région méditerranéenne, en raison de l'augmentation constante de 

la demande de poissons et de fruits de mer, et des améliorations constantes des 

technologies d'élevage, cette tendance devrait se poursuivre, ce qui se traduit aussi par 

un besoin accru d'espace marin et côtier pour l'aquaculture. 

La Corse est considérée comme la région française ayant le plus grand potentiel de 

croissance en matière de pisciculture marine. Les bonnes conditions naturelles (e.g., long 

littoral, bonne qualité de l'eau) permettent de produire environ 1 000 tonnes de poissons 

par an, dont 90 % sont exportés au niveau national ou international (Mariojouls & Girard, 

2020 ; Préfecture de Corse, 2015). L’aquaculture de Calvi est précisément décrite dans le 

chapitre II. 
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2.3. La pêche  
La valeur économique de la pêche en mer Méditerranée dépasse les 3,4 milliards 

d'euros (Randone et al., 2017), avec environ 76 250 navires de pêche en 2019 (FAO, 

2020), dont la plupart (environ 62 %) en Méditerranée orientale et centrale (FAO, 2018a). 

Environ 78 % des stocks de poissons de la Méditerranée sont actuellement pêchés à des 

niveaux non durables (Galli et al., 2015). Près de la moitié des captures sont constituées 

de petits pélagiques (e.g., anchois, sardines, harengs), qui sont très vulnérables à 

l'augmentation des températures de l'eau de mer (Ali et al., 2022). Les pêcheries des pays 

du nord sont moins vulnérables car elles ont une plus grande capacité d'adaptation (c'est-

à-dire plus d'actifs, de flexibilité, de potentiel d'apprentissage et d'organisation sociale), 

tandis que les pays du sud sont plus vulnérables (Ding et al., 2017). La réduction de la 

disponibilité du poisson a un impact direct sur le revenu des employés de l’industrie de la 

pêche (Lam et al., 2016 ; Tulone et al., 2020). 

Les pêcheries côtières, qu'elles soient artisanales, récréatives, de subsistance ou une 

combinaison des deux, jouent un rôle socio-économique important dans l'ensemble des 

pays méditerranéens (Lloret et al. 2018). Dans l'Union Européenne (UE), les pêcheurs 

artisanaux des pêcheries côtières et artisanales fournissent un emploi direct à environ 

100 000 personnes (environ 70 000 où 84 % des flottes des 25 États membres de l'UE 

peuvent être considérées comme des pêcheries côtières et artisanales). En raison de la 

nature à petite échelle des pêcheries côtières et artisanales (e.g., biomasse prélevée 

moindre, impact plus faible sur les habitats, consommation annuelle de fioul moins 

importante, moins de prises accessoires et de rejets et moins de captures réduites en 

farine de poisson et en huile), elles sont souvent considérées comme ayant un impact 

écologique plus faible que les pêcheries à grande échelle (Lloret et al. 2018). Les pêches 

côtières subissent cependant actuellement un certain nombre de changements qui ont été 

beaucoup moins étudiés et gérés que ceux qui affectent les pêches semi-industrielles et 

industrielles.  

En Europe, près de 9 millions de personnes pratiquent la pêche récréative, qui 

génèrent environ 6 milliards d'euros par an pour les économies régionales (Hyder et al., 

2018). Plusieurs impacts environnementaux sont associés à la pêche récréative : impact 

sur les espèces vulnérables, perturbation des chaînes trophiques, stress des poissons liés 

à la remise à l'eau, introduction potentielle d'espèces exotiques utilisées comme appâts, 

impacts environnementaux potentiels liés au déploiement d’engins et aux pertes et 

abandons des engins de pêche, dommages aux habitats sensibles, etc. (Font & Lloret, 2014 

; Lloret et al., 2018).  

En Méditerranée, la pêche récréative est particulièrement importante puisqu'elle 

représente plus de 10 % de la production totale de toutes les pêcheries, là où la pêche 

commerciale est principalement artisanale, à petite échelle et limitée aux zones côtières 

(Morales-Nin et al., 2005). Pourtant, dans de nombreuses régions, la pêche récréative 

constitue un biais dans l'évaluation des stocks et un obstacle à la gestion des pêcheries 

(Lloret et al., 2008 ; Pauly & Zeller, 2016), d'une part parce que la biomasse totale exacte 
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prélevée par la pêche récréative est inconnue, et d'autre part parce que cette activité 

représente une composante majeure des captures illégales, non déclarées et peu ou pas 

réglementées (Ben Lamine et al., 2018 ; Moutopoulos et al., 2013). 

 

2.4. Le tourisme côtier 
Grâce à la combinaison unique d'un climat doux, d'une histoire et d'un patrimoine 

culturel riches, d’importantes ressources naturelles et de la proximité des principaux 

marchés sources, la région méditerranéenne est devenue la première destination 

touristique au monde, avec environ 360 millions d'arrivées de touristes internationaux 

(ATI), soit environ 27 % du total des touristes mondiaux pour 2017 (Tovar-Sánchez et al., 

2019 ; World Tourism Organization (UNWTO), 2019). Il est prévu que les ATI passent de 

58 millions en 1970 à 500 millions d'ici à 2030 (UNWTO, 2019). Environ la moitié des 

arrivées de 2017 ont été enregistrées dans les zones côtières méditerranéennes, ce qui 

aggrave la concentration des pressions d'origine humaine sur ces zones, en particulier 

pendant la saison estivale.  

En 2015, le tourisme soutenait 15 % de l'emploi total en Méditerranée (Randone et al., 

2017). La France (86,9 millions d'ATI), l'Espagne (81,8 millions), l'Italie (58,3 millions) la 

Turquie (37,6 millions) et la Grèce (27,2 millions) sont les principales destinations 

touristiques (UNWTO, 2016), mais la plus forte croissance a été enregistrée en Turquie, 

en Croatie et en Albanie au cours de la période 1995-2015 (Ali et al., 2022). L'industrie du 

tourisme est vulnérable au changement climatique, en particulier dans les pays à faible 

revenu (Dogru et al., 2016, 2019). Le tourisme côtier dans la région méditerranéenne 

génère 300 milliards USD par an, suivi du tourisme marin (110 milliards USD) 

(Radhouane, 2013 ; Randone et al., 2017). 

Le tourisme est un grand consommateur de ressources naturelles : l'eau - une 

ressource extrêmement limitée dans de nombreuses zones côtières méditerranéennes ; 

la nourriture - provoquant parfois une pression sur la production locale, entraînant une 

surpêche ; l'électricité et les installations de refroidissement/chauffage - faisant du 

tourisme un consommateur massif d'énergie. Le tourisme côtier génère de graves impacts 

environnementaux en accentuant la pollution des eaux marines et douces par le rejet 

accru d’eaux usées et l'élimination des déchets solides. 

Le tourisme en Méditerranée dépend fortement des atouts naturels de la région, les 

services écosystémiques connexes représentant plus des deux tiers de la valeur totale des 

services écosystémiques en Méditerranée (PNUE/PAM, 2012).  La majorité des services 

fournis par les écosystèmes marins sont exploités à des fins touristiques (BleuTourMed, 

2018). L'offre et la demande touristiques ont tendance à se concentrer dans les zones 

côtières, ce qui entraîne des disparités territoriales entre les zones côtières densément 

occupées (recueillant la plupart des avantages économiques) et les arrière-pays où les 

activités touristiques sont moins développées. Le changement climatique pourrait 

toutefois créer des redéploiements des flux touristiques dans l'espace et dans le temps, 

remettant ainsi en cause la rentabilité des investissements lourds dans les zones côtières 

(tourisme balnéaire et estival). 
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D'après l'état des lieux actuel du tourisme en Méditerranée (Plan Bleu, 2016), il est 

indiscutable que les pressions d'origine humaine menacent dramatiquement à la fois la 

durabilité environnementale et sociale des destinations ainsi que la viabilité économique 

du secteur. En particulier, les bénéfices du tourisme de masse pour les communautés 

locales sont très discutables : les grands opérateurs internationaux, fournissant à la fois 

la demande (groupes de touristes internationaux) et l'offre (stations balnéaires, 

croisières, etc.), sont en mesure d'extraire la majeure partie de la valeur économique 

générée. Malgré une prise de conscience croissante des risques sociétaux liés au 

développement du tourisme, les principes de durabilité ne sont pas encore largement 

appliqués dans la gestion des installations et des destinations (UNEP/MAP et Plan Bleu, 

2020).  

Les principales pressions exercées par le secteur du tourisme sur le milieu marin sont 

les déchets marins, l'occupation des terres côtières, la dégradation de l'habitat, les 

émissions atmosphériques, la consommation d'eau et la production d'eaux usées, parfois 

avec la proximité de zones naturelles sensibles.  

En Corse, le tourisme est une part prépondérante de l’économie locale. En effet, la Corse 

est la région française où les dépenses des touristes ont le plus de poids dans l'économie. 

En 2011, les touristes ont dépensé 2,5 milliards d'euros sur l'île, soit 31 % du PIB régional, 

ce qui représente le record national. La même année, les emplois directement liés au 

tourisme représentaient 10,6 % de l’emploi régional, ce qui est environ 3 fois supérieure 

à la moyenne nationale (3,9 %). La fréquentation touristique de la Corse représente à elle 

seule 2 % de la fréquentation touristique méditerranéenne, soit quatre fois sa part en 

termes de population résidente, avec environ 35 millions de nuitées annuelles. Depuis 

quelques années, la fréquentation touristique plafonne en nombre de passagers comme 

en nuitées, malgré des évolutions marquées dans les flux de transport (e.g., augmentation 

de la fréquence des vols, augmentation des destinations proposées, développement des 

compagnies low cost), au détriment du transport maritime. Toutefois, la distribution 

temporelle de la fréquentation touristique de l'île se transforme avec un allongement de 

la saison touristique. La période d'été, tout en restant à un niveau très élevé, concentre 

moins le flux de touristes qu’auparavant, au profit d'un plus grand étalement entre les 

vacances de Pâques et celles de la Toussaint (Insee, 2015). 

La plongée sous-marine est une forme de tourisme spécifique et concerne aujourd’hui 28 

millions de plongeurs actifs (Gössling et al., 2018). Les destinations de tourisme de masse, 

comme la Corse, ont développé leur offre d'activités marines ces dernières années, la 

plongée sous-marine en étant un bon exemple (Albayrak et al., 2021 ; Hillmer-Pegram, 

2014). Rouanet et al., (2017) ont estimé à environ 350 000 le nombre de plongeurs en 

France, dont 70 000 plongeurs réparties dans les départements littoraux méditerranéens 

(64 % en région PACA, 24 % en Occitanie et 12 % en Corse). En revanche, aucune 

estimation du nombre de plongeurs étrangers venant plonger en France n’a été réalisée. 

Les estimations de l’activité économique relative à la plongée révèlent que la Corse génère 

4 à 6 millions d’euros, ce qui représente 7,5 à 9 % du chiffre d’affaires généré au niveau 

national (Rouanet et al., 2017). La Corse représente 3,3 % des structures de plongée sous-

marine exerçant une activité dans les départements méditerranéens français en 2015, 
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avec un total de 75 structures recensées. La ville de Calvi compte 5 structures 

commerciales de plongée, ainsi que deux structures particulières qui proposent aussi de 

la plongée loisir sans que ce ne soit leur activité principale (la station de recherche 

océanographique STARESO et la Légion Etrangère (2ème REP) de Calvi).  
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Image libre de droit. 
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Chapitre II : Description des pressions de 

l’aquaculture et de la station d’épuration 

de Calvi 

L’aquaculture et l’émissaire de la station d’épuration de Calvi ont-ils un 

impact sur les paramètres biologiques et physico-chimiques de la 

colonne d’eau ? 

1. Introduction 
Le changement climatique est l’une des menaces majeures des écosystèmes marins. La 

mer Méditerranée subit fortement les effets du changement climatique et a été reconnue 

comme l’une des régions les plus touchées par ce dernier, c’est pourquoi elle a été 

désignée comme l’un des points chauds du changement climatique (hot spot) (Adloff et al., 

2015 ; Lejeusne et al., 2010). Les impacts du changement climatique sur les ressources 

marines sont variés et induisent un large éventail d'impacts sur la biodiversité, le 

fonctionnement des écosystèmes ainsi que sur les services écosystémiques associés. 

Néanmoins, le changement climatique n’est pas le seul facteur induit par les activités 

humaines qui agit sur les communautés de Mer Méditerranée. En effet, les menaces 

anthropiques pour la diversité marine sont diverses et s’étendent des zones côtières à la 

haute mer. Les plus importantes menaces actuelles pour la biodiversité sont la 

dégradation des habitats, la pollution et l’exploitation des ressources marines qui se 

concentrent principalement sur les zones côtières et le plateau continental (Danovaro, 

2003 ; Micheli et al., 2013 ; Stergiou et al., 2009 ; Tsounis et al., 2007). 

Les zones côtières comprennent une grande diversité d'écosystèmes (e.g., récifs 

biogéniques, zones subtidales sableuses et rocheuses, herbiers de magnoliophytes) qui 

fournissent de multiples services écosystémiques et ont une grande valeur écologique et 

économique (Barbier et al., 2011 ; Costanza et al., 1997 ; Wilson et al., 2005). Cependant, 

les écosystèmes côtiers sont, dans certaines zones, fortement touchés par la pollution. En 

effet, les activités anthropiques introduisent des milliers de substances et/ou de 

matériaux (contaminants) dans l’environnement marin qui, au-delà de certains seuils, 

peuvent avoir des effets négatifs (polluants) sur les communautés et le fonctionnement 

de ces écosystèmes (Beiras, 2018). Les polluants proviennent d’un grand nombre 

d’activités humaines (e.g., agriculture, élevage, aquaculture, pêche, développement 

industriel, loisirs) et peuvent être de nature variée telle que : chimique (e.g., nutriments, 

biocides, métaux, pétrole, produit pharmaceutique), physique (e.g., structures 

artificielles, température, bruit) ou biologique (e.g., espèces non indigènes introduites). 

Les polluants peuvent être introduits dans les zones côtières marines directement sous 
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forme de rejets ou de déchets solides provenant des activités terrestres ou marines, par 

le ruissellement des rivières ou via les dépôts atmosphériques (Cabral et al., 2019 ; 

Wilhelmsson et al., 2013). En plus de la dynamique induite par le changement climatique, 

les environnements côtiers cumulent donc des pressions anthropiques locales qui 

peuvent générer des effets antagonistes, additifs ou synergiques (Folt et al., 1999).  

Par exemple, certaines études ont montré une croissance accélérée de certaines 

macroalgues filamenteuses en raison de la combinaison de l'acidification et de 

l'eutrophisation (Falkenberg et al., 2013 ; Russell et al., 2009). Des expériences en 

laboratoire ont montré que l'effet synergique était 34 % plus important que l'effet additif 

combiné de chaque facteur individuel (Russell et al., 2009). Dans certaines lagunes et 

zones côtières, les changements observés dans la communauté phytoplanctonique qui 

résultent du réchauffement et de la stratification de la colonne d'eau, sont renforcés par 

l'effet synergique de la pollution par les nutriments, conduisant au développement de 

grandes efflorescences d'algues nuisibles (Harmful Algal Bloom, en anglais) de 

cyanobactéries toxiques (Paerl et al, 2014 ; Paerl et Scott, 2010 ; Wells et al., 2020) ou de 

dinoflagellés mixotrophes toxiques (Glibert, 2020 ; Wang et al., 2018). Les impacts 

observés sur la santé humaine, le fonctionnement et les services des écosystèmes 

devraient s'aggraver avec l'expansion de ces efflorescences (Anderson, 2012 ; Gobler, 

2020). Une autre étude a montré que l'effet synergique de l'augmentation de la 

température et de l'eutrophisation impactait également la communauté des brouteurs 

par la perte de certains prédateurs (White et al., 2018), soulignant que l'ensemble du 

réseau trophique marin pouvait être impacté par le changement climatique et une 

pression anthropique locale. 

Pour guider l'élaboration des politiques, il est essentiel de comprendre et prédire les 

effets du changement climatique global combinés aux facteurs de stress et de 

perturbations liés aux activités anthropiques locales (Côté, Darling, & Brown, 2016 ; Crain, 

Kroeker, & Halpern, 2008 ; García Molinos & Donohue, 2010 ; Gunderson, Armstrong, & 

Stillman, 2016 ; Halpern et al., 2008 see White et al 2018). Afin de détecter les impacts et 

de prioriser les politiques de décisions, il est en premier lieu important d’avoir une 

connaissance précise des impacts anthropiques locaux. Afin de contribuer à ce travail, 

nous avons étudiés les paramètres biologiques et physico-chimiques (Température, 

Oxygène, Salinité, Nutriment et Chlorophylle a comme proxy de la biomasse 

phytoplanctonique) de la colonne d’eau de deux sites soumis à des pressions 

anthropiques : l'aquaculture de Spano (Calvi, France) et l’émissaire de la station 

d’épuration de Calvi. L’objectif de cette étude est (i) de caractériser les pressions étudiées 

(ii) de déterminer si ces pressions locales ont une influence sur la colonne d’eau, malgré 

leur petite dimension et (iii) de déterminer si la perturbation est uniforme sur toute la 

colonne d’eau. 

 



70 
 

2. Matériels et méthodes 

2.1. Sites d’échantillonnage 
Dans le cadre du projet STARECAPMED, les effets du changement climatique et des 

pressions anthropiques locales sont suivis depuis 2012 dans la baie de Calvi située sur la 

côte nord-ouest de la Corse, en France. À cet effet, plusieurs stations côtières sont 

échantillonnées de façon hebdomadaire de mars à octobre et de façon bimensuelle de 

novembre à février. Dans le cadre de ce travail de doctorat, nous nous sommes intéressés 

à trois d’entre elles : la station de l’aquaculture, la station de l’émissaire et une station de 

référence (échantillonnée depuis 2016) (Figure 6).  

 

 
Figure 6 : Cartographie du site d’étude et des points d’échantillonnage (en rouge, les 
points de pression, en bleu le point de référence). 

 

Le site de référence (appelé DCE dans la suite de l’étude) est situé sur l’isobathe des 

40 m et est considéré comme une référence grâce à son bon état écologique et l’absence 

de pression anthropique à proximité (Gobert et al., 2009 ; Gobert & Richir, 2019 ; Goffart 

et al., 2002 ; Jousseaume et al., 2013). Cette station est échantillonnée afin de discriminer 

les effets des activités anthropiques locales sur la colonne d’eau de ceux liés au 

changement climatique. 
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2.1.1. Présentation de la station d’épuration de Calvi 
La station d’épuration (STEP) de Calvi, construite en 1995 et gérée par Veolia, est un 

centre souterrain de traitement des eaux usées urbaines, situé sous la citadelle de Calvi. 

Les eaux usées de plusieurs communes sont traitées dans cette STEP : Calvi, Calenzana, 

Lumio (hors Marine de Sant Ambroggio). L’assainissement des agglomérations a pour but 

d’assurer la collecte, le transit, au besoin la rétention de l’ensemble des eaux, pluviales et 

usées, et de procéder aux traitements avant leur éventuelle réutilisation ou rejet dans le 

milieu naturel par des modes compatibles avec les exigences de santé publique et de 

respect de l’environnement (Bourrier et al., 2010). 

Les deux principaux systèmes de collecte utilisés en assainissement sont des systèmes 

à fonctionnement continu : 

- le système unitaire qui reçoit dans les mêmes canalisations les eaux usées et les 

eaux pluviales ; 

- le système séparatif comportant deux réseaux de canalisations différents, l’un pour 

les eaux pluviales de dimensions comparables à celles d’un réseau unitaire et 

l’autre pour les eaux usées domestiques, de dimensions plus réduites. 

Les réseaux unitaires sont équipés de déversoirs d’orage, conduisant au rejet direct en 

milieu récepteur (rivières, mers ou estuaires) d’une partie du débit par temps de pluie. 

Seule une partie plus ou moins importante du flux contaminé atteint alors la station 

d’épuration. Ce rejet contaminant en milieu récepteur par temps de pluie constitue, avec 

le mauvais autocurage des canalisations par temps sec, les deux inconvénients principaux 

des réseaux unitaires (Alvarez et al., 1999 ; Chiban, 2013 ; Sanchez et al., 1998). Les 

inconvénients principaux du système séparatif sont le coût et la difficulté de séparation 

des eaux résiduaires des eaux de pluie et des eaux parasites. 

Concernant la STEP de Calvi, le réseau est constitué théoriquement à 95 % d’un réseau 

de type séparatif et à 5 % d’un réseau de type unitaire. Cependant, dans la pratique le 

réseau de type séparatif fonctionne mal, ce qui implique de fortes entrées d’eaux pluviales 

et parasites qui pénètrent les réseaux d’assainissement (com. pers.). Cela pose alors des 

soucis pour le traitement des eaux lors des gros épisodes pluvieux. Le transport des 

effluents est réalisé par voie gravitaire (pas de pompe de relevage) jusqu’à la STEP. Afin 

d’évaluer la capacité des stations d’épuration et pour permettre d’associer une population 

équivalente aux masses de polluants journaliers provenant de ces différentes catégories 

des eaux usées, la notion d’équivalent habitant (eh) est utilisée. La station d’épuration de 

Calvi est dimensionnée pour 60 000 eh, ce qui correspond à un débit nominal de 9000 m-

3.jour-1. En réalité, la station n’atteint pas encore sa capacité maximale avec un débit 

moyen en hiver (hors pluie) d’environ 1100-1200 m-3.jour-1 et en été (durant le pic estival 

entre le 14 juillet et le 15 août), un débit moyen d’environ 4000 m-3.jour-1. 

Le traitement des eaux usées se décompose en plusieurs phases (Figure 7) : 

- Le prétraitement a pour objectif d’éliminer les plus gros déchets et les éléments 

susceptibles de gêner les étapes ultérieures du traitement. Il consiste, d’une part, 

à un dégrillage permettant l’élimination des macrodéchets grâce à la présence de 

deux dégrilleurs qui retiennent ces déchets ; d’autre part, au dessablage et 

déshuilage des eaux usées. Le dessablage se fait grâce à la décantation naturelle 
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des plus grosses particules, qui viennent se déposer au fond des cuves et sont 

ensuite aspirées par des pompes. Concernant le déshuilage, des Aéroflo® sont 

utilisés pour accélérer la flottaison des particules de graisse. Ces turbines de 

déshuilage diffusent de l’air dans le milieu liquide sous forme de fines bulles qui se 

fixent sur les particules de graisse hydrophobes. Celles-ci flottent alors à la surface 

puis sont raclées mécaniquement par une écumoire rotative munie de bavettes en 

caoutchouc. L’ensemble des composants issus du prétraitement (gros déchets, 

sable grossier et graisses) sont exportés en déchetterie. 

- Le traitement primaire est un procédé physico-chimique permettant de séparer 

les particules solides dont la vitesse de sédimentation très faible ne permet pas 

une sédimentation naturelle dans un bassin de décantation. Pour ce faire, les 

procédés chimiques mis en œuvre consistent à alourdir les particules en 

suspension en utilisant des techniques de coagulation et floculation, par ajout de 

chlorure ferrique et polymères anioniques, afin d’éliminer ensuite les matières en 

suspension (MES) par décantation grâce à deux décanteurs lamellaires. 

 

Le prétraitement et le traitement primaire sont d’importance capitale puisque les eaux 

usées peuvent contenir des métaux et des polluants généralement attachés aux particules 

solides. Ainsi, le traitement primaire peut réduire considérablement l’impact écotoxique 

du rejet (Abessa et al., 2005). À l’issue de ces procédés, des boues sont extraites des 

décanteurs afin de procéder à une opération de déshydratation pour faire passer la boue 

encore liquide à l’état pâteux. Le procédé de déshydratation est une décantation accélérée 

des MES des boues sous l’effet de la force centrifuge. Une partie de la phase liquide est 

séparée de la phase solide présente dans les boues, de manière à pouvoir en réduire le 

volume et ainsi pouvoir les valoriser. Les boues sont ensuite exportées à Corte (Corse) et 

récupérées par la société Lombricorse® pour une revalorisation par co-compostage avec 

des déchets verts. 

 

- Le traitement secondaire ou traitement biologique a été mis en place depuis fin 

2011 à la STEP de Calvi. Il repose sur une filtration biologique par le biais de six 

Biocarbones® (biofiltres) : l’effluent sortant du traitement primaire transite au 

travers d’un média (le Biodagène®) servant de support à une biomasse épuratrice 

(bactéries).  La biomasse se développe sur le support en consommant le substrat 

carboné contenu dans l’eau à traiter. L’oxygène nécessaire à ce développement est 

fourni au moyen d’une centrale de production d’air surpressé et de rampes de 

diffusions situées en fond de filtre. Le fluide traverse le filtre de manière 

« descendante ». Au fond du filtre, un plancher filtrant constitué de dalles spéciales 

en béton équipées de crépines permet de retenir le matériau dans le filtre. Une 

couche de gravier est également mise en place pour assurer cette rétention. Au fur 

et à mesure du développement de la biomasse, le filtre « s’encrasse » et atteint un 

degré de colmatage synonyme d’une production de biomasse en excès à évacuer, 

nécessitant alors un lavage du filtre. Ce lavage consiste en une alternance de 

phases de nettoyage à l’eau et à l’air. Lors de ce procédé, qui peut avoir lieu 

plusieurs fois par jour, les rejets par l’émissaire en mer sont momentanément 
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stoppés ce qui explique que les diffuseurs de l’émissaire ne produisent pas de 

rejets en continu. 

- Un traitement tertiaire existe dans certaines STEP comprenant une phase de 

désinfection (par chlore ou par UV), une phase d’élimination poussée des éléments 

traces métalliques et métalloïdes ou encore une phase permettant d’éliminer 

davantage encore les nutriments (azote et phosphore) afin de limiter 

l’eutrophisation du milieu récepteur des eaux traitées. Ce type de traitement n’est 

cependant pas présent sur la STEP de Calvi. 

Du fait de la localisation de la STEP de Calvi, enterrée sous la citadelle de Calvi, les bruits 

et les odeurs issues du fonctionnement de la STEP doivent être particulièrement 

contrôlés. Pour ce faire, la STEP de Calvi dispose de trois tours de désodorisation 

permettant d’éliminer les composés azotés (ammoniac). 

 

 
Figure 7 : Schéma du fonctionnement général de la station d’épuration de Calvi (d’après 
Veolia, 2022). 

 

À la suite des différents processus de traitement des eaux usées, les eaux sont ensuite 

rejetées en mer par le biais d’un émissaire marin.  L’émissaire marin (Figure 8) est un long 

pipeline de 507 m qui transporte les eaux traitées et les diffuse dans la zone côtière par 

un diffuseur équipé de trois ports. L’émissaire se situe en limite inférieure d’un herbier 
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de Posidonie (Posidonia oceanica) présentant une faible densité aux abords de l’émissaire, 

avec des tâches de sable. 

La sortie de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi est localisée à environ 200 m 

de la côte, elle comporte trois diffuseurs (dont deux en activité au moment de l’étude) 

situés à une profondeur de 34 m et 33 m. La station d’épuration de Calvi est dimensionnée 

pour un traitement des eaux usées équivalent à 60 000 habitants tandis que 9 425 

habitants sont des résidents à l’année sur les communes de Calvi, Calenzana et Lumio dont 

la STEP de Calvi reçoit les eaux usées (INSEE, 2022) et environ 60 000 habitants durant 

la saison estivale (Couture, 2013). 

 

 
Figure 8 : Cartographie illustrant la localisation de l’émissaire en mer de la STEP de Calvi 
et les biocénoses marines de la baie de Calvi (d’après Fontaine et al., 2022). 

 

2.1.2. Présentation de la ferme aquacole de Spano 
La ferme marine de Spano a été fondée en 1993 et est située à environ 2 km de la côte 

sur 22 m de profondeur. L’aquaculture comporte 12 cages représentant un volume total 

de 800 m3 produisant environ 10 t.an-1 de loup (Dicentrarchus labrax). Des daurades 

royales (Sparus aurata) sont également en phase de production mais n’ont pas encore été 

commercialisées. 

En 1994, l’écloserie de la Ferme Aquacole Corse est reprise par les fondateurs de la 

ferme marine de Spano avec des infrastructures à terre (dans la baie de Calvi) et est 

intégrée dans la société ferme marine de Spano. L’écloserie permet de gérer tout le cycle 

de vie des poissons élevés, grâce à la ponte de géniteurs sélectionnés, la phase larvaire, le 
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prégrossissement et la production d’alevins. La température définit les différents cycles 

de production et est contrôlée et gérée tout au long du processus grâce à des 

infrastructures et des bassins, alimentés en eau de mer pompée dans la baie de Calvi 

(Figure 9). Lorsque les alevins atteignent une taille suffisante, ils sont alors déplacés dans 

les cages flottantes en baie de Calvi (Figure 10). 

 

 
Figure 9 : Les différents bassins de production de l’écloserie de la 
ferme marine de Spano. Crédit photo : Laura Iborra. 
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Figure 10 : Les loups (Dicentrarchus labrax) dans les cages flottantes de la ferme marine 
de Spano en baie de Calvi (Corse). Crédit photo : Ludovic Antonini. 

 

En 1996, le Syndicat des aquaculteurs corses (Mare & Stagni) est créé avec pour 

objectifs d’appuyer le développement durable de la filière à partir du savoir-faire des 

producteurs, de valoriser cette image, et de se démarquer de la concurrence en apportant 

une attention particulière à la qualité de la production, au respect du bien-être animal et 

à la préservation de l’environnement. Entre 1996 et 2003, les aquaculteurs corses ont eu 

à faire face à une importante chute des cours du marché des poissons en raison des prix 

particulièrement bas des poissons d’importation. En effet, le prix moyen d’origine grecque 

ou turque est passé de 9 à 3 €.kg-1 pour le loup (Dicentrarchus labrax) et de 6 à 2,5 €.kg-1 

pour le prix de la daurade royale (Sparus aurata) (Mare & Stagni, 2021). À partir de 2004, 

le cours des poissons augmente à nouveau et se stabilise mais reste inférieur aux coûts de 

production des pisciculteurs corses (Mare & Stagni, 2021). En réponse à ces 

problématiques, le syndicat des aquaculteurs corses met alors en place une démarche 

qualité concertée entre tous les producteurs pour se démarquer de la concurrence. Cela 

se traduit par la création d’un poste pour un ingénieur qualité et une prise de contact avec 

l’Institut National de l’Origine et de la Qualité (INAO). L’INAO est un établissement public 

administratif, sous tutelle du ministère de l’Agriculture, chargé de la mise en œuvre de la 

politique française relative aux signes officiels d'identification de la qualité et de l'origine 

des produits agricoles et agroalimentaires. La rédaction du cahier des charges pour le 

label Label Rouge est alors initiée et le label est finalement homologué en 2011. Ce cahier 

des charges précise notamment une densité maximale des poissons de 20 kg.m-3 à la 

ferme aquacole de Calvi, supprime toute utilisation d’antibiotiques ou de pesticides et 

définit le nourrissage (par aliment inerte) en fonction d’un barème qui varie en fonction 

de la taille des poissons et de la température de l’eau. De plus, la ferme marine de Spano 

bénéficie depuis 2018 du label Agriculture Biologique. En 2021, une demande de 

reconnaissance de l’Indication Géographique Protégée (IGP) a été déposée et est en cours 

d’instruction. Le Syndicat des Aquaculteurs Corses organise tous les deux ans des analyses 
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sensorielles à Corsic’Agropole sur les poissons d’élevage Label Rouge corses afin de tester 

l’apparence, la texture de la chair et le goût des poissons d’élevages corses 

comparativement à des poissons d’élevage d’origine grecque ou Turque (Figure 11).  

 

 
Figure 11 : Individus de daurade royale (Sparus aurata) d’élevage, de provenances 
différentes, testés lors de l’analyse sensorielle effectuée le 20 et 21 avril 2022 à 
Corsic’Agropole. Crédit photo : Laura Iborra. 

 

2.2. Techniques d’échantillonnage 
Pour l’ensemble des mesures physico-chimiques et biologiques étudiées ici, les stations 

ont été échantillonnées de manière hebdomadaire de mars à octobre et de manière 

bimensuelle de novembre à février. Les mesures sur le site de contrôle n’ayant débuté 

qu’en juin 2016, l’étude porte sur les données récoltées de juin 2016 à juin 2021 pour les 

variables température et oxygène. Pour les nutriments, les données s’étendent de janvier 

2012 à février 2022. 
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2.2.1. Température et oxygène 
À chaque station, des profils verticaux sont réalisés le long de la colonne d’eau grâce à 

une sonde “Conductivity-Temperature-Depth” (CTD) YSI EXO1 possédant un capteur 

d’oxygène dissous intégré, utilisée de 2016 à février 2020. Depuis février 2020, la sonde 

YSI EXO2 avec les mêmes types de capteurs a été utilisée pour les mesures. Les données 

sont acquises toutes les 0,5 secondes tout au long de la descente et de la remontée de la 

sonde, de la surface jusqu’au maximum de profondeur de chaque site.  

2.2.2. Nutriments et chlorophylle a 
Des échantillons d'eau ont également été prélevés en subsurface de chaque station à 

l'aide d'une bouteille Niskin de 2,5 L pour mesurer les concentrations de nutriments et les 

concentrations de chlorophylle a- indicateur de la biomasse du phytoplancton (Severin et 

al., 2014). En complément, des échantillons d’eau ont également été prélevés à 10 m et 20 

m pour l’aquaculture et à 10 m, 20 m et 30 m pour la STEP. 

Les échantillons pour les Nitrite, Nitrate, Ammonium, Phosphate et Silicates ont été 

conservés en duplicat dans des flacons en polyéthylène de 20 mL et ont été 

immédiatement congelés à -20°C jusqu’à analyse. Les échantillons ont ensuite été 

analysés par colorimétrie sur un Technicon AutoAnalyser II (SEAL Analytical, Inc.) selon 

Tréguer & Le Corre (1975) de 2012 à 2015 inclus et avec un SAN-Skalar (Grasshoff et al., 

2009 ; Strickland & Parsons, 1977) de 2015 à 2021. 

Pour la chlorophylle a (notée Chla ci-après), un litre d’échantillon a été immédiatement 

filtré sur un filtre en fibre de verre (Whatman GF/F 25 mm) à l'abri de la lumière et 

conservé à -20°C jusqu'à analyse. Les échantillons ont ensuite été analysés par HPLC après 

extraction dans du méthanol à 90 % (Zapata et al., 2000). 

 

2.3. Analyse de données 
Les analyses de données ont été conduites avec plusieurs packages du logiciel R (R Core 

Team, 2020). 

Pour chaque paramètre, les différentes mesures ont été agrégées par mois. Dans les cas 

où cela était nécessaire, les variables (Y) ont été transformées selon la transformation de 

Box-Cox afin de valider les hypothèses de normalité et d’homoscédasticité de la variance 

des résidus pour les modèles paramétriques (Box & Cox, 1964). 

Pour chaque site, et chacune des variables, les différentes séries temporelles ont été 

décomposées selon la méthode STL en trois composantes (fonction stl du package R 

intitulé ffp3) (Hyndman, 2021) : 

- la composante de tendance représente l’évolution lissée de la variable étudiée et 

traduit l’aspect général de la série temporelle ; 

- la composante saisonnière représente les variations périodiques, ici la périodicité 

choisie est une périodicité annuelle, car les variations saisonnières sont liées au 

rythme imposé par les saisons météorologiques ; 
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- la composante résiduelle comprend le bruit/les résidus qui sont des variations de 

faible intensité et de courte durée, de nature aléatoire et pas complètement 

explicables. 
Les variations des différents profils temporels entre les sites (site de référence DCE, 

AQUACULTURE, STEP) et entre les différentes profondeurs ont été étudiées grâce à des 

modèles additifs généralisés (GAM). Le GAM est une généralisation du modèle linéaire 

généralisé (GLM). Ce modèle utilise plusieurs techniques de régression pour explorer les 

relations entre les variables réponses (nutriments, Chla, température, oxygène) et les 

variables prédictives (sites, profondeur, temps). L’avantage du GAM réside dans le fait 

qu’il n’est pas nécessaire de faire une hypothèse préalable sur la forme fonctionnelle 

reliant les deux ensembles de variables car ces relations sont modélisées par des fonctions 

lissées (smooth). Le modèle GAM a été appliqué avec une distribution gaussienne avec 

une fonction de lien d'identité (Wood, 2017). 

La formulation des modèles, pour chaque variable, a été effectuée grâce à l’analyse des 

résidus du modèle, soit en appliquant le modèle sur les données transformées (après 

transformation BoX-Cox) ou sur les valeurs non transformées en fonction des besoins. 

Lorsqu’un effet de la saisonnalité est identifié (test d’autocorrélation) alors le GAM a été 

appliqué sur la variable sans saisonnalité (effet de la saisonnalité supprimé, il reste alors 

la tendance et le bruit résiduel). Lorsqu’il n’y a pas de saisonnalité identifiée alors le GAM 

est appliqué sur la valeur transformée (BoxCox). Enfin, lorsque le GAM indique un effet 

du temps non significatif alors le modèle est simplifié et une régression linéaire est 

appliquée à la place du GAM. Enfin, si l’ensemble de ces procédés ne permet pas de valider 

les hypothèses de validité des modèles alors un test de Friedman a été utilisé à la place. 

Une ANOVA a ensuite été réalisée pour tester la significativité des effets observés avec 

le GAM. Lorsque des effets significatifs ont été identifiés, des tests de contrastes ont été 

réalisés afin de visualiser les différences inter-sites grâce au package 'model based' et la 

fonction “estimate_contrasts()” (Madowski et al., 2020). 

Pour les variables mesurées par la sonde, les séries temporelles étant mesurées en 

continu au cours de la descente de la sonde, trois classes de profondeurs ont été choisies 

afin de pouvoir mieux visualiser les données. Elles ont été obtenues en moyennant les 

valeurs entre 1 et 5 m, 8 et 12 m et 18 et 22 m.  

 

3. Résultats 

3.1. Température 
 

La température ne présente pas de différence significative entre les 3 sites, quelle que 

soit la profondeur considérée (Figure 12).  
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Figure 12 : Évolution temporelle des valeurs moyennes de température en 
fonction des 3 classes de profondeur considérées (de haut en bas : 1-5 m ; 8-
12 m ; et 18-22 m) au niveau des 3 sites d’échantillonnage : DCE, le site de 
référence (en rouge) ; le site de l’aquaculture (en vert) ; et le site de l’émissaire 
de la station d’épuration de Calvi (en bleu). 

 

Pour l’ensemble des sites et quelle que soit la profondeur considérée, la température 

est minimale au mois de février et maximale en août (Figure 13). 
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Figure 13 : Évolution temporelle des profils verticaux de température au niveau des 
3 sites d’échantillonnage (de haut en bas : DCE, le site de référence ; le site de 
l’aquaculture ; et le site de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi). 

 

3.2. Oxygène 
La saturation en oxygène ne présente pas de différence significative entre les sites, 

quelle que soit la profondeur considérée (Figure 14).   
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Figure 14 : Évolution temporelle des valeurs moyennes d’oxygène en fonction des 3 
classes de profondeur considérées (de haut en bas : 1-5 m ; 8-12 m et 18-22 m) au niveau 
des 3 sites d’échantillonnage : DCE, le site de référence (en rouge) ; le site de l’aquaculture 
(en vert) ; et le site de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi (en bleu). 

 

En revanche une saisonnalité marquée est observée, avec un pic en juin (teneurs 

saturantes voire sursaturation en O2) sur l’ensemble des sites (Figure 15). 
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Figure 15 : Évolution temporelle des profils verticaux d’oxygène au niveau des 3 sites 
d’échantillonnage (de haut en bas : DCE, le site de référence ; le site de l’aquaculture ; et 
le site de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi). 

 

3.3. Nutriments 
Les concentrations en ammonium et en phosphate ne présentant pas une saisonnalité 

significative, les GAM ont été appliqués sur les données transformées uniquement (et non 

sur des données où la saisonnalité est supprimée). 

3.3.1. Ammonium  
Les concentrations moyennes en ammonium montrent des différences significatives 

entre le point de référence DCE et les deux autres sites, STEP et AQUACULTURE 

(Dunnett’s test p value < 0,0001 et p value = 0,0073, respectivement) (Figure 16). Les 

concentrations d’ammonium étaient significativement plus élevées sur les sites de 

pression par rapport au site DCE avant 2018. Depuis 2018, on observe une tendance 

inverse qui est la résultante d’une baisse des concentrations d’ammonium sur le site de 
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pressions tandis que les concentrations moyennes sont restées stables sur le site de 

référence DCE. 

 

 
Figure 16 : Évolution temporelle de la différence des moyennes marginales de 
concentrations moyennes d’ammonium sur le site de l’aquaculture versus le site de 
référence DCE (en jaune) et sur le site de la STEP versus le site de référence DCE (en bleu). 
La ligne en pointillés à 0 indique aucune différence entre les sites ; au-dessus de la ligne 
la différence est positive (concentration plus faible sur le site de référence DCE) ; au-
dessous de la ligne la différence est négative (concentration plus forte sur le site de 
référence DCE). 

 

 

Au niveau de l’aquaculture, une différence significative de la concentration en 

ammonium est observée en fonction de la profondeur (test de Friedman, p value = 

0.001985). En effet, la concentration en ammonium est significativement plus élevée à 10 

m et à 20 m par rapport à la subsurface (test de comparaisons multiples de Conover avec 

correction de Holm, p value = 0,0209 et p value = 0,0051, respectivement).  

Au niveau de l’émissaire de la STEP, il n’y a pas de différence significative de la 

concentration en ammonium entre les différentes profondeurs (Friedman test with holm 

correction p value = 0,4518). 

 

3.3.2. Phosphate 
Les concentrations moyennes de Phosphate montrent des différences significatives 

entre le point de contrôle DCE et le site de l’émissaire de la STEP, avec en moyenne une 
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concentration en phosphate deux fois plus élevée sur le site de la STEP (Dunnett’s test p 

value = 0,0033). En revanche, il n’y a pas de différence significative entre l’aquaculture et 

le point de contrôle DCE (Figure 17). 

 

 
Figure 17 : Évolution temporelle de la différence des concentrations moyennes 
marginales en phosphate sur le site de l’aquaculture versus le site de référence DCE (en 
jaune) et sur le site de la STEP versus le site de référence DCE (en bleu). La ligne en 
pointillés à 0 n’indique aucune différence entre les sites ; au-dessus de la ligne la 
différence est positive (concentration plus faible sur le site de référence DCE) ; au-dessous 
de la ligne la différence est négative (concentration plus forte sur le site de référence DCE). 

 

Au niveau de l’aquaculture et de l’émissaire de la STEP, aucune différence significative 

de concentration en Phosphate n’est constatée entre les différentes profondeurs (test de 

Friedman avec correction de Holm, p value = 0,2466 et ANOVA sur GAM, respectivement). 

 

3.3.3. Nitrite 
Concernant les concentrations en Nitrite, aucune différence significative n’est 

constatée entre les 3 sites (Dunnett’s test p value = 0,8904 et p value = 0,6655 

respectivement pour Aquaculture vs DCE et STEP vs DCE) (Figure 18). 
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Figure 18 : Évolution temporelle de la différence des concentrations moyennes 
marginales en nitrite sur le site de l’aquaculture versus le site de référence DCE (en jaune) 
et sur le site de la STEP versus le site de référence DCE (en bleu). La ligne en pointillés à 0 
indique aucune différence entre les sites ; au-dessus de la ligne la différence est positive 
(concentration plus faible sur le site de référence DCE); au-dessous de la ligne la 
différence est négative (concentration plus forte sur le site de référence DCE). 

 

Concernant les variations en fonction de la profondeur, aucune différence significative 

de la concentration moyenne de Nitrite n’est constatée entre les différentes profondeurs, 

que ce soit pour le site de l’aquaculture ou le site de l’émissaire de la STEP. 

 

3.3.4. Nitrate 
Les concentrations moyennes en nitrate sont significativement plus élevées sur le site 

de la STEP par rapport au point de contrôle DCE (analyse des contrastes, p value < 

0,0001). En revanche, il n’y a pas de différence significative entre l’aquaculture et le point 

de contrôle DCE (Figure 19).  
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Figure 19 : Évolution temporelle des concentrations moyennes en nitrate au niveau des 
3 sites d’échantillonnage : DCE, le site de référence (en rouge) ; le site de l’aquaculture (en 
vert) ; et le site de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi (en bleu). 

 

Au niveau de l’aquaculture, une différence significative de la concentration en nitrate 

est observée en fonction de la profondeur (test de Friedman, p value < 0,0001). En effet, 

la concentration en nitrate est significativement plus élevée en subsurface et à 20 m par 

rapport à 10 m (test de comparaisons multiples de Conover avec correction de Holm, p 

value < 0,0001 et p value = 0,00034, respectivement). 

Au niveau de l’émissaire de la STEP, il n’y a pas de différence significative de la 

concentration en nitrate entre les différentes profondeurs (ANOVA sur GAM, p value = 

0,839). 

 

3.3.5. Silicates 
Les concentrations moyennes en Silicates sont significativement plus élevées sur le site 

de l’émissaire de la STEP et sur le site de l’aquaculture par rapport au point de contrôle 

DCE (Dunnett’s test p value < 0,0001 et p value < 0,0001, respectivement) (Figure 20). 
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Figure 20 : Évolution temporelle de la différence des concentrations moyennes 
marginales en silicates sur le site de l’aquaculture versus le site de référence DCE (en 
jaune) et sur le site de la STEP versus le site de référence DCE (en bleu). La ligne en 
pointillés à 0 indique aucune différence entre les sites ; au-dessus de la ligne la différence 
est positive (concentration plus faible sur le site de référence DCE) ; au-dessous de la ligne 
la différence est négative (concentration plus forte sur le site de référence DCE). 

 

 

Concernant les variations en fonction de la profondeur, les concentrations moyennes 

en silicates sont significativement plus élevées en subsurface par rapport à la profondeur 

10 m et à la profondeur 20 m (test de comparaisons de Tukey, p value = 0,0013 et p value 

= 0,0012, respectivement). En revanche, sur le site de l’émissaire de la STEP aucune 

variation de la concentration en silicates n’est constatée en fonction de la profondeur. 

 

3.4. Chlorophylle a 

3.4.1. Comparaison entre site de contrôle et sites de 

pressions  
La concentration en chlorophylle a en subsurface ne varie pas significativement entre 

les 3 sites (Figure 21), avec respectivement en moyenne (toutes années confondues) une 

concentration de 0,258 ± 0,214 µmol/L, 0,293 ± 0,244 µmol/L et 0,297 ± 0,266 µmol/L 

pour le site de référence DCE, la STEP et l’aquaculture. 
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Figure 21 : Évolution temporelle de la différence des concentrations moyennes 
marginales de chlorophylle a sur le site de l’aquaculture versus DCE (en jaune) et sur le 
site de la STEP versus DCE (en bleu). La ligne en pointillés à 0 indique aucune différence 
entre les sites ; au-dessus de la ligne la différence est positive (concentration plus faible 
sur le site de référence DCE) ; au-dessous de la ligne la différence est négative 
(concentration plus forte à sur le site de référence DCE). 

 

3.4.2. Variation en fonction de la profondeur au niveau 

des sites de pressions 
Au niveau de l’aquaculture, la concentration de chlorophylle a est significativement 

plus élevée à 20 m par rapport aux concentrations mesurées en subsurface et à 10 m 

(Figure 22).  
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Figure 22 : Évolution temporelle des concentrations moyennes de chlorophylle a au 
niveau du site de l’aquaculture à 1 m (en rouge), 10 m (en vert) 20 m (en bleu). 

 

Au niveau de l’émissaire de la station d’épuration, les concentrations de chlorophylle a 

ne montrent pas de différences significatives entre les différentes profondeurs 

échantillonnées (Figure 23). Les concentrations moyennes de chlorophylle a varient entre 

0,334 ± 0,214 µmol/L en subsurface à 0,372 ± 0,304 µmol/L à 30 m. 
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Figure 23 : Évolution temporelle des concentrations moyennes de chlorophylle a au 
niveau du site de l’émissaire à 1 m (en rouge), 10 m (en vert) 20 m (en bleu) et à 30 m (en 
violet). 

 

4. Discussion et Conclusion 
D’après nos résultats, l’émissaire de la station d’épuration est caractérisé par des 

concentrations plus élevées en nitrate, ammonium et phosphate. Bien que ces 

changements ne modifient pas localement la biomasse phytoplanctonique (pas de 

différence significative de la chlorophylle a entre les sites), ils peuvent conduire à des 

déséquilibres des différents rapports stœchiométriques des nutriments dans la colonne 

d’eau. Les apports supplémentaires de nitrates et de phosphates sont connus pour 

accentuer les effets du changement climatique sur la structure de la communauté 

phytoplanctonique en favorisant la dominance des espèces phytoplanctoniques non 

siliceuses et pouvant conduire à des efflorescences d’algues toxiques de grande ampleur 

(Cabral et al., 2019 ; Glibert & Burkholder, 2018). Les composés toxiques libérés par ces 

efflorescences peuvent s'accumuler dans les poissons et les crustacés sauvages et 

d'élevage et avoir un effet toxique sur ces organismes mais aussi sur les   consommateurs 

humains (Barbosa et al., 2019 ; Brown et al., 2020). 

Concernant le site de l’aquaculture de la baie de Calvi, seules les concentrations en 

ammonium apparaissent significativement supérieures au site de référence. Dosdat 

(2001) a étudié l'excrétion des loups et a révélé qu'une part importante de l'azote ingéré 

était excrété sous forme d’ammonium (85-90%) et d'urée (10%). Dans leur étude en 

Méditerranée, Pitta et al. (1998) ont trouvé une différence significative dans l'ammonium 
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entre les cages et les sites de contrôle dans deux des trois fermes étudiées, ce qui confirme 

nos résultats. Aksu & Kocatas (2007) ont également détecté des augmentations 

significatives des concentrations d'ammonium entre les cages et les stations de contrôle 

dans deux des trois fermes piscicoles étudiées en Mer Egée. De même, Yucel-Gier et al. 

(2007), qui ont étudié les nutriments et la communauté benthique sur un site de 

pisciculture dans l'est de la mer Égée, ont constaté que les concentrations d'ammonium 

dans les stations aquacoles étaient plus élevées que celles des stations témoins au 

printemps, en été et en automne. 

Enfin, les concentrations en silicate sont plus faibles à la station de référence qu’aux 

stations anthropisées, probablement du fait de l'absence de rivière à proximité du site de 

référence. Le silicate provient, en effet, principalement des rejets terrigènes (Sospedra et 

al., 2018). Par ailleurs, le site de référence se trouve dans une zone moins protégée du 

vent et reçoit sans doute plus d’apports atmosphériques de silice.  

D'autres polluants non mesurés, comme les éléments traces métalliques pourraient 

également être rejetés dans la colonne d'eau par la rivière Fiume Seccu (à proximité de 

l’aquaculture) ou au niveau de la zone de mouillage située à côté de la zone de carénage 

de la ville. Cependant, une étude précédente a montré des concentrations en éléments 

traces métalliques inférieures aux valeurs toxicologiques de référence dans la baie de 

Calvi (Richir & Gobert, 2016). Des analyses plus approfondies portant sur d'autres 

substances chimiques (e.g., produits pharmaceutiques, pesticides, microplastiques) 

permettraient une meilleure évaluation de la qualité de l'eau de la baie de Calvi. 
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CHAPITRE III : 
La pression de l’émissaire de la 

station d’épuration de Calvi 

Image libre de droit. 
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Chapitre III : La pression de l’émissaire de 

la station d’épuration de Calvi 
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Abstract 

The growing urban population of the Mediterranean coasts generates a lot of sewage 

treated, in the best case, by wastewater treatment plants (WWTPs) which then discharge 

effluents in the marine environment. The Ichthyological community was studied to assess 

whether fish abundance, species richness and species composition were affected by the 

sewage discharge. Fish assemblages were evaluated by Underwater Visual Census (UVC) 

at three distances: near the outfall (0-50 m from the outfall), at an intermediate distance 

from the outfall (50-100 m) and at a farther distance from the outfall (100-150 m). In this 

study, fish assemblages, more or less distant from the potential contamination source, did 

not show significant differences in total abundance, diversity indices and species 

composition, whatever fish size-classes or season considered. Fish assemblage structure 

varies according to season but in the same way for all the transects, whether they are close 

or far from the pressure point. These surprising results demonstrate that sewage outfall 

impacts on fish assemblages are very different from one WWTP to another. Many factors 

(e.g., effluent treatment, outfall flow, area hydrology) may condition environmental 

impacts of this anthropogenic pressure and targeted studies need to be conducted to 

better understand local impacts on marine ecosystems.  

 

Key words: Sewage impact, Fish assemblages, Visual census, Mediterranean Sea 
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1. Introduction 

The increasing population and urbanization of the Mediterranean coasts generates a 

lot of sewage treated, in the best case, by wastewater treatment plants (WWTPs) which 

then discharge effluents into the marine environment. The discharged effluents often 

bring nutrients in excess (e.g., nitrogen, phosphorus) that can reduce oxygen levels 

leading to eutrophication (Carey & Migliaccio, 2009; Karydis & Kitsiou, 2012). Growing 

urban populations combined with the increasing use of synthetic products make the 

impact of effluents on marine ecosystems a major concern (Bernhardt et al., 2017; 

Chambers et al., 1997; Sumpter, 2009). Indeed, sewage effluents may also be a major 

source of various pollutants such as metals, pesticides, detergents, plastic sub-products, 

pharmaceuticals, and cosmetics (Čelić et al., 2019; Desbiolles et al., 2018; Loos et al., 2013; 

Wear & Thurber, 2015). WWTPs are not specifically designed to degrade these 

contaminants, and many are incompletely removed during typical sewage treatment 

processes (Margot et al., 2015). 

Wastewaters are generally treated in municipal WWTP to remove grease, settleable 

solids and floating matter (primary treatment), to degrade biological content of 

wastewater (secondary treatment) and finally to improve effluent quality before 

discharge into a receiving water column (tertiary treatment) (Stamou & Kamizoulis, 

2009). Appropriate treatment and evacuation are needed to reduce impacts on marine 

environment and associated socio-economic activities (e.g., tourism, fisheries, 

aquaculture). 

 

The impacts of exposure to sewage effluents on aquatic organisms have mainly been 

observed at the physiological level. Released substances can cause endocrine disruption 

resulting in a high degree of intersex or reduced fertilization success (Bahamonde et al., 

2015; Fuzzen et al., 2015). An increase in metabolic rate (Du et al., 2018, 2019; Mehdi et 

al., 2018) or behavioral changes have also been demonstrated such as irregular courtship 

or aggression behavior (McCallum, Bose, et al., 2017; McCallum, Krutzelmann, et al., 2017; 

McLean et al., 2019; Saaristo et al., 2014). At the community level, few studies have 

examined the impacts of exposure to sewage effluents and most have been conducted on 

marine hard-substrate assemblages or freshwater fishes (C. J. Brown et al., 2011; 

McCallum et al., 2019; Piola & Johnston, 2008; Ra et al., 2007; Tetreault et al., 2011; Yeom 

et al., 2007). Most of these studies show that sewage effluents can reduce species richness 

and favor the dominance of tolerant and/or invasive species (Azzurro et al., 2010; Smith 

et al., 1999).  

 

However, in the Mediterranean Sea, few studies have specifically investigated 

wastewater pollution on coastal fish assemblages (Azzurro et al., 2010; Bell & Harmelin-

Vivien, 1982; Guidetti et al., 2002, 2003). Furthermore, control sites used in these studies 

are several kilometers away from the effluent source. To determine the influence of this 

source of pollution on fish populations, it is necessary to understand the range of action 

of sewage effluents. Indeed, environmental impacts of effluents are generally located near 
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the source of discharge (Smith et al., 1999 and references therein) but the spatial scale 

may vary, depending on types of treatments, flows and depth of discharge (Stamou & 

Kamizoulis, 2009).  

 

In this study, we investigated the effects of sewage contamination on Mediterranean 

fish along a pressure gradient near the outfall (0-150 m) of the WWTP located in the Gulf 

of Calvi (Corsica, France). The specific aims were (i) to identify the effects of sewage 

effluent on wild fish populations at the different seasons and (ii) to determine the radius 

of effect of the sewage effluent on wild populations.  

 

2. Materials and Methods 

2.1. Sampling site 
The study was conducted in the Gulf of Calvi (Corsica, France), in the southern part of 

the Gulf where the sea outfall of the Calvi WWTP is located (N42°34.391', E8°45.437'). 

The Calvi WWTP was built in 1995 and manages treatment of wastewater from 3 

municipalities (Calvi, Calenzana and Lumio) with a permanent population of about 10,000 

inhabitants, which increases considerably during the tourist season (mainly in summer) 

to reach about 60,000 inhabitants. The WWTP collects domestic wastewater and a part of 

runoff water, which are then treated according to a primary treatment (by decantation) 

and a secondary treatment (by biological filtration). However, there is no tertiary 

treatment, and the effluent is not chemically disinfected before discharge. The WWTP can 

treat wastewater of 60,000 inhabitant equivalents and is equipped with an underwater 

pipeline with 3 diffusers (2 of which were operational at the time of the study) located 

approximately 200 m from the coast, on a bottom of 36 m depth. The daily flow from these 

outlets is approximately 1200 m3/day in winter and 4000 m3/day in summer. Diffusers 

are located at the lower limit of a Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile, 1813 meadow. In 

the vicinity of the outfall, the P. oceanica meadow presents a low density with patches of 

sand (Fontaine et al., 2022). A clear increase in sedimentary organic matter was observed 

near the diffusers (Fontaine et al., 2022). Macro-waste (e.g., wipes, periodical protection) 

is also regularly observed in quantity following by-passes carried out during maintenance 

operations on the water treatment system. 

 

2.2. Fish data 
Fish counts were carried out using Underwater Visual Census (UVC). Three transects 

of 50 m length and 2 m width were materialized, by ropes fixed in the substrate, near the 

outfall (0-50 m from the outfall), intermediate far from the outfall (50-100 m) and far 

from the outfall (100-150 m). In the following manuscript, these transects are noted as 

Close, Intermediate and Far, respectively. The transect counts made it possible to count 

all the 27 fish species characteristic of the area (Appendix A2), and to estimate their sizes 
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at ± 2 cm for sizes between 0 et 30 cm, ± 5 cm for sizes between 30 and 100 cm, and ± 10 

cm for sizes above 100 cm (precision evaluated from training on fish shapes positioned 

underwater). The counts were carried out simultaneously by the same three trained and 

inter calibrated divers. All counts were carried out between 8:00 a.m. and 10:00 a.m. to 

limit bias due to temporal variability. Counts were conducted once a month between 

August 2019 and August 2021 (except for some months, for technical reasons). A total of 

54 counts were conducted on each transect (162 in total). 

 

2.3.  Data analysis 

Data treatments, plots and statistical analyses were done using R version 3.5.3 (R Core 

team, 2020). Plots were created with the ggplot2 package (Wickman, 2016). For all 

tests, p value < 0.05 was considered a statistically significant difference. 

Differences in total abundance (all species combined) between transects were 

analyzed by different factors. The study design incorporates three factors: impact of the 

outfall (close, intermediate, and far transect), season (spring, summer, autumn and 

winter) and size classes of fish (small, medium, large). The size is estimated along three 

classes whose limits vary based on the species (Bell & Harmelin-Vivien, 1982; Francour, 

1984; Harmelin-Vivien et al., 1985). Francour (1990) defines these as being equal to 1/3 

of the maximum size. Maximum length of each species was obtained from fishbase.org. 

Seasons are defined according to the months of the year: the spring season corresponds 

to April/May/June with a mean water temperature of 15.74 ± 1.94 °C, the summer 

corresponds to July/August/September with a mean temperature of 23.28 ± 2.12 °C, 

autumn corresponds to the months of October/November/December with a mean 

temperature of 18.17 ± 2.12 °C and winter to the months of January/February/March 

with a mean water temperature of 13.80 ± 0.40 °C. Water temperature was systematically 

recorded during UVC counts. 

Differences in alpha diversity between transects were also studied. Specific richness, 

Shannon-Wiener and Pielou indices were calculated with the vegan package (Oksanen et 

al., 2020). The Shannon index was preferred to the Simpson index because it tends to be 

more sensitive to rare species in a community (Nagendra, 2002) therefore 

complementing the information on species richness.  

Changes in total abundance and diversity indices between transects were compared 

with a Kruskal-Wallis test using the “kruskal_test” function, with Bonferroni correction, 

on raw data since they all followed a non-normal distribution (Shapiro-Wilk, p > 0.05) 

even after transformation. The Kruskal-Wallis test, if significant (p value < 0.05) was 

followed by post hoc Dunn's test to verify differences across transect. 

Then, the fish assemblages were analyzed from the specific composition. For this 

purpose, relative abundance was calculated for each species and each count as follows:  
𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑛𝑢𝑚𝑏𝑒𝑟 𝑜𝑓 𝑖𝑛𝑑𝑖𝑣𝑖𝑑𝑢𝑎𝑙 𝑠𝑝𝑒𝑐𝑖𝑒𝑠

𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑛𝑢𝑚𝑏𝑒𝑟 𝑜𝑓 𝑠𝑝𝑒𝑐𝑖𝑒𝑠 𝑝𝑜𝑝𝑢𝑙𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛
 𝑋 100 % 
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Influence of outfall impact at 3 levels (close, intermediate, and far) was tested by 

permutational multivariate analysis of variance (PERMANOVA) with Bray–Curtis 

dissimilarity index (Borcard et al., 2011) using the “adonis” function of the vegan package 

(with 999 permutations and the Bray method). Afterwards, contrast methods were 

applied to test the pairwise differences between different levels of the factor using the 

“pairwise.adonis” function.  

Finally, we performed an indicator species analysis to determine if some species are 

characteristic of specific sample groups (Dufrêne & Legendre, 1997). Indicator species are 

defined as "species that are used as ecological indicators of community or habitat types, 

environmental conditions, or environmental changes" (De Cáceres et al., 2010). The 

indicator value of a species (IndVal) for a given group is defined as the product of two 

quantities, A and B. For abundance data, quantity A is defined as the average abundance 

of the species in the target group divided by the sum of the average abundance values over 

all groups. Quantity B is defined as the relative frequency of occurrence of the species in 

the target group (Cáceres & Legendre, 2009; De Cáceres et al., 2010). The indicator values 

are then tested by 999 permutations to identify characteristic members of the group. 

Corrections for multiple testing were applied with Holm correction.  

 

3. Results 

3.1.  Total abundance 

3.1.1. All seasons 

Overall, 27 species were recorded belonging to 7 families. The most common families 

were Sparidae (11 species) and Labridae (10 species). Mean total abundance (all species 

combined) on the transect near the outfall is 81.80 ± 70.69 individuals, 91.87 ± 68.91 

individuals on the intermediate transect and 94.30 ± 100.78 individuals on the transect 

far from the outfall. Total abundance showed no significant variation (Kruskal Wallis test, 

p value > 0.05) between transects regardless of size class (Figure 24). 
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Figure 24: Total abundances, according to size classes, of all 
species observed on close, intermediate, and far transects, 
with median, first and third quartiles (boxes). The asterisk 
symbol represents significant transect differences (*: p < 
0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.1.2. Per season 
Total abundance (all species) did not show significant differences between transects 

for any season (Figure 25). Although differences are not significant, mean total abundance 

is maximal in summer for the near and mid transects (106.91 ± 125.34 and 111.45 ± 

112.37, respectively) and in spring for the far transect with a mean total abundance of 

106.39 ± 84.86. Mean total abundances are minimal in Fall for all three transects (within 

a range of 62.33 individuals to 70.00 individuals, on average). 
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Figure 25: Total abundances, according to seasons, of all species 
observed on close, intermediate, and far transects, with median, first 
and third quartiles (boxes). The asterisk symbol represents significant 
transect differences (*: p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 
0.0001). 

 

 

3.2. Diversity indices 

3.2.1. All seasons 
Diversity indices show no significant difference between transects (Kruskal Wallis test, 

p value > 0.05) (Figure 26). Species richness ranged from 7.46 (close transect) to 8.20 

(intermediate transect). The Shannon index ranged from 1.21 to 1.34 (close transect and 

intermediate transect, respectively). Pielou’s evenness index ranges from 0.62 to 0.65 

(close and intermediate transects, respectively). 
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Figure 26: Alpha diversity indices on close, intermediate, and far 
transects, with median, first and third quartiles (boxes). The 
asterisk symbol represents significant transect differences (*: p < 
0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.2.2. Per season 
Whatever the season considered, diversity indices were not significantly different 

between transects (Kruskal Wallis test, p value > 0.05) (Figure 27). Species richness 

varied between 5.47 ± 1.61 and 9.22 ± 2.71 for the transect near the outfall, between 6.68 

± 1.53 and 10.06 ± 2.34 for the intermediate transect, and between 5.47 ± 2.01 and 9.72 ± 

2.49 for the far transect, with the lowest values recorded in winter and the highest in 

summer. The Shannon and Pielou’s evenness indices follow the same pattern as species 

richness, with the lowest values recorded in winter and the highest values in summer. 
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Figure 27: Alpha diversity indices, according to seasons, on close, 
intermediate, and far transects, with median, first and third quartiles (boxes). 
The asterisk symbol represents significant transect differences (*: p < 0.05), 
**: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.3. Fish species composition 

3.3.1. All seasons 
 

The PERMANOVA shows no significant difference in species composition of fish 

assemblages between the different transects (PERMANOVA, p value > 0.05). Three species 

represent more than 60 % of total species composition, whatever the transect considered. 

Indeed, Coris julis (Linnaeus, 1758) are predominant on the three transects with, on 

average, 40.37 ± 29.32 % on the close transect, 37.53 ± 23.60 % on the intermediate 

transect and 43.83 ± 29.26 % on the far transect. Spicara spp. (Spicara maena (Linnaeus, 

1758) and Spicara smaris (Linnaeus, 1758)) were the next most abundant species 

(between 10.64 and 18.22 % of the total species composition) and finally Boops boops 

(Linnaeus, 1758) (between 9.29 and 14.10 % of the species composition) (Figure 28). In 

addition, all species from the transect near the outfall were observed on the other 

transects. Four species (Dentex dentex, Labrus viridis, Scyliorhinus canicula, and Sphyraena 
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viridensis) were observed only on the intermediate transect in a very punctual manner 

(one to two times over all counts), while species Pagrus pagrus and Sparus aurata were 

observed only on the far transect.  

Indicator species analysis revealed no species significantly associated with any 

transect. 

 

 
Figure 28: Mean abundance (A) and mean relative abundance (B) of species counted at 
each transect (close, intermediate, and far from outfalls). 

 

3.3.2. Per seasons 

The PERMANOVA does not show a significant difference in species composition 

between transects, whatever the season considered (PERMANOVA, p value > 0.05) 

(Figure 29). In Winter, fish assemblage is mostly composed of Coris julis (between 59.11 

% and 68.33 %). In Spring, Coris julis is still predominant with relative abundances 

between 33.88 % and 49.38 % but Boops boops also has important relative abundances 

that range between 17.86 % and 26.04 % followed by Spicara spp. with relative 

abundances range between 10.96 % and 21.27 %. In Summer and Autumn, distribution 

of species is more evenly distributed with Boops boops, Coris julis, Spicara spp., Diplodus 

annularis (Linnaeus, 1758), Mullus sumuletus Linnaeus, 1758 and Spondyliosoma 

cantharus (Linnaeus, 1758) representing more than 60 % of species composition. 

Indicator species analysis did not reveal any species significantly associated with any 

of the transects, whatever the season considered. 
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Figure 29: Mean relative abundance of species, according to seasons, counted at each 
transect (close, intermediate, and far away from outfalls). 

4. Discussion 
In this study, the different transects, more or less distant from the potential 

contamination source, did not show significant differences in total abundance, diversity 

indices and specific composition of fish assemblages, whatever fish size-classes or the 

season considered. Fish assemblage structure varies according to season but in the same 

way for all the transects, whether they are close or far from the pressure point. Moreover, 

number of species (27 species) and specific composition, with the dominance of families 

Labridae and Sparidae, are similar to those obtained by previous authors on no-impacted 

P. oceanica meadows in the western Mediterranean (Bell & Harmelin-Vivien, 1982; 

Deudero et al., 2008; Guidetti, 2000; Guidetti et al., 1998; Moranta et al., 2006). Fish 

species are good indicators given their rapid response to environmental disturbances, 

their mobility allows them to react quickly to an environmental disturbance, by avoidance 

or attraction in a few days or a few hours (Guidetti et al., 2003), unlike benthic organisms 

which generally respond more slowly to changes in environmental quality (Guidetti et al., 

2003; Pomfret, 1991). In addition, compared to benthic fauna, fish have a relatively simple 

taxonomy that allows a rapid and reliable identification, which is recognized as an 

advantage for bio-monitoring studies (Stephens et al., 1988; Warwick & Clarke, 1993). 



107 
 

Some studies have shown a decrease in species richness of more than 60 % near 

pollution sources (Gray et al., 1992; Smith et al., 1999). However, most of the time 

significant changes in abundance and trophic structure of fish assemblages are observed, 

while species richness is not or only slightly impacted (Guidetti et al., 2003; Khalaf & 

Kochzius, 2002; Ribeiro et al., 2008). For this reason, more complex diversity or 

community structure indices, such as Shannon-Wiener or Pielou's evenness, seem to be 

more suitable for characterizing community responses to pollutants (Costello et al., 2001; 

McKinley & Johnston, 2010; Washington, 1984). Even so, in this study, even these indices 

do not differ significantly between transects.  

Few studies have investigated effluent impacts on fish communities in the 

Mediterranean Sea. In 1982, Bell and Harmelin-Vivien studied the influence of sewage 

outfalls on ichthyological populations associated with Posidonia oceanica meadows in 

Marseille (France).  The authors observed a greater density of planktivorous fish (e.g., 

Boops boops and Spicara smaris) in the vicinity of the outfall compared to a control site 

located about 2 kilometers away. Similarly in this study, across all transects 

planktonivorous fish had a high relative abundance in all seasons except winter. Guidetti 

et al. (2002) also observed that planktivorous fish and POM feeders were more abundant 

around the outfall, however species richness was about 27 % lower at the impacted site 

than at the control site while total abundance was 5 to 7 times higher at the outfall site. 

Moreover, Labridae, Sparids (Diplodus genus) and small Serranids appeared to be the 

most disturbed by the effluent with significantly lower abundances at the impacted site 

(Guidetti et al., 2002). In addition, Guidetti et al. (2003) showed that fish assemblage 

structures differed between the impacted and control sites throughout the year except in 

winter when these differences were reduced. In contrast, the authors find no significant 

differences in species richness between impacted and control sites. Similarly, in our study, 

species richness did not show significant differences between transects, regardless of the 

season considered. In a study to assess the impact of effluent on fish populations in Hawaii 

(Grigg, 1994), the author concluded that species richness was a poor indicator of the effect 

of sewage pollution and that changes in the relative abundance of fish were more relevant 

to define effluent impacts. Indeed, more pollution-tolerant fish such as PLA and POM 

feeders will tend to aggregate around outfalls due to the increase in nutrients and 

particulate organic matter introduced into the water column by the outfall effluent 

(Chabanet et al., 1995 and references therin; Scanes & Philip, 1995).  

In view of our results, with the absence of significant difference between transects and 

the presence of planktonivorous fish on all the transects considered, one of the 

hypotheses retained to explain these results, is that the zone of influence of the outfall on 

fish could be wider than the 150 meters. This would explain why no differences are 

observed between transects, if they are all positioned within the zone of influence of the 

outfall. Thus, differences in fish assemblage might be more pronounced if the far transect 

was positioned at a greater distance from the pollution source.  

In the scientific literature, effects of sewage outfall have been studied on various 

assemblages such as hard substrate sessile organisms (Terlizzi et al., 2002); plankton 

(Bianchi et al., 2003) or parasites (Mackenzie, 1999 and references therein). However, 
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marine communities most studied in relation to environmental impacts of wastewater are 

benthic assemblages and particularly soft bottom invertebrates. Assemblage structure is 

altered, with species tolerant to pollutants found predominantly in the vicinity of outfalls 

(mainly polychaetes), with a higher total abundance near the effluents related to the 

increase of tolerant species while diversity and specific richness decrease (Alve, 1995; 

Barras et al., 2014; Borja et al., 2000, 2003; Del-Pilar-Ruso et al., 2009; Ruso et al., 2007). 

Sessile invertebrate communities also appear to be more responsive to pollution than fish 

assemblages, with the diversity response of sessile coral species greater in magnitude 

than associated fish assemblages (Fabricius et al., 2005; Reopanichkul et al., 2009). These 

different responses could be explained by the fact that immobility of sessile invertebrates 

increases their exposure time to pollutants. In addition, many of these organisms are filter 

feeders with relatively simple diets and easily accumulate contaminants in their tissues 

and shells (Linton & Warner, 2003; McKinley & Johnston, 2010). Conversely, fish 

communities, although they may bioaccumulate high concentrations of contaminants due 

to their high trophic position, have a comparatively more varied diet and may have a 

greater capacity for physiological resistance and tolerance (Van der Oost et al., 2003; 

Wirgin & Waldman, 2004). It would be interesting to repeat this study by considering 

cryptic species (e.g., gobids and blennids) that are site-specific and less mobile, which 

could allow a more reliable visualization of the differences in abundance attributable to 

different levels of pollution (Azzurro et al., 2010; Guidetti et al., 2003). 

Nevertheless, in this study we believe that the absence of effects identified in relation 

to sewage outfall is not due to the choice of species monitored. Indeed, several studies 

have been carried out on the macrofauna of soft bottom substrate and foraminifera along 

a gradient of sewage outfall in the Bay of Calvi without showing any major disturbance. 

Water status qualification indices calculated from benthic communities did not show any 

disturbance with good or high Ecological Quality Status (EQS) values (based on AZTI 

Marine Biotic Index (AMBI) or Multivariate-AMBI (M'AMBI)), for all stations, including 

those near the outfall (Donnay et al., 2016). In addition, diversity indices (Shannon, 

Pielou’s evenness, and Rarefaction indices) showed stable trends along the entire 

gradient transect suggesting that the WWTP had no visible impact on foraminiferal 

diversity (Gerin et al., 2014). These studies show, on species other than fish and over a 

wider gradient than considered in this study, an absence of impact of the outfall on benthic 

fauna, at the community level. So, it is possible that the lack of difference between 

transects in our study is simply because wastewater does not impact fish communities in 

the Gulf of Calvi.  

Studies that have demonstrated impacts on fish, considered outfalls discharge effluents 

generated by large cities (Marseille, 1 million inhabitants in 1982) or in areas with more 

inhabitants per year than in our study area (30,000 and significantly more in summer for 

Guidetti et al., 2002, 2003) with furthermore recurrent technical problems often 

preventing complete treatment (Guidetti et al., 2002, 2003). Each sewage outfall is a 

special case depending on its location on the coast, its depth, the flow rate of the effluent, 

the date of installation and improvements made, the type of treatment and the frequency 

of untreated discharges during heavy rainfall or maintenance procedures. Although 
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highly concentrated discharges (black effluent with macro-waste and organic particles) 

were observed on two occasions during our study, these events remain rare. Nutrient 

measurements at the outfall site compared to a reference site located 2 km away in the 

Bay of Calvi, showed significantly higher values (about 2 fold) of ammonium, phosphate, 

nitrate, and silicate at the outfall site compared to the control site (Iborra et al., 

unpublished data). However, these characteristics do not appear to degrade the 

environment in a prolonged manner, as evidenced by our results and the previously cited 

studies on benthic macrofauna conducted at the same sites. The Bay of Calvi is widely 

open to the north with a submarine canyon dropping to more than 100 m at the exit of the 

bay. It is recognized that submarine canyons facilitate exchanges between coastal 

environment and open ocean thanks to upwelling of deep water and downwelling of 

surface water, which at the same time carries contaminants, nutrients, and sediments 

(Frankignoulle & Bouquegneau, 1990; Skliris et al., 2002). Moreover, local hydrology of 

the bay is marked by some specific wind regimes, by a currentology composed of two 

opposing gyres present in the Gulf of Calvi as well as a relatively large bathymetry due to 

the absence of a continental shelf around Corsica (Norro, 1995; Skliris et al., 2001). Water 

renewal of the bay is then ensured by all these processes which could promote the 

elimination of contaminants and thus a reduced impact of sewage effluents on marine 

environment. Thus, the absence of significant differences in the different ichthyological 

metrics between the transects studied in this study could simply be related to a very weak 

influence of this outfall. 

Through the bibliography conducted for this study, we were surprised to find that few 

studies (four to our knowledge) have been conducted on sewage effluents impacts on 

ichthyological communities in western Mediterranean. Furthermore, ecological impacts 

of marine pollution may be overestimated due to the tendency of journals to publish 

studies that find significant ecological impacts (Johnston & Roberts, 2009). 

 

5. Conclusion 
Finally, this study has highlighted that sewage outfall impacts on fish assemblage 

structure are very different from one WWTP to another. Many factors (e.g., effluent 

treatment, outfall flow, area hydrology) may condition environmental impacts of this 

anthropogenic pressure and targeted studies need to be conducted to better understand 

local impacts on marine ecosystems. Although no effects on fish assemblages were noted 

at community level in this study, it appears that the P. oceanica meadow located near the 

outfall is still damaged by discharged wastewaters (pers. com.). The vitality of the P. 

oceanica meadow is essential for this endemic species, which is already subject to 

numerous anthropic pressures (e.g., climate change, boat anchoring, invasive species), 

and for all ecosystem services related to meadows (e.g., habitat, fish nursery, coast 

protection against erosion, carbon sink). In addition, seagrass beds have been shown to 

reduce up to 50% relative abundance of bacterial pathogens capable of causing disease in 

humans, invertebrates, and fish (Lamb et al., 2017). There is thus a need for continued 

monitoring of effluent impacts whether on habitat or associated faunal communities. 
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Indeed, ever-increasing development of coastal areas as well as increasing temperature 

will affect quantity, toxicity, and bioavailability of some contaminants (Sokolova & Lannig, 

2008). Ecosystems subject to pollution must therefore be considered more vulnerable 

and efforts must be made to reduce or further improve the impacts of contaminants on all 

ecosystem compartments that are essential to each other. 
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2 Laboratoire d’Océanologie - Centre MARE - UR FOCUS- Université de Liège - Sart 
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Abstract 

 

To compensate for the decline of world fish stocks, marine aquaculture has widely 

developed in recent decades. It is therefore necessary to know the impact of these 

infrastructures on the environment and on wild fish populations. Although large-scale 

aquaculture operations have been extensively studied (e.g., salmon farms in Norway), few 

studies have focused on the production of small-scale aquaculture units. In this research, 

the objective is to study ichthyological populations along a small-scale marine fish 

farming production pressure gradient in order to determine the impacts on wild fish in 

the vicinity of this small aquaculture farm, which produces only 8-10 t per year of sea bass 

Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758). Thus, the aims of this study are (i) to identify the 

effect of cages on wild fish populations, (ii) to determine the effect of the radius of the 

cages on wild populations (iii) to determine if the effect is similar during every season. To 

do this, wild fish counts were carried out using Underwater Visual Census (UVC). Three 

transects of 50 m length and 2 m width were drawn close to the aquaculture (0-50 m from 

the cages), at intermediate distance from the cages (50-100 m) and at a farther distance 

from the cages (100-150 m) every season for two years. Our results clearly demonstrate 

the ability of a small marine farm to attract wild fish populations to the vicinity of the 
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cages. Total abundance and specific richness are significantly higher close to the cages 

compared to those at intermediate and farther distances. Total abundance around the 

cages is about 5 times higher than the abundance observed at intermediate or far distance 

from the cages. However, this attraction was very localized (< 50 m) with a sudden decline 

rather than a gradient. In our study species richness remained higher around the cages 

throughout the seasons. Seasonal variation did not significantly affect total abundance, 

indicating presence of resident species around the cages. The dominant species around 

the cages vary according to the ecological preferences of the species concerned. However, 

B. boops, O. melanura and D. sargus are the most strongly associated with the close farm 

transect. Finally, the low number of cages and the low density of fish per cage surely 

contributes to reducing the impact on wild fish populations. Small-scale aquaculture 

operations, with high quality requirements, could therefore be a good compromise for the 

development of a more sustainable aquaculture. 

 

 

Key words: Aquaculture, Marine fish farming; Small scale production; Wild fish 

populations; Anthropogenic pressures; Mediterranean Sea 

 

 

1. Introduction 

It is estimated that the world population will reach 9 billion by 2040 (UN, 2019). World 

population growth is one of the main causes of the global changes we are facing (Ripple 

et al., 2019). Indeed, the concomitant increase in human activities is altering terrestrial 

and marine ecosystems in a major and lasting way (Halpern et al., 2019, 2008). Growth in 

the world population has also led to an increased demand for food, both for human and 

animal consumption. Food consumption of fish has increased from 9.0 kg in 1961 to 20.5 

kg in 2018 (FAO, 2020). This development has led to an overexploitation of fish stocks in 

the world and particularly in the Mediterranean Sea, with 75% of fish stocks being 

exploited unsustainably (FAO, 2020). In this context, aquaculture, farming of aquatic 

organisms (e.g. fish, molluscs, crustaceans, aquatic plants), has great potential to provide 

sustainable sources of fish food, thus playing a key role in food security, nutrition, 

employment and economic development (Béné et al., 2015; Massa et al., 2017; Mohanty 

et al., 2019). 

However, farming finfish may also have adverse effects on marine ecosystems. 

Negative impacts of aquaculture are multiple and particularly affect benthic ecosystems, 

such as Posidonia oceanica meadows, both directly (e.g. shading, organic and inorganic 

enrichment of the environment) and indirectly (e.g. overgrazing) (Boudouresque et al., 

2020). Indeed, marine aquacultures cause discharges of nutrients (e.g. nitrogen, 

phosphorus) (Dosdat, 2001; Holmer et al., 2007; Holmer and Kristensen, 1992; Nickell et 

al., 2003), particulate carbon (e.g. faecal pellets and uneaten feed) (Fernandes et al., 2001; 

Holmer et al., 2007; Kutti et al., 2007; Valdemarsen et al., 2009; Wu, 1995) and chemicals 
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(e.g. copper in antifouling treatments and drug disease treatment) (Kalantzi et al., 2021; 

Rigos et al., 2010; Sapkota et al., 2008). Nutrient discharges can be detrimental to species 

richness and biodiversity of oligotrophic environments, particularly those that support 

endemic species (Tičina et al., 2020). However, the release of uneaten feed, combined with 

the physical structure of the cages, also attracts wild fish species in their immediate 

vicinity, thus altering natural distribution patterns (Dempster et al., 2010a; Holmer, 

2010). Food supply provides wild fish with a direct trophic supplement (Arechavala-

Lopez et al., 2010; Bagdonas et al., 2012; Ballester-Moltó et al., 2015; Callier et al., 2018; 

Fernandez-Jover et al., 2007b, 2008, 2011; Uglem et al., 2009, 2014) while the cage 

structures provide habitat for organisms which in turn attract other species (Bacher et al., 

2012; Boyra et al., 2004; Dempster et al., 2009, 2010a; Fernandez-Jover et al., 2008; Oakes 

and Pondella, 2009; Sanchez-Jerez et al., 2011, 2011; Sudirman et al., 2009; Tuya et al., 

2006; Valle et al., 2007).  

The impact of fish farms varies from one concession to another depending on the 

production system, site characteristics, hydrodynamics, species farmed, feed used and 

receiving ecosystem sensitivity (Holmer et al., 2008; Marino et al., 2011; Massa et al., 

2017; Sarà et al., 2006). Most studies compared fish assemblages under the cages to a 

much more distant control site, and only a few studies considered the distance factor 

when examining the effect of the cages (Bacher et al., 2012; Dempster et al., 2010a). In 

addition, most studies focused on large mariculture, with a significant annual production 

(> 100 t/year). Moreover, species composition and abundance of wild farm aggregated 

fish can differ significantly among farms, depending on the farm characteristics and 

season (Bacher et al., 2012; Fernandez-Jover et al., 2008).  

Consequently, for a sustainable development of the aquaculture industry and for 

efficient management of marine areas, specific knowledge of interactions between 

aquaculture and environment is essential. To this end, further studies in different regions 

are particularly needed to better understand the interactions between fish farming and 

wild fish populations. 

  

In 2016, 4,920 tons of farmed marine fish were produced in the French Mediterranean 

Sea, mainly sea bass Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758), gilthead sea bream Sparus 

aurata Linnaeus, 1758 and meagre Argyrosomus regius (Asso, 1801) (Mariojouls and 

Girard, 2020). Corsica, located in the north-western basin of the Mediterranean Sea, is 

regarded as the French region with the greatest growth potential in marine fish farming. 

The good natural conditions (e.g. long coastline and good water quality) allow production 

of about 1,000 tons of fish per year, of which 90 % are exported nationally or 

internationally (Préfecture de Corse, 2015; Mariojouls and Girard, 2020). In the bay of 

Calvi, the Spano marine farm has been raising sea bass (Dicentrarchus labrax) since the 

90s on a small area of sea (about 0.5 hectare). The Spano marine farm is also a member of 

the Syndicat des Aquaculteurs Corses (Corsican Fish Farmers' Union), which is part of a 

recognized quality approach (e.g., environmental monitoring of the farms, parasite 

monitoring of the fish, obtaining the Label Rouge) (Préfecture de Corse, 2015). 
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In this research, the objective is to study ichthyological populations along a small-

scale marine fish farming production pressure gradient in order to determine the 

impacts on wild fish in the vicinity of a small aquaculture farm, that produces only 8-10 t 

per year of sea bass Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758). This study aims (i) to identify 

the effect of cages on wild fish populations, (ii) to determine the effect of the radius of the 

cages on the wild populations and (iii) to determine if the effect is similar in all seasons.  

 

 

2. Materials and Methods 

2.1. Sampling site 

The study was conducted in the Gulf of Calvi (Corsica, France), in the southeastern part 

of the gulf where the marine farm is located (42.565890 N, 8.780701 E). This aquaculture 

has been installed since 1993, about 2 km away from the coast, on a 22 m deep bottom. 

The substrate consists of a Posidonia oceanica meadow, except under the cages where the 

substrate is mostly sandy. The aquaculture farm is composed of 8 cages (of 10 m in 

diameter) of 800 m3 in total, producing up to 10 tons of seabass (Dicentrarchus labrax) 

per year. The fish farm has the Label Rouge (since 2014) and organic (since 2018) labels 

which define maximum density per cage at 20 kg of fish/m3. Fish are generally fed once a 

day, preferably in the morning, but feeding frequency can vary greatly depending on the 

weather (conditioning access to the site) and can sometimes take place only once a week 

(pers. comm.). 

 

2.2.  Fish data 

Wild fish counts were carried out using Underwater Visual Census (UVC). Three 

transects of 50 m length and 2 m width were drawn near the aquaculture (0-50 m from 

the cages), at intermediate distance from the cages (50-100 m) and far from the cages 

(100-150 m). These transects are referred to as ‘Close’, ‘Intermediate’ and ‘Far’ in the 

study. The transect counts made it possible to count 37 fish species classically found in 

the bay of Calvi (Marengo et al., 2021) belonging to 12 families (see the list in Appendix 

A3) and to estimate their size (at ± 2 cm for size between 0 et 30 cm, ± 5 cm for size 

between 30 and 100 cm, and ± 10 cm for size above 100 cm, precision evaluated from 

training on fish shapes positioned underwater). The counts were carried out 

simultaneously by the same three trained and intercalibrated divers. All counts were 

carried out between 8:00 a.m. and 10:00 a.m. to limit bias due to daytime disturbance. 

Counts were conducted once a month (except in March 2020 due to technical reasons) 

between June 2019 and July 2021. A total of 73 counts were conducted on each transect 

(219 in total). 
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2.3. Data analysis 

Data treatment, plots and statistical analyses were conducted using R version 3.5.3. 

Plots were created with the ggplot2 package. For all tests, p value < 0.05 was considered 

as a statistically significant difference. 

Differences in total abundance (all species combined) between transects were 

analyzed by different factors. The study design incorporates three factors: the impact of 

the fish farm (close, intermediate, and far transect), the season (spring, summer, autumn 

and winter) and fish size classes (small, medium, large). The size is estimated along three 

classes whose delimitation varies based on the species (Bell and Harmelin-Vivien, 1983; 

Francour, 1984; Harmelin-Vivien et al., 1985). Francour (1990) defines these limits as 

being equal to 1/3 of the maximum size. Maximum length of each species was obtained 

from fishbase.org. Seasons are defined according to the months of the year: the spring 

season corresponds to April/May/June with a mean water temperature of 15.74 ± 1.94 

°C, the summer corresponds to July/August/September with a mean temperature of 23. 

28 ± 2.12 °C, autumn corresponds to the months of October/November/December with a 

mean temperature of 18.17 ± 2.12 °C and winter to the months of 

January/February/March with a mean water temperature of 13.80 ± 0.40 °C). Water 

temperature was systematically recorded during the counts performed. 

Differences in alpha diversity between transects were also studied. To do this, the 

specific richness, the Shannon-Wiener index and the Pielou evenness index were 

calculated with the vegan package (Oksanen et al., 2013). The Shannon index was 

preferred to the Simpson index because it tends to be more sensitive to rare species in a 

community (Nagendra, 2002) therefore complementing the information on species 

richness.  

Changes in total abundance and diversity indices between transects were compared 

with a Kruskal-Wallis test using the Kruskal test function, with Bonferroni correction, on 

raw data since they all followed a non-normal distribution (Shapiro-Wilk, p > 0.05) even 

after transformations. The Kruskal-Wallis test, if significant (p value < 0.05) was followed 

by post hoc Dunn's test to verify differences across transects. 

Then, the relative specific compositions of the fish assemblages were analysed. The 

relative abundance was calculated for each species and for each count as follows:  
𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑛𝑢𝑚𝑏𝑒𝑟 𝑜𝑓 𝑖𝑛𝑑𝑖𝑣𝑖𝑑𝑢𝑎𝑙 𝑠𝑝𝑒𝑐𝑖𝑒𝑠

𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑛𝑢𝑚𝑏𝑒𝑟 𝑜𝑓 𝑠𝑝𝑒𝑐𝑖𝑒𝑠 𝑝𝑜𝑝𝑢𝑙𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛
 𝑋 100 % 

 

Nonmetric Multidimensional Scaling (NMDS) was used to have a graphic ordination 

representation of differences in fish community composition according to the distance 

from the pressure point. NMDS was performed on the community relative abundance 

matrices using the “metaMDS” function of the “vegan” package with Bray–Curtis 

dissimilarity index (Borcard et al., 2011). Then, permutational multivariate analysis of 

variance (PERMANOVA) using « adonis » function of « vegan » package (with 999 

permutations and the Bray method) was computed to test the influence of the impact 

factor at the 3 levels of proximity (close, intermediate, and far). Afterwards, contrast 
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methods were applied to test the pairwise differences between different levels of the 

factor using the “pairwise.adonis” function.  

Finally, we performed an indicator species analysis to determine if some species are 

characteristic of specific sample groups (Dufrêne and Legendre, 1997). Indicator species 

are defined as "species that are used as ecological indicators of community or habitat 

types, environmental conditions, or environmental changes" (De Cáceres et al., 2010). The 

indicator value of a species (IndVal) for a given group is defined as the product of two 

quantities, A and B. For abundance data, quantity A is defined as the mean abundance of 

the species in the target group divided by the sum of the mean abundance values over all 

groups. Quantity B is defined as the relative frequency of occurrence of the species in the 

target group (Cáceres and Legendre, 2009; De Cáceres et al., 2010). The indicator values 

are then tested by 999 permutations to identify characteristic members of the group. 

Corrections for multiple testing were applied with Holm correction.  

 

3. Results 

3.1. Total abundance 

3.1.1. Full year comparison 
The most common families were Sparidae (13 species) and Labridae (12 species). All 

species were identified around the fish farm, except for 4 species that were only observed 

at intermediate or far transects: Pomadasys incisus (Bowdich, 1825), Ctenolabrus rupestris 

(Linnaeus, 1758), Labrus viridis Linnaeus, 1758 and Scyliorhinus canicular (Linnaeus, 

1758). The transect closest to the fish farm clearly presented a higher number of fish than 

the intermediate and far transects. Indeed, total abundance (all species combined) of the 

close transect was significantly higher than the intermediate (Dunn's test, p value < 

0.00001) and far transects (Dunn's test, p value < 0.00001), with a mean of 209.74/100 

m² (± 204.57) individuals/100 m² compared to 38.33/100 m² (± 49.00) individuals for 

the intermediate transect and 44.81/100 m² (± 68.44) individuals for the far transect. 

Total abundance of intermediate and far transects did not differ significantly (Dunn's test, 

p value = 0.602). Total abundance of small, medium, and large individuals showed the 

same pattern, with significantly more individuals on close transects, and no significant 

difference between intermediate and far transects (Figure 30). In addition, the close farm 

transect is characterized mainly by medium and large individuals, while intermediate and 

far transects are characterized by small- and medium-sized individuals. 
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Figure 30: Total abundances, according to size categories, of all species 
observed on close, intermediate, and far transects, with median, first and third 
quartiles (boxes). The asterisk symbol indicates significant transect 
differences (*: p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.1.2. Season comparison 
Total abundance (all species combined) is always significantly higher on close farm 

transects than on other transects, regardless of the season considered (Figure 31). The 

total abundance does not show a significant difference between the four seasons, 

regardless of the transect and size classes (Dunn's test, p value > 0.05). Maximum mean 

abundance was found in autumn for close and intermediate transects (276.44/100 m² SD: 

± 201.16 and 54.00/100 m² SD: ± 85.96, respectively) and in spring for far transects 

(55.95/100 m² SD: ± 98.14). Mean abundance is minimal in winter for the middle and far 

transects and in summer for the close transect. 
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Figure 31: Total abundance of all species observed on close, 
intermediate, and far transects, with median, first and third 
quartiles (boxes) according to the season. The asterisk symbol 
indicates significant transect differences (*: p < 0.05), **: p < 
0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.2. Diversity indices 

3.2.1. Full year comparison 
Species richness was significantly higher (Dunn's test, p < 0.0001) on the close farm 

transect (9.11/100 m² SD: ± 2.77 species in mean) compared to the intermediate 

(5.89/100 m² SD: ± 2.15 species in mean) and far transects (5.11/100 m² SD: ± 2.15 

species in mean). Concerning the Shannon index, there is no significant difference 

between transects. The Pielou index was significantly higher for the intermediate 

(0.71/100 m² SD: ± 0.23) and far (0.67/100 m² SD: ± 0.29) transects compared to the 

close farm (0.58/100 m² SD: ± 0.19) transect (Dunn's test, p value < 0.0001 and p value = 

0.001, respectively), indicating that species abundance in intermediate and far transects 

are more evenly distributed than those in the close farm transect (Figure 32). 
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Figure 32: Alpha diversity indices on close, intermediate, and far 
transects, with median, first and third quartiles (boxes). The 
asterisk symbol indicates significant transect differences (*: p < 
0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.2.2. Season comparison 

Regardless of the season, species richness is always significantly higher on the close 

farm transect than on the intermediate and far transects (Dunn's test, p value < 0.05) 

(Figure 33). The intermediate and far transects did not show any significant difference, 

except in summer when species richness was higher on the intermediate transect than on 

the far transect (Dunn's test, p value = 0.042). Mean number of species observed per 

season varied between 7.27/100 m² and 10.53/100 m² for the close farm transect, 

3.93/100 m² and 6.89/100 m² for the intermediate transect and 3.33/100 m² and 

5.95/100 m² for the far transect, with the lowest values being recorded in winter. 

Regarding the Shannon index, no significant difference was observed, except in summer 

where Shannon indices of close and intermediate transects are significantly higher than 

for the far transect (Dunn's test, p value = 0.016 and p value = 0.018, respectively). 
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Concerning the Pielou index, in spring, Pielou indices of the close cage transect are 

significantly lower than the intermediate and far transects (Dunn's test, p value = 0.010 

and p value = 0.009, respectively). In summer and autumn, Pielou indices of the close-

farm transect are significantly lower than those of the intermediate transect (Dunn's test, 

p value = 0.036 and p value = 0.025, respectively) (Figure 33). 

 

 
Figure 33: Alpha diversity indices, according to seasons, on close, intermediate, 
and far transects, with median, first and third quartiles (boxes). The asterisk 
symbol indicates significant transect differences (*: p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 
0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.3. Fish species composition 

3.3.1. Full year comparison 
Non-Metric Multi-Dimensional Scaling (nMDS) plot shows a distinction between the 

closest transect on one hand and the intermediate and far transects on the other hand 

(Figure 34). This is confirmed by the PERMANOVA, which reveals that specific 

composition of fish assemblage differs significantly between transects (PERMANOVA, p = 

0.001). The pairwise comparison test shows that fish assemblage is significantly different 

between the close farm and intermediate transects (pwc, p value = 0.003) as well as 

between the close farm and far transects (pwc, p value = 0.003). In contrast, there was no 

significant difference in species composition between intermediate and far transects 
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(pwc, p value = 0.750). Similar inter-transect differences are observed for the small, 

medium and large size categories. 

 

 
Figure 34: nMDS plot showing fish assemblage differences 
between close farm transect (in green), intermediate transect (in 
orange) and far transect (in purple). 3d stress: 0.15 

 

According to an indicator value analysis performed on relative abundances, among the 

37 species recorded, 6 showed a significant association with a transect or a combination 

of transects. Species significantly associated with the close farm transect were Boops 

boops (31.29 ± 28.59 %), Oblada melanura (14.09 ± 22.56 %) and Diplodus sargus (8.46 ± 

20.57 %). Although Spicara spp. represents a high proportion of species composition in 

the close farm transect, their abundance on intermediate and far transects does not allow 

them to be significantly associated with any particular transect. Species significantly 

associated with intermediate and far transects were Coris julis (23.13 ± 21.37 % and 22.53 

± 26.90, respectively), Diplodus annularis (11.11 ± 19.65 % and 11.82 ± 19.77, 

respectively) and Serranus scriba (10.10 ± 11.96 % and 10.37 ± 17.08, respectively) 

(Figure 35). 
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Figure 35: Mean abundance (A) and mean relative abundance (B) of species counted 
within each transect (close, intermediate and far from cages). 

 

3.3.2. Season comparison 
Indicator value analysis reveals that intermediate and far transects are characterized 

by the species Coris julis, Serranus criba and Diplodus annularis, regardless of the season 

considered. For the close farm transect, 3 species are significantly associated but vary 

based on the season. In winter, Boops boops is indicative of the close farm transect while 

Oblada melanura is indicative in spring and Diplodus sargus in summer. In autumn, no 

species is significantly associated with the close farm transect (Figure 36). 
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Figure 36: Mean relative abundance of species counted for each transect (close, 
intermediate and far away from cages), based on the season. 

 

4. Discussion 

4.1. Aggregation around the cages 
The aggregation of wild fish around fish farm cages has been the subject of several 

studies (e.g., Callier et al., 2018; Dempster et al., 2004, 2002; Tuya et al., 2006). However, 

the farms studied are generally industrial-scale aquaculture facilities, producing 

hundreds of tons of fish, fed with large quantities of commercial feed. In contrast, the 

aquaculture studied here is a small-scale family farm producing less than 10 tons per year 

of fish. 

Our results clearly demonstrate the ability of a small marine farm to attract wild fish 

populations to the vicinity of the cages. Total abundance and number of species is 

significantly higher near the cages compared to an intermediate and far distance from the 

cages. This observation echoes other studies that have demonstrated marine farms attract 

various organisms (fish, invertebrates, marine mammals and birds) (Boyra et al., 2004; 

Machias et al., 2004; Dempster et al., 2010b, 2009; Holmer, 2010; Bonizzoni et al., 2014; 

Díaz López, 2017). The attraction of wild fish to marine farms can be associated with a 

variety of mechanisms. First, aquaculture provides wild fish with a considerable quantity 
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of food through food waste and fecal pellets from farmed fish (Ballester-Moltó et al., 2015; 

Dempster et al., 2010b; Fernandez-Jover et al., 2011, 2008, 2007b, 2007a). In addition, the 

effect of the physical structure of cages in the water column, combined with the fouling 

community, act as a Fish Concentration Device (FAD) (Dempster et al., 2004; Machias et 

al., 2004; Sanchez-Jerez et al., 2011). Lastly, wild fish, particularly high trophic level fish, 

may also be attracted by the presence of fish in cages and/or the aggregation of forage 

fish around the cages (Arechavala-Lopez et al., 2015; Bayle-Sempere et al., 2013).  

In this study, a total of 33 species from 10 different families were spotted around the 

marine farm cages, which is similar or even higher than the number of species aggregated 

around cages in other studies conducted in the western Mediterranean (27 species for 

Dempster et al., 2002; 23 species for Ballester-Moltó et al., 2015; 33 species for 

Fernandez-Jover et al., 2008). In contrast, aggregation is significantly lower than that 

observed in other studies. Indeed, here the total abundance around the cages is about 5 

times higher than the abundance observed at an intermediate or far distance from cages. 

However, other studies carried out on larger aquaculture farms show abundances that 

are tens or hundreds of times higher than the control sites (52 to 2,837 times higher, 

Dempster et al., 2004; 301 to 505 times, Valle et al., 2007). As discussed above, the 

combination of persistent artificial food supply, possible chemical attraction of farmed 

fish, and physical cage structure strongly influences the attraction effect around the cages. 

The aquaculture farm studied here is a small structure with only 8 cages. In addition, the 

marine farm studied complies with the Label Rouge label which stipulates that the cages 

should not contain more than 20 kg/m3 of fish, which further reduces the number of fish 

in the cages and thus the quantity of food distributed. The lower aggregation observed 

around the cages compared to larger marine farms could therefore be explained by these 

factors. This hypothesis is supported by Dempster et al., 2002, who showed that counts 

around farms with the greatest number of cages, and thus more fish in cages and uneaten 

food, tend to present higher abundance and biomass.  

However, this attraction was very localised (< 50 m) with a sudden decline rather than 

a gradient. Indeed, intermediate and far positions do not show significant differences 

between them either in diversity or species composition or even in abundance. These 

observations are similar to previous studies with bigger fish farms (Bacher et al., 2012; 

Dempster et al., 2010b, 2009). 

Aggregations of wild fish around aquaculture farms is a well-known phenomenon that 

would mitigate potentially negative impacts of aquaculture activities (Bayle-Sempere et 

al., 2013; Vita et al., 2004). Indeed, a recent study showed that aggregated wild fish can 

remove up to 25% of particulate waste from the marine farm, depending on the biomass 

and assemblage of wild fish around the cages (Ballester-Moltó et al., 2017). Thus, the 

consumption of food scraps by wild fish would reduce the negative impact of organic 

discharges that can be detrimental to the seabed biocenosis. However, wild fish also 

increase nitrogen and carbon loads to the water column through fecal leaching, which 

affects the pelagic system and waste dispersal (Fernandez-Jover et al., 2007b). 

Aggregation of wild fish around cages also promotes interactions between farmed and 

wild fish. These interactions can lead to different environmental risks. One of the main 
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risks are genetic interactions between escaped farmed organisms and wild fish 

communities (Grigorakis, 2010). Spontaneous reproduction of farmed fish can also lead 

to genetic contamination in the marine farm environment through the release of gametes 

(Dimitriou et al., 2007). Mediterranean marine aquaculture is dominated by open cage 

systems and, therefore, the possible flow of pathogens from farmed to wild organisms, 

and vice versa, is inevitable (Grigorakis and Rigos, 2011). Finally, chemicals from feed, 

structural maintenance and farmed fish health are frequently found in the water column 

and sediments in the vicinity of aquaculture cages (e.g., heavy metals, antibacterial drugs, 

organochlorine compounds) (Basaran et al., 2010; Belias et al., 2003; Costello et al., 2001; 

Rigos & Troisi, 2005; Sapkota et al., 2008). 

In addition, since fishers (professional and recreational) cannot fish below and in the 

immediate vicinity of fish farms, these serve as small marine protected areas. However, 

aggregation of wild fish, like the protection, is very localised (a few dozen meters). High 

trophic level species (e.g., Thunnus thynnus, Seriola dumerili, Coryphaena hippurus), with 

high commercial value, are present occasionally and back-and-forth movements are 

therefore frequent. The attraction effect of cages is well known to local fishermen who 

regularly fish around the concession (Iborra et al., unpublished data) which could 

increase the vulnerability of the aggregated fish to fishing activities. Several studies have 

demonstrated inward-outward movements of some species (Arechavala-Lopez et al., 

2010; Uglem et al., 2009). These movements do not occur in high densities or in a 

synchronised manner, which would not allow for an effect on catchability of the fishery 

even though fishing effort is greater in the vicinity of the marine farm (Bacher and Gordoa, 

2016). Nevertheless, the influence of farms on wild fish can vary significantly from one 

concession to another, which could also be the case regarding the interaction between 

aggregated wild fish and local fisheries (Bacher and Gordoa, 2016). Studying this 

phenomenon would be interesting. 

 

4.2. Composition of the aggregated wild fish 

assemblage around cages 
In general, wild fish assemblages aggregated around marine farms are mainly 

dominated by a few species (Bacher et al., 2012; Dempster et al., 2009, 2004; Fernandez-

Jover et al., 2008; Valle et al., 2007) which can alleviate the positive effect of the artificial 

habitat created by the cage structure and ultimately reduce the biodiversity (Riera et al., 

2014). However, in our study species richness remained higher around the cages 

regardless of the season. On the other hand, the Pielou index is lower near the cages 

compared to intermediate and far distances, which shows that abundances are not equally 

distributed among species. Indeed, in terms of species composition, B. boops, O. melanura 

and D. sargus are the most strongly associated with the close farm transect. B. boops, O. 

melanura and T. mediterraneus are usually the most frequently observed species around 

aquaculture cages and appear to be the most common members of wild fish assemblages 

on many Mediterranean aquaculture farms (Dempster et al., 2004, 2002; Valle et al., 
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2007). D. sargus is also often associated with cages although it is less frequently cited 

(Bacher and Gordoa, 2016; Šegvić Bubić et al., 2011). Species observed and their 

prevalence around the cages throughout the year indicate that these species are resident 

and non-migratory. The variation in the composition of fish assemblages and dominant 

species in aggregations is significant across farms. Indeed, Fernandez-Jover et al., 2008, 

demonstrated that species dominance between the 3 farms studied (separated by tens of 

kilometers) was significantly different between farms. This variation in fish assemblages 

around the farms could be attributed to the site topography (e.g., coastal morphology, 

depth), environmental conditions (e.g., current, temperature), composition of fish 

assemblage in surrounding waters, or farm characteristics and farming dynamics (e.g., 

farmed species, number of fish per cage, type of food, quantity of food lost) (Ballester-

Moltó et al., 2015; Dempster et al., 2002; Fernandez-Jover et al., 2008; Otterå and Skilbrei, 

2014). 

One of the major factors driving the fish assemblage composition is the seasonality 

(Dempster et al., 2005; Fernandez-Jover et al., 2008; Valle et al., 2007). Seasonal variation 

is obviously related to environmental variables such as photoperiod and temperature that 

directly affect fish which are poikilothermic species. Interestingly, in our study total 

abundance around the marine farm does not vary significantly between seasons. Indeed, 

attraction of wild fish around the cages is constant throughout the year, with resident 

species, similar to what has been shown in previous studies (Bacher et al., 2012; Dempster 

et al., 2009; Valle et al., 2007).  Nevertheless, tendency shows that total abundance is 

minimal in winter and summer across all transects. Despite maximum water 

temperatures, increased amount of food pellets fed to cultured species, and thus high 

availability of food pellets to wild fish during summer, this season is not associated with 

the highest abundance of aggregated fish. Therefore, beyond the availability of food that 

attracts wild fish (Tuya et al., 2006), other factors play a role to determine the composition 

and size of assemblages around fish farms. These factors may include reproductive 

behavior or seasonal migrations of wild fish between offshore and inshore areas. The 

species composition of intermediate and far areas did not vary significantly between 

seasons with C. julis, S. scriba and D. annularis dominating the fish assemblage. All around 

the fish farm, substrate being mainly composed of a P. oceanica meadow, these species 

are strongly present in this biotope. However, dominant species around cages vary 

according to the season considered. In winter, B. boops is the dominant species in the 

assemblage, while O. melanura is dominant in spring and D. sargus in summer. In autumn, 

no species is significantly associated with close farm area despite the presence in numbers 

of B. boops and Spicara spp. which are also abundantly present in the intermediate and far 

distances. In the Mediterranean Sea, B. boops is a significant component of wild fish 

assemblages around off-shore cages (Fernandez-Jover et al., 2008), especially during 

winter (January-April) (Valle et al., 2007). Oblada melanura is also among the dominant 

species in fish assemblages around Mediterranean fish farms (Dempster et al., 2002; Valle 

et al., 2007). Although present throughout the year (except in winter in our study), their 

abundance is highest during spring which corresponds to their reproductive stage 

(Ballester-Moltó et al., 2015). White seabream D. sargus were only counted during the 



130 
 

warmest periods of the year (summer and autumn) because they prefer other habitats 

during their winter and spring breeding period. Indeed, white seabream D. sargus 

temporarily migrate to deeper waters (> 40-50 m) during the spawning season (Divanach, 

1985; Giacalone et al., 2022; Harmelin-Vivien et al., 1995; Pastor, 2008). In addition, the 

migratory behavior of some large predatory fish such as bluefin tuna Thunnus thynnus, a 

species observed on three occasions in our study farm, may also be altered due to the 

attraction of some fish farms in the Mediterranean (Arechavala-Lopez et al., 2015).  

 

5. Conclusion 
In conclusion, even a small-scale marine fish farm has an aggregative effect on wild fish 

populations but of minor magnitude without affecting diversity around the cages, unlike 

what was observed in larger farms. Seasonal variation did not significantly affect the total 

abundance, indicating mainly the presence of resident species around the cages. The 

dominant species around the cages vary according to the ecological preferences of the 

species. As for the other fish farms, aggregation of wild fish near the cages is very limited 

in space (< 50 m). The low number of cages and the low density of fish per cage surely 

contributes to reducing the influence on wild fish populations. One of the risks of marine 

farming is the escape of some individuals into the environment, which may generate 

genetic interactions or introduce pathogens into wild populations (Dempster et al., 2004; 

Grigorakis and Rigos, 2011). However, low density of cages limits the emergence of 

diseases among farmed fish and the Label Rouge label imposes strict specifications 

prohibiting use of drugs in farmed fish. In addition, studies conducted on trace element 

concentrations in Corsican farmed fish have shown generally lower concentrations in 

farmed fish than in wild fish (Marengo et al., 2018). Similarly, farmed fish have also shown 

very good nutritional qualities for human health (Amoussou et al., 2022). Small-scale 

aquaculture operations, with high quality requirements, could therefore be a good 

compromise for the development of a more sustainable aquaculture. Nevertheless, the 

development of aquaculture must be done in a reasoned manner to avoid repeating the 

same mistakes as land-based agriculture. As species farmed are mainly carnivorous, most 

of the feed used for fish consists of fish meal and fish oil (Kousoulaki et al., 2015). It is 

unfortunate that small pelagic fishes, that are perfectly suited for human food 

consumption and are also fundamental for the trophic web, are processed into animal 

feed. Indeed, their nutritional value is then lost for humans, their use contributes to the 

depletion of fish stocks and thus removes resources needed for southern countries 

(Goldburg and Naylor, 2005; Grigorakis and Rigos, 2011; Jacquet and Pauly, 2008; Pauly 

et al., 2005). New marine farms are further innovating in multi-trophic aquaculture, a 

practice of raising various species whose development depends on each other (Israel et 

al., 2019; Troell et al., 2003). The species are then complementary and grow together to 

provide both food while cleaning and improving the culture environment (e.g., filtering 

water with algae, slowing oxygen depletion) and helping to combat climate change. 

 



131 
 

Author Contributions: Laura Iborra: Funding acquisition, Conceptualization, 

Methodology, Data curation, Formal analysis, Investigation, Visualization, Writing - 

original draft preparation. Michel Marengo: Data curation, Writing - review & editing. 

Pierre Lejeune: Funding acquisition, Conceptualization, Resources, Supervision, Writing - 

review & editing. Sylvie Gobert: Funding acquisition, Conceptualization, Resources, 

Supervision, Writing - review & editing. Philippe Cuny: Funding acquisition, 

Conceptualization, Resources, Supervision, Writing - review & editing.  

Acknowledgments: This work was supported by the Territorial Collectivity of Corsica 

and the Rhône-Mediterranean and Corsica Water Agency, as part of the STARECAPMED 

project research (Station of Reference and Research on Change of local and global 

Anthropogenic Pressures on Mediterranean Ecosystem Drifts). This study was carried out 

as part of Laura Iborra's PhD thesis (in progress), funded by the National Association for 

Research and Technology (ANRT), by the CIFRE subvention, in co-supervision between 

Aix-Marseille University, Liège University and STARESO. We thank the STARESO team for 

counting fish in 2019, 2020 and 2021. This paper has the MARE number MARExxx. 

 

Conflicts of Interest: The authors declare no conflict of interest. The funders had no 

role in the design of the study; in the collection, analyses, or interpretation of data; in the 

writing of the manuscript, or in the decision to publish the results. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



132 
  

CHAPITRE V : 
La pression de pêche récréative en 

Balagne 

Embarquement à l’aube en Baie de Calvi, Corse. 

© Laura Iborra. 



133 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



134 
 

Chapitre V : La pression de la pêche 
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Abstract 

Recreational fishing is a growing concern in the management of fishery resources given 

its economic impact, the number of people involved and the magnitude of catches. Even 

though recreational fishing has a real impact on marine resources and ecosystems, this 

activity has been much less studied than commercial fishing. This study on marine 

recreational fishing in Balagne (Corsica, France, north-western Mediterranean) has 

enabled the collection, for the first time in this region, of data on population size of 

recreational fishermen, their sociological profiles, their fishing habits, and more 

specifically, catch data related to boat fishing. A large telephone survey (i.e. 387 

households called) estimated the proportion of recreational fishermen in the population 

to 5.68 %, the vast majority of whom are men (92.86 %). Average age varied significantly 

according to the type of fishing practiced: 38.4 years for spearfishing, 50.2 years for shore 

fishing and 56.4 years for boat fishing. Shore fishers practice no-kill more than boat 

fishers (90.00 % and 56.67 %, respectively). Photographic protocol, fishing logbooks and 

boarding provided robust data on catch composition and fishing characteristics. 

Concerning boat fishers, catches per unit of effort (CPUE), estimated from boarding data, 

are 1.03 (± 1.51) number of individuals/hour/fisher and 222.32 (±318.94) g/hour/fisher. 

Despite the great diversity among the species caught (49 species), Serranus cabrilla, 

Pagellus bogaraveo, Spondyliosoma cantharus and Serranus scriba are overly represented 

in number among species of marine fish caught by boat fisher, and Dentex dentex, Seriola 

dumerili, Coryphaena hippurus and Thunnus thynnus are overly represented in weight. 

Among all individuals caught and measured, about one out of two individuals (48.97 % of 

mailto:iborra.laura@gmail.com
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catches) does not reach the authorized regulatory mesh size. This study reveals the need 

to establish monitoring, surveillance, and control programmes to ensure sustainability of 

fish stocks and fisheries, including recreational fishery. 

Key word: recreational fishing; boat fisher ; social profiles; CPUE; Mediterranean Sea 

 

1. Introduction 

Exploitation of fishery resources has become a major issue relating to conservation at 

the global scale. Although commercial fishing is considered one of the main causes of fish 

stock decline (Botsford et al., 1997; Christensen et al., 2003; Hilborn et al., 2003; Pauly et 

al., 2003; Smith, 2002), recreational fishing is recognized as one of the most widely 

practiced leisure activities (Arlinghaus et al., 2015, 2002; Ihde et al., 2011; Venturini et al., 

2017). Recreational fishing is defined as the harvest of aquatic animals (principally fish), 

for sport or recreation, that are not the primary food resource and are not sold (FAO, 

2012; Pitcher and Hollingworth, 2002). Several studies have demonstrated the 

importance of its biological impact on fish stocks (Coleman et al., 2004; Cooke and Cowx, 

2006, 2004; Ihde et al., 2011; Lewin et al., 2006; McPhee et al., 2002; Post et al., 2002; van 

der Hammen et al., 2016; Veiga et al., 2010) and its socio-economic impact (Armstrong et 

al., 2013; Borch et al., 2011; Herfaut et al., 2013; Hyder et al., 2018).  

 

Commercial fisheries catches by country are documented since 1950 by the Food and 

Agriculture Organization (FAO), which is not the case for catches from recreational 

fisheries (Freire et al., 2020). Recent estimates suggest that recreational catches amount 

to 900,000 tonnes per year, with significant regional variability (Freire et al., 2020). Yet, 

in Europe, recreational fishing has been excluded from fish stock assessment for many 

years due to the lack of reliable catch estimates (Hyder et al., 2017; Pawson et al., 2008). 

Depending on the regulations of each country, this activity is not always subject to 

declaration, and practitioners are difficult to count and monitor. Unlike commercial 

fishing, the absence of a monitoring programme for recreational fisheries has led to a lack 

of time series on evolution and catches of recreational fisheries (Lewin et al., 2006; Unal 

et al., 2010). Moreover, the sparse dimension of the activity, the multitude of techniques 

used, and the heterogeneity of practitioners involve important human and temporal costs 

for monitoring purposes.  

Nevertheless, several studies argue that recreational fishing may have similar or 

greater effects on fish populations than commercial fishing (Coleman et al., 2004; Font 

and Lloret, 2014; Lewin et al., 2006; McPhee et al., 2002; Rangel and Erzini, 2007). Indeed, 

in recent years, recreational fishing has become widely democratised, especially with the 

technological progress of pleasure boats, associated equipment and fishing gear. Indeed, 

in addition to the improvement of boat engines now enabling to navigate on longer 

distances, faster and in a safer way, technologies also enable users to locate fishes more 

easily, in particular with the help of GPS and depth finder technologies but also to fish in 

deeper areas with the help of electric reels or hoist (Cooke et al., 2021; Cooke and Cowx, 
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2006; Thurstan et al., 2018). Synthetic fibers used for fishing lines, replacing 

monofilament, have also increased the strength of lines allowing a higher rate of fish 

capture. Realism of lures has also been greatly improved, integrating lights or even smells 

(Cooke et al., 2021; Thurstan et al., 2018). All of these equipment developments provide 

recreational anglers with more tools to fish in more distant or deeper areas, and to land 

more and larger fish (Cooke and Cowx, 2006). 

In the Mediterranean Sea, recreational fishing is particularly important as it represents 

more than 10 % of the total production of all fisheries (EU, 2004), where commercial 

fishing is mainly artisanal, at a small scale and limited to coastal areas (Morales-Nin et al., 

2005). Yet, in many regions, recreational fishing is a bias in stock assessment and an 

obstacle to fishery management (Lloret et al., 2008; Pauly and Zeller, 2016), first because 

the exact total biomass taken by recreational fishery is unknown, and second, because the 

activity represents a major component of illegal, unreported and little or unregulated 

catches (Ben Lamine et al., 2018; Moutopoulos et al., 2013). Socio-economic surveys of 

recreational fishers also make it possible to identify factors that determine the type of 

fishing practiced, the species targeted or the fishing locations, and are therefore valuable 

tools for recreational fishery management (Jiménez-Alvarado et al., 2019; Martin et al., 

2016; Young et al., 2016). 

In France, marine recreational fishing is not subject to any declaration (except in some 

Marine Protected Areas) or fishing permit, therefore, data on this activity is particularly 

sparse. Recreational fishing is subject to regulations of the Rural and Maritime Fishing 

Code (Articles R921-83 to R921-93) and several species are regulated either by a 

prohibition of fishing or certain fishing techniques, or by minimum catch sizes. 

Due to the fluctuating nature of recreational fishing characteristics from region to 

region (e.g., species, regulations, gear, cultural context), specific local studies are needed 

to take this activity into account in the overall management of fish stocks. This study on 

recreational fishing in Balagne (Corsica, France, north-western Mediterranean) collected, 

for the first time in this region, data on the number of recreational fishers, their 

sociological profiles, their fishing habits and more specifically catch data concerning boat 

fisher. Surveys on recreational fishing are essential to provide data on the status of fish 

populations and the actual exploitation of fishery resources in order to improve coastal 

zone management. 

 

2. Material and methods 

2.1. Study site 

The study was conducted in Balagne, a region located on the northwest coast of Corsica 

(France) (Figure 37). This region connects Pietralba to Galeria and includes 36 

communes, gathered in two communities of communes: Calvi - Balagne (12,572 

inhabitants in 2019) and L'Ile Rousse - Balagne (10,653 inhabitants in 2019), with a total 

of 23,225 inhabitants (INSEE, 2022).  The Balagne coastline is about 90 km long and is 
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mostly composed of granite cliffs interspersed with large beaches spread along the coast. 

The continental shelf is very narrow in this region (unlike the east of the island) and does 

not exceed 2 to 3 kilometers of width on average (Pelaprat, 2000). 

Two fishing reserves are present on the study site: the fishing reserve of Calvi and the 

fishing reserve of L’Ile-Rousse, where scuba diving, recreational and professional fishing 

are prohibited. A terrestrial and marine Natura 2000 area (protected area belonging to an 

European network) was created in 2016 and partially includes 3 communes of Balagne 

(Calenzana, Calvi and Galéria) (Figure 37). 

 

 
Figure 37: Map of Balagne study area (Corsica, France). In red, the area where 
recreational fishers were sampled, the stripes represent Natura 2000 areas. 

 

2.2.  Field counts 

In order to take into account the spatial distribution of recreational fishing activity 

across the Balagne region, counts of fishers along the entire Balagne coastline were 

carried out from the land using binoculars. In June and July 2020, counts were carried out 

twice a week: once during the work week (Monday to Friday) and once during the 

weekend, in a randomly selected area of the Balagne region. In total, 17 surveys were 

conducted with at least 4 separate counts per area. The start counting time was randomly 

chosen between 8:00 am and 8:00 pm. 
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In addition, special attention was paid to the bay of Calvi thanks to opportunistic counts 

conducted during boat trips by the STARESO oceanographic research station during 

various scientific activities. This monitoring took place from February 2019 to July 2020 

with a total of 90 counts at various times of the day. Fixed time counts were also carried 

out from the Revellata lighthouse (viewpoint located high in the Bay of Calvi) to estimate, 

more precisely, the spatial distribution of the activity in the Bay of Calvi. Counts were 

carried out 3 times per day (at 8 am, 12 pm and 5 pm). In total, 185 counts were carried 

out between January 2020 and July 2020. 

Each fisher observation was recorded with associated geographic coordinates and 

mapped using Quantum (GIS) 2.18.25 software. All maps in this study were composed, 

edited and exported using this software. The reference system used for these elaborations 

is WGS84. 

 

2.3. Telephone surveys 

In order to have an initial estimate of the number of local recreational fishers, we 

conducted a large telephone survey throughout the Balagne region. To ensure that the 

population sample was representative of the Balagne population, a minimum sample size 

was calculated using the formula established by Ardilly and Tillé, (2006): 

 

𝑆𝑎𝑚𝑝𝑙𝑒 𝑠𝑖𝑧𝑒 𝑟𝑒𝑞𝑢𝑖𝑟𝑒𝑑 =

𝑧2 ∗ 𝑝(1 − 𝑝)
𝑒²

 

1 + ( 
𝑧2 ∗ 𝑝(1 − 𝑝)

𝑒2𝑁
 )

 

With: 

z = z-score (= number of standard deviations of a given proportion from the 

mean), it is set at    1.96 when the desired confidence level is 95% (normal 

distribution) 

 e = margin of sampling error, here set at 5% (0.05) 

p = estimated prevalence, when the prevalence is unknown as is the case here, 

the prevalence is set at 0.5 

 N = size of the population of Balagne estimated at 23,225 inhabitants, according to 

INSEE (2022). 

Thus, estimated sample size, with a 95% confidence level and a 5% margin of error, 

was set at 378 respondents minimum. Sampling was then carried out by random selection 

from the 2017 Corsica telephone directory, taking into account the number of households 

per commune to ensure that the number of households selected was proportional to the 

commune’s size. 

387 survey respondents were obtained. To reach this number, 2,569 calls were made 

between March 23 and April 06, 2020. When a recreational fisher is identified in a 

household, a questionnaire is conducted by phone to describe his/her fishing habits (Ap. 
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A person is considered as a recreational fisher if he/she is older than 16 and has fished at 

least once in the past 12 months.  

 

2.4. In situ surveys 

In addition to telephone surveys, in situ surveys were also carried out with local fisher 

associations or during the counts carried out in the field. These surveys enabled us to 

complete the sociological data of fishers collected over the phone. The minimum age has 

been set at 16, as spearfishing is not permitted under this age in France. 

 

2.5. Monitoring of boat fishers 

2.5.1. By fishing logbooks 

Fishing logbooks were distributed to volunteer recreational fishers between January 

2019 and March 2020. Logbooks consisted of two parts. The first part was about the 

fishing trip profile (date, start time, end time, duration of fishing, type of fishing, number 

of gears, number of anglers, fishing area, depth of fishing, and bait type). The second part 

was a record of daily catches (species, size, and possible discard). Logbook data were used 

to estimate the daily catch but not the fishing frequency, as many anglers forget to fill it 

out on each trip. A total of 196 fishing trips were recorded via logbooks. 

 

2.5.2. By photographs 

A photographic protocol was also proposed to recreational fishers on a voluntary basis, 

allowing them to send us photographs of their catches of the day. When fishers sent 

photographs, we took the opportunity to ask them about their fishing trip characteristics 

(date, time of departure, time of arrival, duration of fishing, type of fishing, number of 

gears, number of fishers on board, fishing area, depth of fishing and type of bait). Then, 

for each image, we identified the species, number of individuals caught and total length of 

each fish. To estimate the fish size, we created and distributed "measuring sticks", with a 

reference size of 20 cm (Figure 38). Using this object as a measuring reference, positioned 

next to the fish, enabled us to estimate the fish size using the free image analysis software 

IMAGEJ (Abràmoff et al., 2004). A total of 102 photographs were used. 
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Figure 38: Photograph sent by a boat fisher showing his catch 
of the day (Dentex dentex) and the measuring stick positioned 
next to it, allowing to estimate the fish size (in this case 64 
cm). 

 

2.5.3. By boarding 

In addition, scientific boardings were conducted with volunteer recreational boat 

fishers to observe the fishing trip characteristics, record all the catches made, and 

measure and weigh all the individuals caught (Figure 39). Between July 2018 and March 

2020, 191 hours of boarding were conducted.  

The same logbooks and photographic protocols were also offered to spearfishers and 

shore fishers. However, the quantity of data collected was not sufficient for this data to be 

taken into consideration for this study. 
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Figure 39: Measuring of a denti (Dentex dentex) during a boarding 
with a recreational fisher. 

 

2.6. Statistical analysis 

Data was integrated into an Excel database. Data treatment, plots and statistical 

analyses were done using R version 3.5.3. Plots were created with the ggplot2 package. 

For all tests, p value < 0.05 was considered a statistically significant difference. 

As the dataset was not large enough to conduct robust multivariate analyses, we chose 

to conduct univariate analyses. Differences in quantitative variables such as fishers’ age 

(in years), fishing experience (in years), annual budget allocated to fishing (in Euros), 

average number of fishing trips carried out per week as well as average duration of fishing 

trips, between different types of fishing (boat fishing, shore fishing and underwater 

fishing) were tested with a Kruskal-Wallis test using the kruskal_test function, with 

Bonferroni correction, on raw data since it followed a non-normal distribution (Shapiro-

Wilk, p > 0. 05) even after transformations. The Kruskal-Wallis test, if significant (p value 

< 0.05) was followed by a post hoc Dunn's test to verify differences across the fishing 

types. 

Differences, among fishing types, of qualitative declarative variables such as: No-kill 

practice (2 factor modalities: Yes or No), Preferred time of year for fishing (9 modalities 

factor: Annual, Spring, Summer, Fall, Winter, Spring-Summer, Except Winter, Except 

Summer, Except Summer and Winter), Preferred time of week (3 modalities factor: 

Weekday, Weekend, or Indifferent), Preferred time of day (6 modalities factor: Morning, 

Afternoon, Evening, Morning-Evening, Day, Indifferent), Relationship with other users (3 

modalities factor: Good, Indifferent, Conflicting) and Knowledge of regulations (3 

modalities factor: Good, Medium, Poor) were tested with a Fisher-Freeman-Halton test 
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(Freeman and Halton, 1951). When the result was significant, pairwise post hoc tests 

were conducted. 

Species’ richness of catches was estimated as the total number of species caught per 

hour per fisher. Species’ richness was estimated for each fishing trip based on logbook, 

photographic and trip data. 

The total catch weight was calculated using size-weight relationships of species from 

the literature and http://www.fishbase.org/. The mean CPUE, expressed in weight 

(grams) of fish per hour per fisher, was calculated from the estimated CPUEs for each 

fishing trip. These CPUEs were calculated from the total catches, total number of hours 

fished by each vessel and number of fishers on board. Boat fishers that were monitored 

during this study were all private fishers with their own boats. Changes in CPUE and 

specific richness of catches throughout the seasons were compared with a Kruskal-Wallis 

test using the kruskal_test function, with Bonferroni correction. The Kruskal-Wallis test, 

if significant (p value < 0.05) was followed by post hoc Dunn's test to verify differences 

across transect. 

 

3. Results 

3.1. Spatial distribution of marine recreational fishing 

activity in the Balagne region 

The spatial distribution of the activity shows a spread-out distribution along the whole 

coastal line with higher frequentation rates around the ports of Calvi and L’Ile-Rousse. 

The most frequented places are accessible by car or with small footpaths in the vicinity 

without any drop or cliffs (Figure 40). 
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Figure 40: Mean spatial distribution of recreational fishers on Balagne coastline, 
estimated from the surveys across the whole Balagne region. Software used for the 
interpolation is Quantum (GIS) 2.18. 

 

Spatial distribution of recreational fishermen in the Bay of Calvi is particularly 

correlated with the bathymetry and presence of artificial structures at sea. Indeed, the hot 

spots of frequentation are located near the port of Calvi, near shoals/reefs (Danger 

d'Algajola, Sec du clocher), on the border of the fishing reserve of Calvi and in the vicinity 

of aquaculture or houlograph (Figure 41). 
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Figure 41: Mean spatial distribution of marine recreational fishers near and in the bay of 
Calvi (Corsica), estimated from opportunistic surveys in the bay of Calvi combined to fixed 
time counts carried out from the Revellata lighthouse. Software used for the interpolation 
is Quantum (GIS) 2.18. 

 

3.2. Estimated number of local recreational fishers 

Out of the 387 households surveyed over telephone, 22 people reported practicing 

marine recreational fishing, representing 5.68 % of the sample. With a population of 

23,225 in Balagne in 2019 (INSEE, 2022), based on this rate, the number of local 

recreational fishers is estimated at 1,319. 

Among fishers, boat fishing is the most practiced with 31.82%, followed by shore 

fishing with 27.27% and spearfishing with 18.18% (Figure 42). In addition, 18.18% of the 

people declared practicing recreational fishing but did not wish to respond to the survey. 



145 
 

 
Figure 42: Proportion of recreational fishermen in Balagne and proportion of the 
different types of fishing practiced among fishers. 

 

3.3. Social characteristics 

Males represent 92.86% of recreational fishers compared to 7.14% of female 

recreational fishers.  

Boat fishers are significantly older than spearfishers (post hoc Dunn test, p value = 

0.00794), with an average age of 54.6 ± 17.4 years and 38.4 ± 11.5 years, respectively. The 

mean age of shore fishers (50.2 ± 16.3 years) is not significantly different from the age of 

boat or spearfishers (Figure 43). 



146 
 

 
Figure 43: Age of fishers according to their type of fishing, with mean 
(diamond symbol), median, first and third quartiles (boxes). The 
asterisk symbol represents significant fishing modality differences (*: 
p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

A majority of boat fishers are retired (50 %) or business owners (27 %). The population 

of shore fishers is more diversified, with 30 % being retired and 35 % being employed. 

The category of spearfishers is mainly composed of a working population (41 % 

employees and 29 % self-employed) (Figure 44). 
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Figure 44: Employment status for each fishing modality. 

 

The annual budget allocated for fishing is significantly higher for boat fishers than for 

shore fishers, with an average budget of 958.78 ± 1,438.73 and 163.21 ± 1,424.46 €, 

respectively. The budget of spearfishers (510.83 ± 804.39 €) does not differ significantly 

from that of shore fishers (Figure 45). 
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Figure 45: Annual budget of fishers according to their type of fishing, 
with mean (diamond symbol), median, first and third quartiles 
(boxes). The asterisk symbol represents significant fishing modality 
differences (*: p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

3.4. Fishing characteristics  

The variables Number of trips per week, Duration of trips and Experience of fishermen 

do not show significant differences between the three types of fishing (Table 2). 

Shore fishers declare that they practice no-kill more than boat fishers (Fisher test, p 

value = 0.01699) with 90 % for shore fishers against 56.67 % for boat fishers (Table 2). 

There is no apparent trend for the preferred time of the year across the types of fishing 

considered. Most fishers, regardless of the type of fishing, declare that they fish all year 

round and do not have a preferred day of the week. On the other hand, boat fishers shows 

a clear preference for fishing in the morning (53.33 %) and have a significantly different 

behavior than shore fishers (Fisher's test, p value = 0.01049), who prefer fishing in the 

morning and evening (30.0 % for each) (Table 2). The time preference of spearfishers 

does not differ significantly from those of boat or shore fishers, although the majority 

(52.94 %) declared fishing in the morning (Table 2). Their relationship with other users 

of the sea (e.g. professional fishers, divers) does not differ according to the type of fishing 

and seems to be predominantly good for all fishers (64% to 85% of fishers declare having 

good relations, for spearfishers and boat fishers respectively) (Table 2). Fishers reported 
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a good level of knowledge about regulations (from 60 % to 70.6 % reported a good 

knowledge of regulations governing recreational fishing). Finally, shore and boat fishers 

lost significantly more material at sea (e.g., lead, line, hook) during their fishing trip than 

spearfishers (Fisher test, p value = 0.0330 and p value = 0.0119, respectively) (Table 2). 

 

Tableau 2: Declarative fishing characteristics for each type of fishing. 

  Shore 

Fishers 

Boat 

fishers 

Spear- 

fishers 

Mean number (± standard 

deviation) of trips per week 

- 1.16 

± 1.02 

1.20 

± 2.11 

1.11 

± 1.07 

Mean duration of fishing trip 

(in hour) 

- 4.28 

± 1.98 

4.90 

± 1.70 

3.71 

± 0.94 

Mean fishing experience (in 

year) 

- 21.50 

± 14.60 

22.0 

± 16.10 

21.70 

± 13.30 

No kill practice (in %) Yes 90.00 56.67 Not 

concerned 

No 10.00 43.33 Not 

concerned 

Preferred fishing season (in 

%) 

Annual 55.00 63.33 41.18 

Summer 0.00 6.67 0.00 

Winter 10.00 6.67 0.00 

Spring 0.00 0.00 11.76 

Autumn 5.00 0.00 0.00 

Spring-Summer 0.00 6.67 17.65 

Except Summer 25.00 10.00 23.53 

Except Winter 0.00 3.33 5.88 

Except Summer 

and Winter 

5.00 3.33 0.00 

Preferred Day (in %) Indifferent 65.00 73.33 76.47 

Week 10.00 0.00 0.00 

Weekend 25.00 26.67 23.53 

Preferred Hours (in %) Indifferent 30.00 36.67 17.65 

Morning 30.00 53.33 52.94 

Afternoon 5.00 0.00 0.00 

Day 0.00 3.33 17.65 

Evening 30.00 0.00 5.88 

Morning - 

Evening 

5.00 6.67 5.88 

Relationship with other 

users of the sea (in %) 

Good 85.00 83.33 64.71 
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Medium 0.00 0.00 0.00 

Conflicting 15.00 16.67 35.29 

Awareness of regulation 

for recreational fishing (in 

%) 

Good 60.00 70.00 70.59 

Medium 25.00 20.00 29.41 

Bad 15.00 10.00 0.00 

Loss of equipment at sea (in 

%) 

Yes 75.00 80.00 35.29 

No 25.00 20.00 64.71 

 

 

3.5.  Fishing characteristics of boat fisher 

3.5.1. Fishing effort 

A total of 326 fishing trips by boat, logbook or photograph were recorded (55 in winter, 

90 in spring, 108 in summer and 73 in autumn)  among 13 boat fishers. The mean duration 

of fishing trips by boat was 4.81 ± 2.04 hours.  

 

3.5.2. Catch per unit effort (CPUE) 

On average, CPUE (all species and all protocols combined) of boat fisher, expressed in 

grams of fish caught per hour per fisher, is 740.14 ± 1471.18 g/hour/fisher. CPUE is 

significantly higher in Autumn than in Spring and Summer (Dunn test, p value = 0.00416, 

p value = 0.0284, respectively) (Figure 46). 
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Figure 46: Catch weight per unit effort of boat fisher (in 
g/day/fisher) according to seasons, with mean (diamond 
symbol), median, first and third quartiles (boxes). The asterisk 
symbol represents significant differences between seasons (*: p 
< 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

The CPUE calculated from logbooks only is 773.11 ± 1637.88 g/hour/fisherman (196 

trips recorded), 789.58 ± 1058.70 g/hour/fisherman from photographs only (95 trips 

recorded) and 222.32 ± 318.97 g/hour/fisherman from boardings only (35 fishing trips 

monitored). 

On average, the CPUE (all species and all protocols combined) of boat fishers, 

expressed in the number of fish caught per hour per fisherman, is 1.49 ± 3.11 

fish/hour/fisherman. The CPUE is significantly higher in spring than in summer (Dunn 

test, p value = 0.0483) (Figure 47). 
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Figure 47: Catch per unit effort of boat fisher (in number of 
fish/day/fisher) according to seasons, with mean (diamond 
symbol), median, first and third quartiles (boxes). The asterisk 
symbol represents significant differences between seasons (*: p < 
0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

 

CPUE calculated from logbooks only is 1.80 ± 3.78 fish/hour/fisherman (196 trips 

recorded), 0.99 ± 1.36 fish/hour/fisherman from photographs only (95 trips recorded) 

and 1.03 ± 1.51 fish/hour/fisherman from embarkations only (35 fishing trips 

monitored). 

 

3.5.3. Catch composition and abundance 

Based on the records of catches (all protocols combined), 49 species belonging to 26 

families were identified, which reflects the exploitation of a very diverse fauna. The 

average species richness of catches per fishing trip is 1.81 ± 1.44 species caught. Families 

Sparidae, Labridae and Scombrinae are the most represented in catches, accounting for 

22 species caught alone. Despite species diversity encountered, 8 species alone represent 

80 % of the total biomass caught: Dentex dentex (21.60 %), Seriola dumerili (15.30 %), 

Coryphaena hippurus (13.58 %), Thunnus thynnus (9.85 %), Pagellus bogaraveo (7.01 %), 

Spondyliosoma cantharus (6.15 %) and Auxis rochei (5.76 %) (Figure 48). 
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Figure 48: Percentage of total biomass caught per species. 

 

In terms of abundance, 8 species represent 80 % of the total number of individuals 

caught: Serranus cabrilla (35.12%, 886 individuals), Pagellus bogaraveo (12.13%, 306 

individuals), Spondyliosoma cantharus (10. 58 %, 267 individuals), Serranus scriba (8.52 

%, 215 individuals), Coryphaena hippurus (4.30 %, 111 individuals), Auxis rochei (3.92 %, 

99 individuals), Trachurus mediterraneus (3.49 %, 88 individuals) and Dentex dentex (2.81 

%, 71 individuals) (Figure 49). 
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Figure 49: Percentage of total number of individuals caught per species. 

 

3.5.4. Compliance with regulatory mesh sizes of Mediterranean 

species 

Among all individuals caught and measured, about one individual out of two (48.97 % 

of catches) does not respect the authorized regulatory mesh size. 

The regulatory mesh size per species, set for recreational fisher, is only respected in 

the case of four species: Phycis phycis (n=4), Mullus surmuletus (n=4), Trachurus 

mediterraneus (n=17) and Diplodus vulgaris (n=22). For species Pagellus erythrinus 

(n=14), Pagrus pagrus (n=30) and Sparus aurata (n=6), only one or two individuals per 

species measured below the authorised mesh size (Figure 50). 

Thunnus thynnus (n=12), Pagellus bogaraveo (n=186), Spondyliosoma cantharus 

(n=129), and Scorpaena scrofa (n=15) are the species the most concerned by non-

compliance with the regulations in place, with respectively 91.67 %, 86.02 %, 27.13 % 

and 33.33 % of the individuals caught and measured, not corresponding to the minimum 

size authorized (Figure 50). 
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Figure 50: Catch size distribution of Mediterranean regulated species sampled between 
2018 and 2020 (n=439). Minimum catch sizes are indicated by the red dotted line. 
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4. Discussion 

4.1. Overview of social characteristics and fishing 

practices of recreational fisher in the Balagne 

region 
 

The estimated proportion of recreational fishers globally ranges from 3 % (Kelleher et 

al., 2012) to 11.5 % (Cooke and Cowx, 2004). However, this rate varies across the regions 

(Cooke and Cowx, 2006; Hyder et al., 2018). This study constitutes a preliminary phase 

aiming at acquiring knowledge about recreational fishing activity in Balagne, the 

northwestern region of Corsica (France). Telephone surveys estimated the population of 

resident recreational fishers in Balagne to count for 5.68% of the total population for the 

2020 reference year. This estimate is similar to the proportion of recreational anglers 

assessed in France at the national level, which is 5.10 % (Herfaut et al., 2013). However, 

other studies in Corsica have estimated the proportion of practicing fishers to be 7.49 % 

among the population of Cap Corse (northeastern Corsica region) in 2012 (Girard, 2012) 

and 12 % in the Bouches de Bonifacio Nature Reserve (Tomasi, 2011). Data collected in 

the Bouches de Bonifacio Nature Reserve shows higher rates than other studies. However, 

the proximity of the Reserve to Sardinia (Italy) makes it a particularly frequented area by 

Corsican and/or Italian fishers. Moreover, within the reserve, recreational fishers are 

required to declare their activity to obtain the authorisation to fish in the area. 

Furthermore, several controls are carried out at sea by sworn agents. These factors could 

explain in part why the estimated number of recreational fishers is higher than those 

observed in other Corsican regions. These tools, used to manage the reserve, allow to 

better track recreational fishing practices in this area. A system delivering fishing licenses 

is another efficient tool for an effective monitoring of the number of recreational fishers. 

Moreover, it would help address the target population directly for future surveys about 

recreational fishing and obtain a more representative sample of the recreational fishing 

population (Ashford et al., 2009).  

Therefore, the results obtained in Balagne are consistent with other studies, both at the 

national and local levels. The data collected allowed us to first quantify the recreational 

population and then to describe their profiles and practices. Some characteristics of 

recreational sea fishing are specific to Mediterranean countries, as demonstrated in 

different studies (Font and Lloret, 2011; Gordoa et al., 2019; Herfaut et al., 2013; Lloret et 

al., 2008; Morales-Nin et al., 2005; Unal et al., 2010) and are consistent with the results 

presented here. Indeed, the characterization of recreational fishers showed that they 

were most often middle-aged men (between 40 and 50 years old). Nevertheless, the 

average age of the individuals varies based on their fishing practice. Spearfishers are on 

average younger, which can be explained by the fact that this activity requires a good 
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physical condition (e.g. resistance to cold, swimming, apnea). Boat fishers are on average 

older and mostly retired. These social profiles have been referenced in numerous studies 

(Gordoa et al., 2019; Herfaut et al., 2013; Lloret et al., 2008; Morales-Nin et al., 2005). 

 

4.2. Fishing characteristics 
According to our results, fishing from a boat is the most practiced type of fishing 

(31.82%), followed closely by shore fishing (27.27%). Similar observations have been 

made in other Mediterranean areas where boat fishing is the most common practice, 

followed by shore fishing and spearfishing (Gordoa et al., 2019; Morales-Nin et al., 2005; 

Unal et al., 2010). Another characteristic often shared by recreational fishers is the 

duration of fishing trips: the duration varies slightly among fisheries, but the overall 

average trip duration (between 3.71 hours per day and 4.8 hours per day) correlates with 

the range previously estimated in the Mediterranean (Font and Lloret, 2011; Gordoa et 

al., 2019; Lloret et al., 2008; Morales-Nin et al., 2005; Unal et al., 2010; Veiga et al., 2010). 

Spearfishing trips are slightly shorter, as previously observed by Gordoa et al., 2019. 

Shore fishers reported practicing no-kill more than boat fishers. There are two main 

categories of no-kill: regulatory no-kill as a response to management regulations, and 

voluntary no-kill where fish that legally could be kept are released consciously 

(Arlinghaus et al. 2007).  According to the interviews we had with fishers, shore fishers 

release fish voluntarily mainly when the species caught does not interest them for 

consumption (often rock fish). On the other hand, boat fishers practice no-kill more 

because of the regulations. Indeed, the catches of boat fishers are generally species with a 

high commercial value, and they do not particularly wish to release them. Boat fishers are 

also confronted with problems related to barotrauma of the fish, as they fish at greater 

depths than shore fisher, and do not know how to release fish effectively (pers. comm.).  

Lastly, boat fishers, followed by shore-based fishers, are the fishers who have lost the 

most material at sea. A majority of both shore and boat fishers declared losing equipment 

regularly during their fishing trips (e.g., lead, hooks, line and, more rarely, fishing rods, 

floating anchors). Further to the issues related to mercury poisoning (Goddard et al., 

2008; Lloret et al., 2014; Pokras et al., 2009; Watson et al., 2009), various devices that are 

frequently lost while fishing, such as floats or lines (nylon), are made of various types of 

plastic that are highly resistant to degradation and therefore can remain for decades 

(Ryan et al., 2009; Serra-Gonçalves et al., 2019). Pieces of nylon have been found in fish 

stomachs (Boerger et al., 2010; Possatto et al., 2011). Lastly, fishing lines can also impact 

sessile organisms (e.g. gorgonians, sponges, corals) by causing abrasions, strangulation or 

a reduction of sunlight, leading to a consequent weakening of organisms (Asoh et al., 

2004; Chiappone et al., 2002). In view of our results, and according to Lloret et al., 2014, 

specific studies are needed to quantify and to determine the real impact of the loss of 

recreational fishing gear at sea.  

In the Balagne region as a whole, the spatial distribution of the activity is 

heterogeneously distributed and shows hot spots of frequentation mainly around the 

ports of Calvi and L’Ile-Rousse but also along the coast, in places without vertical drop, 



158 
 

easily accessible by foot or car (particularly for shore and spearfishers). It has been shown 

that the choice of a fishing site depends on various attributes of the site, namely proximity, 

fishing quality, environmental quality, facilities, encounter levels and fishing regulations 

(Hunt, 2005). The fact that fishers choose fishing sites for reasons, other than simply 

fishing quality, could allow managers to influence distribution of fishers, for example by 

closing car access to certain locations. In addition, coastal zone managers could establish 

zoning plans according to the identified hot spots. 

 

4.3. Boat-fishing 
Regarding seasonal variability of the CPUE, only one year (2019) could be sampled 

across all seasons, which did not allow us to draw solid conclusions. Our results bring 

therefore a first rough estimate that will have to be confirmed by further studies. 

Nevertheless, seasonal variability seems to mainly result from an abundance of targeted 

species and variations in the fishing techniques used based on the weather conditions. 

Differences observed between the CPUEs calculated from logbooks, photographs and 

boarding can be explained by the method of data acquisition and rigor of fishers in 

systematically filling out or sending information about their fishing activity. Indeed, we 

noted throughout the study that although fishers tended to note in their logbooks or to 

send us photos of their catches regularly, they were forgetting to report on their fishing 

trips when they did not catch anything. Thus, the CPUE calculated from logbooks and 

photographs may be overestimated. Nonetheless, CPUE values between 222 and 789 

g/hour/fisher obtained in this study are within the ranges of those observed elsewhere 

in the Mediterranean. Indeed, the highest value of CPUE for boat fishing was estimated to 

be of 2770 g/hour/fisherman in Turkey (Unal et al., 2010), while other CPUEs for boat 

fishing vary between 200 and 1000 g/hour/fisherman depending on the study considered 

(Font and Lloret, 2014 references therein). Research has demonstrated that boat fishing 

has the greatest extractive potential compared to spearfishing or shore fishing (Font and 

Lloret, 2014; Lloret and Font, 2013; Charbonnel et al., 2011; Luna- Perez, 2010). 

Despite the high diversity of the species caught, the main marine fish species caught by 

boat fishers are: Serranus cabrilla, Pagellus bogaraveo, Spondyliosoma cantharus, and 

Serranus scriba by number, and, Dentex dentex, Seriola dumerili, Coryphaena hippurus, and 

Thunnus thynnus by weight. Effects of boat recreational fishery on pelagic species appear 

to be important since several pelagic species are targeted by fisher and are among the 

most frequently caught (Seriola dumerili, Coryphaena hippurus and Thunnus thynnus). 

Moreover, these species are highly migratory and Thunnus thynnus is classified as 

endangered in the Mediterranean (Di Natale et al., 2011). As has been shown in many 

studies, catchability of species depends greatly on the fishing technique used and fishing 

depth (Font and Lloret, 2014; Gordoa, 2009; Lloret et al., 2008; Morales-Nin et al., 2005; 

Vega and Licandeo, 2009). Although in this study we did not specifically study the 

relationship between fishing technique used and species caught, during the boardings 

carried out we were able to observe that pelagic species (Coryphaena hippurus, Seriola 

dumerili, Thunnus thynnus) were caught by trolling, species Serranus cabrilla, 
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Spondyliosoma cantharus and Serranus scriba were caught with fishing rods on shallow 

bottoms (< 50 m), while Pagellus bogaraveo is mainly caught by deep fishing (> 50 m) at 

the beginning of Calvi canyon. Species targeted by boat fishers also explain the spatial 

distribution of the activity around and in Calvi Bay. Indeed, hot spots for recreational 

fishers are located around Calvi aquaculture farm, around Algajola hazard (beacon) and 

along the Revellata cap where several marker buoys are present. This is explained by the 

fact that the species sought, such as Coryphaena hippurus, Seriola dumerili, Auxis rochei or 

Thunnus thynnus, are caught mainly by trolling near the surface (pers. obs.) and near 

artificial structures or floating objects. Indeed, these species are known for their 

aggregative behavior around fish aggregating devices or marine aquaculture farms 

(Andaloro et al., 2007; Arechavala-Lopez et al., 2015; Relini et al., 1994, 1994; Šegvić Bubić 

et al., 2011; Taquet, 2004; Taquet et al., 2007a, 2007b; Iborra et al., submitted).  

The absence of data from spearfishing and shore fishing, the constraints of the survey 

method to reliably estimate fishing effort and the lack of a registry or license listing all 

recreational fishers in Balagne, are several limitations of this study. Despite this, our 

results clearly indicate that the biological effects of recreational boat fishing on fauna are 

relatively large compared to commercial fishing. As a matter of fact, for Corsica as a whole, 

commercial landings were estimated to be about 378 t in 2019 (all species) and 50.5 t for 

the Balagne region (DACOR Project, 2019). However, these estimates are certainly 

underestimated since only net fishing is considered and not longline and pot fishing, 

which are also widely practiced in Corsica. If 420 boat recreational fishers are considered 

(31.82 % boat fisher * 1319 fishers in Balagne) then the total annual production of boat 

fishers would be 28 t. This value is estimated from calculated values of CPUE per trip 

(expressed as total catch per hour of fishing and per fisher) and annual fishing effort 

(average duration of trips * average number of trips per year). Proportion of harvest 

attributed to boat recreational fishery in Balagne would therefore be about 7 % of the 

total production of professional fishery in Corsica or 55 % of the total production of 

professional fishery (but only net fishing) in the Balagne region.  These results appear to 

be consistent with those obtained by Lloret et al., 2008, who estimated total annual 

production of boat fishers in a smaller area in Spain (355 ha, MPA of Cap Creus) of about 

20 t per year, i.e., about 40% of the total production of professional fishery. In other 

Mediterranean marine areas, the contribution of recreational fishery in total catch ranges 

from 10% to 50% of total commercial catches (Hussein et al., 2011; Lloret et al., 2008; 

Lloret and Font, 2013; Morales-Nin et al., 2005; Unal et al., 2010b; Colella et al., 2010). 

However, on a global scale, Cooke and Cowx (2004) estimate that recreational fishery is 

responsible for approximately 14% of total commercial fishery production.  

As previously stated, the results of this study are preliminary and will require a more 

detailed study of recreational fishing at the scale of Corsica. Indeed, the pool of boat 

fishers sampled is not very large (13 fishers, i.e., 3% of the estimated boat fishers in 

Balagne). In addition, boat fishers, who voluntarily participated in the study, are among 

the most active fishers in the area, which might further increase the total estimated 

production. As boardings are financially costly and time consuming, logbooks can be a 

good way to collect additional information, if fishers are closely and regularly monitored 
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and are very aware of how to complete logbooks. Lastly, fishers with whom we embarked 

regularly practice trolling, which in fact increases mean CPUE because this technique is 

known to be the most extractive in terms of biomass (Font and Lloret, 2014; Lloret et al., 

2008). Therefore, the calculated total annual production of boat fisher in Balagne may be 

overestimated. 

 

4.4. Compliance with regulatory mesh sizes of 

Mediterranean species 
In our study, about 50% of catches (all species) do not respect minimum catch sizes. 

Species most affected are Thunnus thynnus, Pagellus bogareaveo, Scorpaena scrofa and 

Spondyliosoma cantharus. In the Mediterranean, several studies have already shown that 

for some species (mainly D. sargus, D. vulgaris, or P. pagrus) the size of individuals caught 

is smaller than the minimum catch size, which means that some recreational fishers land 

immature fishes. This is of real concern since age and size at sexual maturity are 

fundamental variables that deeply influence the reproductive potential of a fish stock 

(Marteinsdottir and Begg, 2002; Trippel et al., 1997). If reproductive potential is impaired, 

then the ability of a fish stock to produce viable offspring that can be recruited to adult 

population or fishery will also be impaired (Trippel, 1999). In addition, in France, bluefin 

tuna is subject to specific regulations with an obligation to tag and declare catches, 

however, in the great majority of cases, this is not done by recreational fishers (pers. obs.). 

 

5. Conclusion 
Finally, despite its limitations, this study highlights that socio-economic and biological 

implications of recreational fishing are important and should therefore be considered in 

fish stock assessments and in overall management strategies of Mediterranean coastal 

areas. In addition, a more sustained enforcement of regulatory measures is recommended 

as our results emphasize that many recreational fishers are not in compliance with 

regulation of the activity, either in terms of species caught or minimum catch sizes that 

are not respected for some species. Furthermore, additional regulations should introduce 

the obligation of a fishing license in France so that monitoring of this activity can be done 

in a regular and more efficient way. Studies on recreational fishing must continue to refine 

results, to totalise catches of all recreational fishing modalities, to identify catches related 

to tourist fishers and finally to allow a fair and equitable treatment of the recreational 

fishing sector.  In addition, it is expected that climate change will induce changes in 

distribution and abundance of species, which could increase competition for marine 

resources and lead to tensions between recreational and commercial fisheries. Measures 

could then be taken to encourage catches of some species over others, use more selective 

gear, or promote times or locations more conducive to the development of vulnerable 

species. Some management measures can be very unpopular, so it is important to build 

trust with the recreational fishing community to encourage voluntary cooperation and 
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minimize non-compliance. Recreational fishers are also sentinels of the sea who have 

years of knowledge about species observed, changes in distribution and behavior of fish 

in their local area. This local knowledge can be very valuable (Azzurro et al., 2019) and 

could even help scientists to monitor and understand climate change effects and how to 

best address this issue. 
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CHAPITRE VI : 
Caractérisation de la pression de plongée 

sous-marine &  

Étude comportementale des plongeurs 
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Résumé 

La plongée sous-marine est l’une des activités du tourisme maritime qui s’est le plus 

développée ces dernières décennies et les impacts qui en découlent sur les écosystèmes 

marins sont multiples. Les objectifs de cette étude sont (i) de quantifier, pour la première 

fois, la fréquentation des sites de plongée de la baie de Calvi (Corse), (ii) d’évaluer l’impact 

des plongeurs par la fréquence de leurs contacts avec le milieu et (iii) de comprendre 

quels sont les facteurs qui peuvent influencer le comportement des plongeurs et donc leur 

impact sur la biocénose de substrat rocheux. Nos résultats montrent que 25445 

personnes ont pratiqué la plongée sous-marine en baie de Calvi durant la saison 2019 

(mai à septembre). Parmi les plongeurs échantillonnés, 84,00 % des plongeurs ont eu au 

moins un contact avec le milieu durant les 10 minutes d’observation avec, en moyenne, 

10,56 ± 9,34 contacts par période d'observation de 10 minutes. Les contacts involontaires 

constituent 67,28 % de tous les contacts enregistrés. La majorité des contacts 

involontaires sont provoqués par des coups de palmes (67,65 %), tandis que les contacts 

volontaires sont majoritairement causés par les mains (52,02 %). Les plongeurs 

débutants sont ceux ayant le plus de contacts involontaires en raison d’un manque 

d’expérience et de technicité (e.g., contrôle de la flottabilité, de la nage avec palme). En 

revanche, les plongeurs expérimentés sont ceux ayant le plus de contacts volontaires et 

particulièrement ceux pratiquant la photographie sous-marine. Les contacts 

involontaires nécessitent généralement une amélioration des techniques de plongée 

tandis que les contacts volontaires ont le potentiel d’être consciemment évités par le 

plongeur, sans compétence supplémentaire, mais avec un changement d’attitude et de 

mentalité. Nos résultats montrent qu’un briefing avant plongée, incluant des 

recommandations comportementales et de la sensibilisation environnementale, permet 
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de réduire significativement à la fois la proportion de plongeurs ayant des contacts mais 

également le nombre de contacts. La sensibilisation des plongeurs et, a fortiori, la 

formation à l’éducation environnementale des guides de plongée, sont nécessaires pour 

une pratique durable de l’activité de plongée sous-marine, en la rendant compatible avec 

les enjeux de conservation du milieu. 

 

Mots - clés : comportement plongeur, plongée subaquatique, sensibilisation 

environnementale, pression anthropique, mer Méditerranée 

 

1. Introduction 
Il existe désormais des preuves irréfutables d’un dérèglement climatique à l’échelle 

globale, induit par l’Homme, susceptible d’entraîner une augmentation des taux 

d’extinction et/ou une modification profonde des écosystèmes (Hoegh-Guldberg & Bruno, 

2010 ; Bland et al., 2018;). Dans ce contexte, une gestion locale efficace des écosystèmes 

pourrait permettre de maintenir des conditions environnementales optimales afin que les 

écosystèmes restent résilients face au changement climatique global (Green et al., 2017 ; 

Halpern et al., 2008 ; Norström et al., 2016 ; Ramírez et al., 2017 ; Scheffer et al., 2015). En 

raison des difficultés à gérer efficacement les facteurs de stress mondiaux (e.g., 

changement climatique, urbanisation des côtes), une recommandation émergente est de 

concentrer la gestion des impacts anthropiques à une échelle locale (Gissi et al., 2021 ; 

Green et al., 2017 ; Scheffer et al., 2015).  

Le tourisme maritime, qui implique des activités récréatives et une interaction forte 

avec les écosystèmes marins, s’est largement amplifié à l’échelle mondiale au cours des 

dernières décennies (Cisneros-Montemayor et al., 2013 ; Drius et al., 2019 ; Giglio et al., 

2020 ; Mulazzani & Malorgio, 2017 ; O’Malley et al., 2013). La plongée sous-marine est 

l’une des activités du tourisme maritime s’étant le plus développée, avec des centaines de 

nouveaux pratiquants chaque année (Dimmock & Musa, 2015 ; Garrod & Gössling, 2008 ; 

Spalding et al., 2017). Bien que le tourisme de la plongée génère d’importants bénéfices 

socio-économiques pour les communautés côtières (Asafu-Adjaye & Tapsuwan, 2008 ; 

Davis & Tisdell, 1996 ; De Brauwer & Burton, 2018 ; Oh et al., 2008), qu’il contribue à la 

sensibilisation du grand public et permette d’obtenir des données pour de nombreux 

programmes de sciences participatives (e.g., Doris, BioObs, Polaris, Reseau Alien) 

(Changeux et al., 2020 ; Ghilardi-Lopes, 2015 ; Rouanet et al., 2017), il peut également 

impacter  directement ou indirectement les écosystèmes marins.  

En effet, de nombreuses études ont démontré que la pratique de la plongée sous-

marine peut affecter les écosystèmes marins, que ce soit par la destruction et/ou 

l’abrasion des tissus de divers organismes benthiques (e.g. coraux, gorgones, éponges ou 

bryozoaires) (N. H. L. Barker & Roberts, 2004 ; Chung et al., 2013 ; de la Nuez-Hernández 

et al., 2014), la remise en suspension des sédiments (Di Franco et al., 2010 ; Luna et al., 

2009), les bulles d’air piégées dans les grottes (Guarnieri et al., 2012 ; Milazzo et al., 2002), 

le bruit généré par l’activité (Lindfield et al., 2014 ; Lobel, 2001 ; Lobel & Hole, 2005 ; 
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Parrish & Pyle, 2002 ; Radford et al., 2005 ; Sieber & Pyle, 2010), la pollution de l’eau (e.g., 

urine et crèmes solaires) (Agawin et al., 2022 ; Dearden et al., 2007 ; Gil et al., 2015 ; Lamb 

et al., 2017 ; Reopanichkul et al., 2009 ; Sánchez-Quiles & Tovar-Sánchez, 2015) ou encore 

les modifications comportementales des poissons liées au dérangement (Di Franco et al., 

2013 ; Kulbicki, 1998 ; Milazzo et al., 2002, 2006, Iborra et al., submitted). 

Afin de pouvoir gérer localement cette pression, des études sont nécessaires pour 

définir une gestion durable des activités de plongée sous-marine, en les rendant 

compatibles avec les enjeux de conservation du milieu marin.  Une étude récente sur l’état 

des connaissances des activités de plongée subaquatique sur la façade méditerranéenne 

française (Rouanet et al., 2017) a mis en avant la baie de Calvi comme étant une des zones 

à enjeux majeurs, d’une part en raison de l’absence de données précises sur l’activité de 

plongée subaquatique dans cette région et, d’autre part, en raison d’une forte pratique 

présumée de l’activité. Cette zone a en effet, une attractivité accrue par rapport à d’autres 

lieux de plongée en Méditerranée en raison de sa proximité avec un centre urbain très 

touristique (Calvi), un climat favorable, la clarté des eaux et la qualité écologique, 

biologique et paysagère des sites de plongée (Marengo et al., 2021 ; Rouanet et al., 2017 ; 

Iborra et al., soumis). De plus, identifier les différents facteurs responsables du 

comportement des plongeurs et les effets qui en découlent sur l'environnement, peut 

aider les responsables à développer des procédures de formation, de sensibilisation ou 

des réglementations afin de prévenir ou de réduire l'incidence des comportements 

préjudiciables (Ong & Musa, 2012a, 2012b ; Rouphael & Inglis, 2001). 

Les objectifs de cette étude sont donc (i) de quantifier précisément la fréquentation des 

sites de plongée de la baie de Calvi, (ii) d’évaluer l’impact des plongeurs par la fréquence 

de leur contact avec le milieu, afin (iii) de déterminer les facteurs pouvant influencer le 

comportement des plongeurs. Nous avons également suggéré des mesures de 

management afin de réduire les dommages liés à l’activité. 

 

2. Matériels et méthodes 

2.1. Estimation de la fréquentation 
Un suivi quantitatif de la fréquentation des plongeurs en baie de Calvi a été réalisé 

grâce à l’analyse des feuilles de sécurité des clubs de plongée de Calvi (6 au total) sur la 

saison 2019 (entre mai et septembre). En France, les structures de plongée ont 

l’obligation de remplir une feuille de sécurité lors de chaque plongée, indiquant le nom du 

site de plongée, l’identité des plongeurs, leurs qualifications de plongée ainsi que les 

paramètres de la plongée effectuée (profondeur et durée). Au total, 1785 feuilles de 

sécurité ont été acquises et analysées. Ces données ont permis d’évaluer le nombre de 

plongées effectuées chaque jour et d’établir les sites les plus fréquentés de la baie. 

En complément, une attention particulière a été portée sur le site de la Revellata, le 

plus réputé des sites de plongée en baie de Calvi (pers. obs.). Ce suivi quantitatif spécifique 

sur le site de la Revellata a été réalisé par acquisition photographique et a permis de 
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compléter les données des feuilles de palanquées en quantifiant le nombre de plongeurs 

supplémentaires sur le site (e.g., clubs de plongée extérieurs à Calvi, plongeurs 

autonomes). Pour ce faire, un dispositif expérimental photographique muni d’une caméra 

terrestre (Référence AHT-AMZTRAIL 16MP) fixée à flanc de falaise sur la pointe de la 

Revellata a photographié le site toutes les 10 minutes, nuit et jour entre le 5 avril 2019 et 

le 24 septembre 2019 (Figure 51). Au total, 24638 photographies ont été analysées. 

 

 
Figure 51 : Photographie issue du dispositif photographique installé sur la pointe 
de la Revellata pour un suivi précis de la fréquentation du site. 

 

L'ensemble des données a permis d'établir une cartographie de la fréquentation des 

plongeurs à l'échelle de la baie de Calvi. La cartographie réalisée dans cette étude a été 

composée, éditée et exportée à l'aide du logiciel Quantum (GIS) 2.18.25. Le système de 

référence utilisé pour ces élaborations est le Lambert 93. 

 

2.2. Etude du comportement des plongeurs 
Afin d’étudier le comportement des plongeurs, 81 plongeurs ont été observés durant 

leur plongée dans les différentes structures de plongée de Calvi (avec leur accord). Les 

plongeurs observés n’étaient pas informés de la raison de notre présence (nous étions 

anonymes parmi les clients). Les données ont été collectées durant les mois de juillet et 

août 2019 et 2020. Les plongeurs ont été choisis au hasard parmi les personnes de 

passage. Chaque participant a été surveillé une fois sous l’eau pendant une période de 10 
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minutes. Les périodes d’observation ont débuté après les 10 premières minutes de la 

plongée car plusieurs études ont démontré que les plongeurs avaient davantage de 

contacts dans les premières minutes de la plongée, le temps d’optimiser leurs réglages de 

flottabilité (Camp & Fraser, 2012 ; Di Franco et al., 2009 ; Giglio et al., 2016 ; Krieger & 

Chadwick, 2013). L’observateur était placé à l’arrière de la palanquée, à 2-3 m de distance, 

afin d’avoir une vue d’ensemble sur les plongeurs, sans que ceux-ci ne s’aperçoivent de 

l’observation. Durant cette étude, les contacts volontaires et involontaires ont été évalués. 

Les contacts volontaires sont le résultat d’une action délibérée tandis que les contacts 

involontaires sont accidentels. Pour chaque contact, la partie du corps ou l’instrument 

(e.g., octopus, manomètre) impliqué a également été noté. Après la plongée, les 

participants ont rempli un questionnaire écrit qui comprenait des questions sur leur 

expérience, leur formation et leurs perceptions sur la plongée qu’ils venaient d’effectuer. 

Le niveau des plongeurs a été déterminé grâce aux renseignements acquis sur les 

questionnaires. Le nombre de plongées total à leur actif nous a permis de déterminer leur 

expérience (appelée Niveau dans la suite de l’étude). En effet, l’expérience des plongeurs 

n’est pas forcément représentative de leur niveau de qualification. En France, aucun 

nombre minimal de plongée n’est requis (en dehors de la formation) pour pouvoir passer 

le niveau supérieur. Ainsi, un plongeur qui a passé successivement ses niveaux de plongée 

peut avoir un niveau de plongée élevé avec peu de plongées à son actif. Nous avons donc 

choisi de classifier le niveau des plongeurs en fonction du nombre de plongées, tel que : 

- 1 – 50 plongées : plongeur débutant 

- 50 – 100 plongées : plongeur intermédiaire 

- 100 – 200 plongées : plongeur confirmé 

- > 200 plongées : plongeur expert. 

Sur l’ensemble des plongeurs échantillonnés, tous avaient plongé au moins une fois 

durant la dernière année. De plus, ils étaient tous en plongée dite d’exploration et non de 

formation (pas d’exercice). 

En complément, nous avons étudié si un briefing avant la plongée, incluant des 

informations de sensibilisation sur l’environnement et des consignes comportementales 

claires (e.g., « vous ne devez rien toucher ou ramasser durant votre plongée », « faites 

attention à votre flottabilité et votre palmage », « accrochez bien vos instruments »), 

modifiait le nombre de contacts durant la plongée suivante. Nous avons donc observé 18 

plongeurs, une première fois normalement, sans sensibilisation préalable et sans qu’ils ne 

connaissent la raison de notre présence. Puis, nous avons renouvelé l’observation des 

mêmes plongeurs, lors d’une deuxième plongée, sur le même site (souvent durant la 

même semaine, avec des conditions météorologiques similaires). Durant cette deuxième 

plongée, les plongeurs ont, d’une part, eu le briefing avant leur plongée, et d’autre part, 

connaissaient la raison de notre présence.  
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2.3. Analyses statistiques 
Les traitements de données, les graphiques et les analyses statistiques ont été réalisés 

à l'aide de R version 3.5.3 (R Core Team, 2020). Les graphiques ont été créés avec le 

package ggplot2 (Wickham, 2016). 

Une analyse factorielle des données mixtes (AFDM) a été utilisée dans ce travail afin 

d’obtenir une représentation graphique d’ordination des données contenant à la fois des 

variables quantitatives (nombre de contact volontaire, nombre de contact involontaire, 

nombre de contacts total) et des variables qualitatives (Courant, Flottabilité, Niveau, 

Photographe, Visibilité, Association). Ensuite, des tests de Kruskal-Wallis ont été réalisés 

afin de déterminer les différences du nombre total de contact, volontaire et involontaire, 

en fonction des différentes variables factorielles (Courant, deux facteurs : Oui/Non ; 

Flottabilité, 3 facteurs : Bonne/Moyenne/Mauvaise ; Visibilité, deux niveaux de facteurs : 

Bonne (si > 10 m)/Mauvaise (si < 10 m); Photographe, deux niveaux : Oui/Non ; Niveau, 

quatre niveaux de facteurs : Débutant/Intermédiaire/Confirmé/Expert ; Appartenance à 

une association, deux niveaux de facteur : Oui/Non). L’AFDM a été réalisée à l’aide du 

package FactoMineR avec la fonction FAMD (Le et al., 2008) 

Enfin, les différences du nombre total de contacts entre les plongées avec et sans 

briefing ont été comparées à l'aide d'un test signé des rangs de Wilcoxon pour données 

appariées utilisant la fonction wilcox_test (avec une correction de Bonferroni). Ce test 

non-paramétrique a été privilégié car les données brutes suivaient une distribution non 

normale (Shapiro-Wilk, p > 0,05), même après transformations. 

 

3. Résultats 

3.1. Fréquentation de la baie 
Au total, sur la saison 2019 (de mai à fin septembre), 25 455 plongeurs ont plongé en 

baie de Calvi sur 17 sites différents. Parmi l’ensemble des plongeurs recensés, 5023 

plongeurs n’avaient pas de site de plongée attribué en raison de l’absence du nom du site 

renseigné sur la feuille de sécurité des structures de plongée (soit environ 20 % des 

plongeurs). 

Les sites les plus fréquentés sont : la Revellata (9477 plongeurs), Saint-François (3413 

plongeurs), le sec des Belges (2708 plongeurs) et le B17 (2283 plongeurs) (Figure 52). 
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Figure 52 : Cartographie de la fréquentation des plongeurs sur les différents sites de 
plongée dans la baie de Calvi et dans son voisinage proche sur la base des 25455 
plongeurs dont le site de plongée avait été renseigné sur la feuille de sécurité des 
structures de plongée.  

 

3.2. Comportement des plongeurs 
Sur les 81 plongeurs observés, 84,00 % des plongeurs ont eu au moins un contact avec 

le milieu durant les 10 minutes d’observation. Au total, 758 contacts ont eu lieu, avec en 

moyenne 10,56 ± 9,34 contacts par période d'observation de 10 minutes soit en moyenne 

environ 1 contact par minute. Les contacts involontaires constituaient 67,28 % de tous les 

contacts enregistrés. 

L’AFDM nous permet d’identifier les variables favorisant le nombre et le type de 

contacts. 

Les variables qui contribuent le plus à la dimension 1 sont : le nombre total de contacts, 

le nombre total de contacts avec le substrat et le nombre total de contacts involontaires. 

Les variables qui contribuent le plus à la dimension 2 sont : le niveau du plongeur, le 

nombre total de contacts volontaires, la pratique de photographie (Photo) et la 

Flottabilité. 

Ainsi les plongeurs qui sont débutants et qui gèrent mal leur flottabilité vont avoir le 

plus de contacts involontaires. En revanche, les plongeurs qui ont un bon niveau et qui 

pratiquent la photographie sont ceux qui ont  le plus de contacts volontaires (Figure 53).  
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Figure 53 : Résultats de l’AFDM avec A : le cercle des corrélations, B : le graphe des 
variables et C : le graphe des individus en fonction des modalités (Niveau et Photographe). 

 

Les plongeurs ont significativement plus de contacts involontaires (test de Kruskal-

Wallis, p value = 0,046) lorsque la visibilité est mauvaise avec 9,72 ± 10,50 contacts contre 

4,39 ± 4,37 contacts lorsque la visibilité est bonne. Une flottabilité mauvaise ou moyenne 

engendre également significativement plus de contacts involontaires (10,5 ± 7,71 et 

10,10 ± 10,40 contacts/10 min, respectivement) par rapport aux plongeurs ayant une très 

bonne flottabilité (2,08 ± 2,18 contacts/10 min). En revanche, il n’y a pas de différence 

significative entre le nombre de contacts lors de plongée avec ou sans courant.  

Les plongeurs ayant un appareil photo ont significativement plus de contacts 

volontaires avec le milieu (test de Kruskal-Wallis, p value < 0,001) avec en moyenne 
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7,87 ± 6,44 contacts/10 min contre 2,39 ± 3,63 contacts/10 min pour les plongeurs sans 

appareil photo (Figure 53C).  

Le nombre de contact/10 min et le type de contact varient également en fonction de 

l’expérience du plongeur. En effet, les plongeurs Débutants ont significativement plus de 

contacts involontaires par rapport aux plongeurs Confirmés et Experts (test de 

comparaisons multiples, p value = 0,00423 and p value = 0,0342, respectivement), avec 

8,71 ± 8,45 contacts/10 min contre, respectivement, 1,85 ± 2,38 et 2,50 ± 2,07 pour les 

plongeurs Confirmés et Experts (Figure 54).  

 

 
Figure 54 : Nombre total de contacts involontaires par période d’observation de 10 
minutes, en fonction du niveau des plongeurs (Débutant, Intermédiaire, Confirmé, 
Expert). Les astérisques représentent les différences significatives entre les niveaux des 
plongeurs (*: p < 0,05), **: p < 0,01, ***: p < 0,001, ****: p < 0,0001). 

 

En revanche, les plongeurs Confirmés et Experts ont significativement plus de contacts 

volontaires (test de comparaisons multiples, p value = 0,0490, p value = 0,0316 et 

p value = 0,0389) que les plongeurs Débutants ou Intermédiaires (Figure 55). 
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Figure 55 : Nombre total de contacts volontaires par période d’observation de 10 
minutes, en fonction du niveau des plongeurs (Débutant, Intermédiaire, Confirmé, 
Expert). Les astérisques représentent les différences significatives entre les niveaux des 
plongeurs (*: p < 0,05), **: p < 0,01, ***: p < 0,001, ****: p < 0,0001). 

 

Enfin, le nombre de plongeurs ayant au moins un contact durant la plongée a diminué 

d’environ 30 % entre la plongée sans briefing (94,40 %) et la plongée avec briefing 

(66,08 %). En effet, lors de la plongée où les plongeurs ont eu un briefing et avaient 

connaissance de la raison de notre présence, le nombre de contacts (volontaires et 

involontaires) avec le milieu (test de Wilcoxon pour échantillons appariés, p value 

= 0,0009) était significativement moindre, avec en moyenne 3,56 ± 5,66 contacts/10 min 

contre 12,7 ± 8,36 contacts/10 min durant les plongées sans briefing (Figure 56). 
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Figure 56 : Nombre total de contacts involontaires par période d’observation de 10 
minutes, en fonction du niveau des plongeurs (Débutant, Intermédiaire, Confirmé, 
Expert). Les astérisques représentent les différences significatives entre les niveaux des 
plongeurs (*: p < 0,05), **: p < 0,01, ***: p < 0,001, ****: p < 0,0001). 

 

3.3. Origine des contacts 
Les contacts volontaires sont dans la majorité des cas provoqués par des contacts avec 

les mains (52,02 %), soit parce que les plongeurs prennent appui, repoussent une paroi 

ou parce qu’ils déplacent des pierres à la recherche d’organismes à observer. Les contacts 

avec les genoux représentent 20,56 % des contacts volontaires du fait de la tendance des 

plongeurs à se poser sur les genoux lorsqu’ils veulent observer un organisme dans un trou 

ou lorsqu’ils veulent réaliser un geste technique (e.g., vidage de masque). Enfin, les palmes 

sont impliquées dans le troisième type de contacts volontaires (19,35 %) lorsque les 

plongeurs prennent appui sur le fond ou une paroi pour se propulser (Figure 56). 

Les contacts involontaires sont en grande majorité représentés par les contacts avec 

les palmes (67,65 %), suivis par les genoux (8,82 %) qui viennent régulièrement au 

contact de l’habitat sans que les plongeurs, protégés par leur combinaison, s’en rendent 

compte lorsqu'ils passent trop près du fond. Les instruments mal accrochés, qui raclent la 

surface au-dessus de laquelle se trouve le plongeur, sont la troisième cause des contacts 

involontaires (octopus à 8,43 % et manomètre à 7,45 %) (Figure 57). 
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Figure 57 : Parties du corps ou des instruments impliqués dans les contacts pour chaque 
modalité (volontaire ou involontaire). 

 

4. Discussion et conclusion 
 

4.1. Fréquentation en baie de Calvi 
La baie de Calvi est un hot spot de fréquentation pour la plongée sous-marine (25 455 

plongeurs), notamment grâce à la présence de sites de plongées variés et accessibles à 

tous les niveaux. Les sites les plus fréquentés de la baie sont le site de la Revellata, le Sec 

des Belges, Saint-François et le B17. Sans surprise, les sites de la Revellata et du Sec des 

Belges (situés à proximité l’un de l’autre) sont réputés auprès des plongeurs notamment 

parce qu’ils sont situés dans une zone Natura 2000 (FR9400574 ; FR9402018) et à 

proximité du cantonnement de pêche de Calvi (où la pêche et la plongée sont interdites). 

De plus, les paysages sous-marins variés (e.g., roches infralittorales avec algues 
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photophiles, patch d’herbier de Posidonie, roches coralligène) combinés à une complexité 

paysagère importante (e.g., canyons, tombants, grottes), en font des sites d’intérêt pour 

les plongeurs. Ces sites sont également réputés pour leur beauté et leur biodiversité étant 

donné la présence de nombreuses espèces érigées, telles que Eunicella cavolini, 

Paramuricea clavata ou encore Corallium rubrum (Iborra et al., 2022), très recherchées 

par les plongeurs, mais également par les poissons d’intérêt patrimonial tels que le corb 

Sciaena umbra ou le mérou brun Epinephelus marginatus (Marengo et al., 2021 ; Iborra et 

al., submitted). Il est connu que les plongeurs ont une préférence pour les sites où la 

diversité des poissons est élevée et où les grandes espèces emblématiques sont présentes 

(Barker et al., 2010 ; Williams & Polunin, 2000). Le site de Saint-François présente 

également une biodiversité importante bien que moindre par rapport aux deux sites 

précédemment cités (Marengo et al., 2021). Sa proximité avec le port de Calvi, dans une 

zone plutôt abritée, permettant de plonger sur ce site même lorsque la mer est agitée dans 

la baie, lui confère néanmoins une attractivité importante. Enfin, ces 3 sites sont 

accessibles à tous les plongeurs, avec des parcours et possibilités de plongée adaptés à 

tous les niveaux. Cet ensemble de facteurs explique que ces sites soient les plus fréquentés 

en baie de Calvi. Enfin, le site du B17 est également très fréquenté en raison de la présence 

d’une épave d’avion bombardier B17, à seulement 28 m de fond, au pied de la citadelle de 

Calvi et donc à proximité directe du port. 

La capacité de charge désigne le nombre maximal de visiteurs qu’un écosystème peut 

supporter durablement sans compromettre sa productivité, sa capacité d’adaptation et de 

régénération (Davis & Tisdell, 1995 ; Hawkins & Roberts, 1994 ; Zakai & Chadwick-

Furman, 2002). En ce qui concerne la plongée sous-marine, la capacité de charge est donc 

relative au nombre de personnes par jour qu’un site spécifique peut supporter sans être 

dégradé (Ríos-Jara et al., 2013 ; Sumanapala et al., 2022). La capacité de charge prend en 

compte une multitude de facteurs incluant la taille et la topographie du site de plongée, la 

structure des assemblages structurants l’habitat (Chadwick-Furman, 1995), la 

vulnérabilité des espèces rencontrées, le niveau de sensibilisation du plongeur face à la 

préservation de l’environnement ou encore la présence d’autres pressions anthropiques 

(Abidin & Mohamed, 2014 ; N. H. L. Barker & Roberts, 2004 ; Hawkins et al., 1999 ; 

Naranjo-Arriola, 2021 ; Zakai & Chadwick-Furman, 2002). Par ailleurs, la perception des 

usagers peut aussi permettre de définir le seuil de la capacité de charge en déterminant le 

nombre de personnes acceptable pour que l’activité soit toujours agréable et sécuritaire 

pour l’ensemble des usagers (Zhang & Chung, 2015 ; Zhang et al., 2016). Malgré les 

capacités de charge seuil proposées sur les différents sites à travers le monde, ces 

nombres varient donc grandement d’un endroit à l’autre. Il s’agit pourtant d’enjeux 

majeurs pour la gestion et la conservation (Davis & Tisdell, 1995). De et al., (2020) ont 

noté que l'estimation de la capacité de charge est primordiale, en particulier pour les 

activités touristiques dans les zones de récifs. Cela peut alors aider à minimiser et à gérer 

la pression de la plongée sur les récifs coralliens et à améliorer la santé et la diversité des 

récifs (De et al., 2020 ; Jameson et al., 1999). À ce jour, la capacité de charge des sites de 

plongée de Calvi n’a pas été déterminée. 
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Les chiffres de fréquentation des sites de plongée sont souvent difficiles à obtenir et la 

plupart du temps les estimations sont réalisées grâce à des enquêtes auprès des 

différentes structures de plongée ou lors de comptage de terrain. Cependant, les coûts 

associés aux comptages de terrain sont importants. Dans cette étude, la relation de 

confiance établie avec les structures de plongée a permis d’avoir accès à des données 

habituellement peu accessibles (Rouanet et al., 2017). Au total, plus de 25 000 plongeurs 

plongent sur l’ensemble de la baie, avec plus de 9000 plongeurs sur le site de la Revellata 

répartis sur 6 mois dans l’année. Il serait donc judicieux, dans un avenir proche, d’établir 

la capacité de charge des sites les plus fréquentés de la baie de Calvi et particulièrement 

celui de la Revellata. En effet, l’importante fréquentation, la présence de nombreuses 

espèces érigées, d’ores et déjà impactées par le changement climatique (Iborra et al., 

2022), et l’abondance d’espèces vulnérables et emblématiques (Marengo et al., 2021), 

constituent autant de facteurs suggérant qu’il est fort probable que l’activité ne puisse pas 

continuer de manière aussi soutenue sans que cela ne dégrade le site et l’écosystème 

associé.  

 

4.2. Comportement des plongeurs 
Les résultats de notre étude montrent que 84 % des plongeurs ont des contacts durant 

leur plongée. Cette proportion semble cohérente avec les autres études sur le sujet qui 

montrent que la plupart des plongeurs (Giglio et al., 2016 avec 96,7 %, Luna et al., 2009 

avec 90 %, Roche et al., 2016 avec 70 %, Rouphael & Inglis, 2001 avec 75 %, Toyoshima 

& Nadaoka, 2015 avec 88% et Uyarra & Côté, 2007 avec 91 %, respectivement) ont au 

moins un contact avec le substrat rocheux durant leur plongée. Avec une moyenne de 

10,56 ± 9,34 contacts par période d'observation de 10 minutes, nos résultats se situent 

dans les valeurs hautes des estimations précédemment effectuées (entre 41,0/10 min 

pour Luna et al., 2009 à 3,6/10 minutes pour Di Franco et al., 2009). De plus, les contacts 

involontaires sont majoritairement (67,5 %) réalisés avec les palmes. Ce résultat confirme 

ceux de nombreuses études que ce soit en Méditerranée (Luna et al., 2009), en mer Rouge 

(Prior et al., 1995 ; Zakai & Chadwick-Furman, 2002), en Australie (Rouphael & Inglis, 

2001) ou dans les caraïbes (N. H. L. Barker & Roberts, 2004 ; Uyarra & Côté, 2007) qui 

identifient la plupart des dommages liés à des coups de palmes involontaires. Les contacts 

volontaires se font principalement avec les mains (52,02 %) (e.g., toucher, s’accrocher, se 

hisser), comme cela a également été observé dans plusieurs études (Barker and Roberts, 

2004 ; Luna et al., 2009 ; Uyarra and Côté, 2007 ; Zakai and Chadwick-Furman, 2002). Les 

genoux sont la deuxième zone du plongeur impliquée dans les contacts volontaires 

(20,56 %) qui se produisent lorsqu’il veut se poser afin d’observer un organisme, 

photographier un sujet ou ajuster un équipement.  
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4.3. Facteurs influençant le comportement des 

plongeurs 
En parallèle de la démocratisation de la plongée, la photographie sous-marine s’est elle 

aussi popularisée grâce aux avancées technologiques, à la miniaturisation des appareils 

et à l’accessibilité des appareils et des caissons désormais disponibles à tous les budgets 

(Giglio et al., 2018 ; Roche et al., 2016). Dans notre étude, nous avons également constaté 

que les plongeurs avec un appareil photo sont ceux qui avaient le plus de contacts avec 

l’habitat rocheux ou sédimentaire (et donc potentiellement avec la faune et la flore fixées). 

Les photographes sont souvent distraits ou obnubilés par le sujet qu’ils souhaitent 

photographier et, de ce fait, ils sont moins attentifs à leur flottaison ou à leurs 

mouvements (Roche et al., 2016 ; Rouphael & Inglis, 2001). De plus, nous avons constaté 

qu’ils se servent également du substrat (que ce soit le fond ou les roches environnantes) 

comme appui pour se stabiliser ou pour caler leur appareil photo. Ces résultats sont 

cohérents avec ceux de plusieurs études (Giglio et al., 2016 ; Hammerton, 2017a ; Luna et 

al., 2009 ; Worachananant et al., 2008). Leurs contacts seraient également responsables 

de plus de dommages que les plongeurs non-photographes (N. H. L. Barker & Roberts, 

2004 ; Krieger & Chadwick, 2013 ; Rouphael & Inglis, 2001).  

D’après les résultats de notre étude, le facteur “courant” n’est pas ressorti comme une 

variable impactant la fréquence des impacts. Cependant, lors de la période 

d’échantillonnage (juillet-août), les conditions étaient souvent optimales, le courant était 

rare et, s’il y en avait, peu important (obs. pers.). En revanche, une visibilité réduite et une 

mauvaise gestion de la flottabilité des plongeurs sont deux facteurs qui favorisent les 

contacts. Une faible visibilité (< 10 m) semble favoriser les contacts du plongeur 

probablement car les plongeurs se déplacent alors plus près des récifs à la fois pour se 

repérer mais également pour mieux observer les organismes d'intérêt potentiels 

(Hammerton, 2017a). Enfin, la flottabilité est en général reliée à l’expérience du plongeur 

(Dearden et al., 2007 ; Giglio et al., 2016, 2018 ; Harriott et al., 1997 ; Zakai & Chadwick-

Furman, 2002). En effet, les plongeurs débutants ont significativement plus de contacts 

de manière involontaire, principalement en raison de la mauvaise gestion de leur 

flottabilité et de leur technique de nage avec palme, compétences acquises principalement 

avec l’expérience (Chung et al., 2013 ; Ong & Musa, 2012b). Les contacts involontaires 

peuvent être plus dommageables pour le milieu étant donné le caractère incontrôlé de ces 

impacts. En effet, les plongeurs ayant des contacts volontaires peuvent choisir les endroits 

les plus adéquats pour s’appuyer (e.g. roche nue) mais également contrôler l’intensité de 

leur contact. Les sites de plongée avec des passages étroits et/ou de nombreuses espèces 

érigées devraient être réservés aux plongeurs ayant une expérience suffisante pour gérer 

correctement leur flottabilité. De plus, comme c’est le cas dans d’autres pays (comme en 

Belgique, par exemple), un nombre minimum de plongée devrait être requis avant de 

pouvoir passer le niveau supérieur afin d’augmenter la sécurité du plongeur et pour lui 

laisser le temps d’acquérir l’expérience nécessaire avant de pouvoir être autonome en 

plongée. 
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À l’inverse, les résultats de notre étude soulignent également que les plongeurs 

expérimentés ont davantage de contacts volontaires. Cela peut s’expliquer de plusieurs 

manières. D’une part, les plongeurs expérimentés sont, dans la plupart des cas, ceux qui 

vont pratiquer la photographie sous-marine, ce qui peut influer significativement sur la 

fréquence des contacts, comme nous l’avons vu précédemment. D’autre part, certains 

auteurs (Giglio et al., 2016 ; Hammerton, 2017a ; Rouphael & Inglis, 2001) ont également 

mis en avant le fait que les plongeurs expérimentés sont probablement plus confiants qu’à 

leur début et n’hésitent plus à se rapprocher du fond, des parois ou à toucher des 

organismes ou des structures rocheuses, contrairement aux plongeurs débutants qui ne 

savent pas encore ce qui est dangereux ou non. Enfin, les encadrants (e.g., moniteurs, 

guides de palanquée), des plongeurs donc très expérimentés, contribuent énormément au 

nombre élevé de contacts volontaires, comme nous avons pu l’observer tout au long de 

cette étude et comme cela a déjà été observé précédemment (Hammerton & Bucher, 

2015). En effet, les moniteurs ont tendance, de manière consciente et volontaire, à 

déplacer, soulever des pierres, s’appuyer contre les parois à la recherche d’organismes 

afin de les montrer aux clients plongeurs pour rentabiliser la plongée et que les clients 

soient satisfaits. De plus, nous avons régulièrement observé des moniteurs qui 

encourageaient les plongeurs à toucher différents organismes (e.g., oursins, étoiles de 

mer, anémones, éponges). Ces comportements sont particulièrement problématiques, 

puisqu’en plus des contacts volontaires qu’ils infligent aux organismes ou à l’habitat, les 

encadrants sont le vecteur de transmission des bons et des mauvais gestes auprès des 

plongeurs qui les accompagnent. En effet, il est bien établi que les plongeurs ont tendance 

à imiter le comportement de leurs guides de plongée (Barker & Roberts, 2004 ; 

Hammerton, 2017a, 2017b ; Hammerton & Bucher, 2015), les plongeurs risquent donc 

d’intégrer qu’il est normal et acceptable d’avoir des contacts volontaires durant la plongée 

et risquent donc de perpétuer ces comportements tout au long de leur pratique de la 

plongée.  

 

4.4. Réflexions sur l’amélioration de la 

sensibilisation 
Les contacts volontaires ont le potentiel d’être consciemment évités par le plongeur, 

sans compétence supplémentaire, mais peut-être du fait d’un changement d’attitude et de 

conscience de sa pratique, tandis que les contacts involontaires nécessitent généralement 

une amélioration des techniques de plongée. Un des moyens d’atténuer les contacts 

volontaires des plongeurs consiste alors à effectuer un briefing aux plongeurs juste avant 

la plongée afin de les sensibiliser à la problématique et ainsi éviter au maximum les 

contacts. Des études ont montré que les plongeurs qui avaient eu des videos-briefing 

avant leur plongée avaient significativement moins de contacts que les plongeurs qui 

n’avaient pas eu de briefing, y compris chez les plongeurs photographes (Giglio et al., 

2018). Cependant, ce genre de dispositif nécessite d’avoir du temps avant la plongée ainsi 

qu’un accès à des appareils numériques et donc à une logistique alourdie. Or, en saison, 
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les structures commerciales de Calvi ont très peu de temps entre les différentes plongées 

et sont obligées de gérer l’arrivée des clients, leurs équipements, leurs questionnements, 

etc. Notre étude montre que, seulement en ajoutant quelques phrases de sensibilisation 

environnementale au briefing habituel de sécurité avant la plongée, des résultats positifs 

sur le comportement des plongeurs étaient obtenus. En effet, les plongeurs qui avaient 

bénéficié d’un briefing incluant des recommandations vis-à-vis des contacts (volontaires : 

ne pas toucher, ne rien prélever et involontaires : être attentif à sa flottabilité, au palmage 

et à bien accrocher ses instruments) avant leur plongée, avaient induit 4 fois moins de 

contacts que lors des plongées où ils n’avaient pas eu au préalable de briefing. Ici, l’utilité 

du briefing a été double : d’une part, rappeler les bons gestes à avoir ou ne pas avoir en 

plongée, les bons comportements à adopter et les règles pour une plongée responsable et, 

d’autre part, montrer également aux plongeurs que le moniteur/guide de palanquée va 

veiller au bon comportement sous l’eau du fait de sa prise de parole sur l’importance du 

respect de l’environnement. À cet effet, Hammerton & Bucher (2015) ont testé plusieurs 

niveaux d’intervention. Avec simplement un briefing avant plongée, 37 % des plongeurs 

avaient encore des contacts. En revanche, avec un niveau d’intervention supérieur où le 

plongeur est rappelé à l’ordre sous l’eau par son encadrant, seuls 7 % des plongeurs 

continuent à entrer en contact avec le benthos. Cette amélioration peut être due à la fois 

au fait que certains plongeurs ignorent simplement le briefing initial, oublient le briefing 

initial (trop long, trop d’informations, trop de distraction, désintérêt pour la 

problématique) ou alors parce que certains plongeurs ne sont pas conscients de leurs 

contacts avant qu’ils en soient informés. Il est donc primordial que le moniteur/encadrant 

de plongée soit exemplaire à la fois pour que les plongeurs imitent de bons 

comportements mais également pour garantir la crédibilité du briefing de sensibilisation. 

Il est intéressant de noter que tout au long de notre étude, nous n’avons observé que 

vraiment très rarement un briefing de sensibilisation avant la plongée et encore plus 

rarement une intervention sous l’eau.  

La formation à l’éducation environnementale des guides de plongée est nécessaire 

pour conserver les sites de plongée en baie de Calvi. Bien que ces dernières années des 

modules de sensibilisation environnementale aient été ajoutés aux formations des 

moniteurs issus de la Fédération Française d’Etude et de Sports Sous-Marins (FFESSM), 

ces modules ne sont pas évalués lors du passage des niveaux d’encadrement 

contrairement aux modules de sécurité, de pédagogie ou d’organisation. Une initiative 

intéressante qui pourrait être une inspiration pour des actions similaires est le 

programme Blue Star de la NOAA (National Oceanic and Atmospheric Administration) en 

Floride, qui forme et incite les responsables de plongée à inclure de la sensibilisation à 

l’environnement dans leur briefing de plongée dans le but de réduire l’impact des 

plongeurs sur les récifs (Camp & Fraser, 2012). Les structures de plongée bénéficient 

également de cette initiative car les résultats positifs (Camp & Fraser, 2012 ; Krieger & 

Chadwick, 2013) peuvent servir d’outil marketing pour attirer les plongeurs soucieux de 

l’environnement. Étant donné que l’expérience des clients/touristes plongeurs détermine 

la fidélité des clients, les structures de plongée peuvent avoir tendance à penser que 

restreindre ce qu’un plongeur peut faire sous l’eau pourrait mener à une expérience 
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moins réussie ou semblerait trop intrusif. Cependant, des sites de plongée en mauvais état 

auront le même effet négatif sur l’activité (Leujak & Ormond, 2007 ; Uyarra et al., 2009). 

Barker & Roberts (2004) ont même démontré qu’un meilleur contrôle du comportement 

de certains plongeurs peut améliorer l’expérience de plongée pour les autres plongeurs 

du groupe. Enfin, les plongeurs sont de plus en plus concernés par le fait de pratiquer cette 

activité de manière responsable et démontrent un intérêt certain pour les bonnes 

pratiques à avoir en plongée, la biologie des espèces ou l’écologie du milieu (Iborra et al, 

unpublished data). 
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CHAPITRE VII : 
Influence des plongeurs sur la 

communauté ichtyologique 

L. Iborra lors d’un comptage poisson à la 

Revellata © Sea(e)scape/Arnaud Abadie. 
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Chapitre VII : Influence des plongeurs sur la 

communauté ichtyologique 

 
Impacts of recreational diving on Mediterranean fish 

populations behaviours 
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Abstract 
Despite rapid growth in the marine tourism sector, the impacts of recreational activities 

on the marine environment are generally misunderstood, especially on fish populations. 

The Mediterranean Sea is extremely attractive for underwater diving activities given its 

diversity and favorable operating conditions, particularly in areas with shallow seabed 

(between 0 and 40m) which are also areas with the strongest ecological challenges. A 

better understanding of the effects of diving is essential to better manage this expanding 

activity. In this study, we examined the mediterranean fish assemblage (i.e. specific 

richness, abundance, demographic structure) using Underwater Visual Census (UVC) at 

30 and 15 m depths. This was carried out twice: once before and again during/after the 

passage of several groups of divers on the site. In addition, specific observations of notably 

vulnerable species (like the dusky grouper Epinephelus marginatus) were made by noting 

the size and reaction of the individuals when confronted with divers. Our results suggest 

that fish populations respond differently depending on the species concerned. Indeed, 

abundances of common two-banded seabream (Diplodus vulgaris), common dentex 

(Dentex dentex) and dusky grouper (Epinephelus marginatus) are significantly lower 

during/after the passage of divers, particularly for medium and large-size individuals. 

Furthermore, we also found that the bigger the groupers, the further away they fled. On 

the contrary, smaller individuals approached divers. By highlighting behavioural changes 

among fish populations, this study provides insight on potential consequences (e.g., 

foraging pattern or reproduction disruption, increased energy expenditure and stress, 

space and resource competition). Finally, understanding how fish react to human 

mailto:iborra.laura@gmail.com
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presence can provide valuable information to improve the management of human coastal 

activities and protect fish populations. 

Keywords: Scuba diving; anthropogenic pressure; Mediterranean fish; Fish behaviour; 

Mediterranean Sea  
 

1. Introduction 
Coastal ecosystems are among the most productive marine ecosystems in the world, yet 

they are under increasing threat. Coastal areas host key habitats for the life cycle of many 

marine populations but are subject to strong anthropogenic pressures (Coll et al., 2012; 

He & Silliman, 2019; Lu et al., 2018; Rao et al., 2015). The multiple uses of coastal areas 

(e.g., tourism, recreational activities, exploitation) often cause conflicts of interest 

between users (Claudet & Pelletier, 2004). In addition to an increase of coastal human 

populations, technological advances allow humans to access and modify previously 

remote environments (Pertierra et al., 2017; Ramirez-Llodra et al., 2011). Moreover, 

participation in outdoor recreation has increased significantly in recent decades, 

expanding the anthropogenic pressure in natural areas including protected and pristine 

areas (Gonson et al., 2016; Le Corre et al., 2021; Watson et al., 2016). SCUBA diving is one 

of the most popular recreational activities in the marine environment. Since the 1950s, 

SCUBA diving has developed considerably and become a common marine activity, 

increasing the number of practitioners (Dimmock & Cummins, 2013). Two main reasons 

can explain this success: the increase in commercial or assiocative structures and the 

development of more sophisticated, affordable, and safer diving equipment (Rouanet et 

al., 2017). SCUBA diving is an important source of income for locals and has great potential 

to raise awareness about ocean conservation issues (Dearden et al., 2007; Spalding et al., 

2017). 

Nevertheless, SCUBA diving can also generate additional stress on coastal ecosystems. 

Indeed, most studies on the impacts of SCUBA diving on marine ecosystems show damage 

associated with sedentary benthic communities (Di Franco et al., 2009; Skoufas et al., 

2018; Terrón-Sigler et al., 2016). These include contacts on the substrate with divers 

themselves or their equipments (Luna et al., 2009; Roche et al., 2016). However, few 

studies have focused on the immediate impact of divers on ichthyological communities 

(Di Franco et al., 2013). 

While the impact of destructive human activities is more obvious, the mere presence of a 

human can induce behavioural changes in species but also environmental modifications 

(e.g., habitat fragmentation, noise pollution) (Sih et al., 2011; M. W. Wilson et al., 2020). 

To study animal behaviour, direct and passive human observation is often required. There 

are several ways in which animals can alter their behaviour in response to human 

presence. First, some fish species become accustomed to intentional feeding by divers, to 

attract fishes (Milazzo et al., 2002). Other species may be attracted to divers, associating 

the sound of bubbles with the presence of food, as divers often lift sediment that disturbs 
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benthic organisms (Chapman et al., 1974) and thus unintentionally feeding the fish fauna 

(Di Franco et al., 2013). Second, predator avoidance may involve camouflage or other 

physiological mechanisms (e.g., toxicity), but in the SCUBA diving context this is usually 

accomplished through escape (Langridge et al., 2007) which represents an energetic and 

temporal cost to the animal and may interrupt ongoing activity (e.g., hunting, breeding) 

(Blanchard et al., 1990; Ydenberg & Dill, 1986). Third, some species seemingly grow 

accustomed to human presence, but this habituation may only be partial. Indeed, Titus et 

al. (Titus et al., 2015) examined cleaner shrimp-client fish interactions in Honduras. In 

reef areas heavily frequented by divers, their presence resulted in a smaller reduction in 

natural cleaning activities and a faster recovery of cleaning activities than in non-diving 

reef areas, indicating client fish habituation to the presence of divers. Nevertheless, a 

decrease of more than 50% in cleaning interactions was observed in the presence of 

divers, suggesting only partial habituation (Titus et al., 2015). The decrease in 

responsiveness can also be due to motor fatigue and sensory adaptation (Bejder et al., 

2009; Rankin et al., 2009). 

The Mediterranean Sea is particularly attractive for SCUBA diving activities due to its 

diversity (e.g., underwater landscapes, biodiversity) and favorable practice conditions 

(e.g., visibility, weather conditions) especially between 0 and 40 m, in areas exhibiting the 

strongest ecological challenges. In this context, a better understanding of the effects of 

SCUBA diving on the structure (diversity and abundance) and behaviour of marine fish 

populations is of great ecological interest. Coastal marine ecosystems that are already 

under global pressure (e.g. climate change) accumulate stress associated with local 

anthropogenic pressure. It is therefore necessary to understand the effects of SCUBA 

diving on fish communities to move towards a responsible and sustainable practice of the 

activity, perhaps facilitating the resilience of ichthyological communities to global 

changes. In addition, understanding how fish react to human presence can provide 

valuable information to both practitioners and managers to better protect fish 

populations. The objective of this study, conducted in the Gulf of Calvi (Corsica, France), 

is to refine our knowledge on the impact of divers on Mediterranean coastal fish 

communities, which represent a mosaic of individuals that may vary in their levels of 

habituation and tolerance to divers. More specifically, the objectives are (i) to determine 

which species are most sensitive to this type of disturbance, (ii) to assess whether the 

number of divers influences fishes’ response, and (iii) to identify whether the fish size has 

an influence on the response of fish to divers. For this purpose, Underwater Visual Census 

(UVCs) were conducted during the summer season (peak diving activity) of two 

successive years (2019 and 2020). 

2. Materials and Methods 

2.1. Sampling site 
The study was conducted in the Gulf of Calvi (Corsica, France) in the northwestern part of 

the gulf: the Revellata Bay (Figure 58). 
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Figure 58: Location of the study area, the dive site Revellata (Red dot), 
in the Gulf of Calvi (Corsica, France). Grey lines represent the 5 m 
isobaths, dotted lines represent the delimitation of the fishery reserve of 
Calvi. 

 

This is an oligotrophic area (Gazeau et al., 2017; Gobert et al., 2002) that is considered an 

unpolluted reference site for the northwestern Mediterranean Sea (Gobert & Richir, 

2019). The Gulf of Calvi opens to the Ligurian Sea, with a width of about 6 km, in an area 

of about 22 km² and connects to the deep sea through a submarine canyon in the northern 

extension of the bay. 

The UVCs were conducted at the Revellata dive site (42.585046 N, 8.7273076 E), a famous 

diving site that is particularly frequented by local and tourist divers (Figure 1). From July 

to August, the visitor rate frequentation is maximal with an average of 60 divers every 

morning and up to 120 divers per morning (Iborra et al., unpublished data). Its 

attractiveness can be explained by its location, inside a Natura 2000 area (FR9400574; 

FR9402018) and its proximity to the fishery reserve of Calvi. Moreover, this rocky site is 

famous among divers for its diversified underwater landscapes (e.g., coralligenous rocks, 

infralittoral rocks with photophilic algae), its landscape complexity (e.g., canyons, drop-

offs, caves) and erect species that are very attractive for divers, such as Paramuricea 

clavata (Risso, 1826) or Eunicella cavolini (Koch, 1887). This site is also known for its 

incredible biodiversity with remarkable and patrimonial species frequently encountered 

like the dusky grouper Epinephelus marginatus (Lowe, 1834) or the brown meagre 

Sciaena umbra Linnaeus, 1758 (Marengo et al., 2021). 
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2.2. Fish data 
Fish counts was carried out using UVCs techniques according to two distinct 

methodologies depending on the species considered: transects and Stationary Point 

Counts (SPCs). 

The transect counts made it possible to count all the 33 fish species presented in Appendix 

A4, and to estimate their sizes at ± 2 cm (precision evaluated from training on fish shapes 

positioned underwater). Two transects of 25 m long and 4 m wide were materialized by 

ropes fixed in the substrate at 15 m and 30 m of depth. 

Stationary Point Counts of pelagic species were carried out (in blue in Appendix A4) 

within a radius of 10 m. Four SPCs were sampled, distributed in the same bathymetric 

zone (between 20 and 30 m depth). 

The counts were carried out simultaneously by the same three trained and inter 

calibrated divers. These various counts were carried out the same day, before the arrival 

and passage of diving clubs on the site (1st count from 8:00 a.m. to 8:45 a.m.) and a second 

time after the arrival and passage of diving clubs on the site (2nd count from 9:00 a.m. to 

9:45 a.m.). During the second survey (9:00 a.m. survey), groups of divers are still present 

at the site but have generally already passed through the areas where we conducted the 

counts. Throughout this study, the first survey was noted "before" and the second survey 

"during/after". 

 

In this study, no control site (site not frequented by divers) was sampled for two principal 

reasons. First, a control site must be comparable to the impacted site, but in the Gulf of 

Calvi, no non-diving site is comparable to the Revellata site. Indeed, the Revellata site is 

located at the end of the Revellata cape and therefore offers a particular currentology with 

input of deep nutrient-rich water from the canyon near the Revellata cape (Skliris et al., 

2001; Vermeulen et al., 2011), but also an important landscape complexity (Gobert et al., 

2014) and a highly specific richness with the presence of many vulnerable species (e.g. 

Epinephelus marginatus, Sciaena umbra, Palinurus elephas) (Di Iorio et al., 2021; Marengo 

et al., 2021). Second, the sampling conditions of a control site and an impacted site should 

be similar. However, from one day to the next, meteorological conditions (e.g. wind, 

insolation) may influence the water column. Variations in the hydrological structure of 

the water column can have strong effects on the distribution of the fish assemblage. In 

addition, it has been shown that diel (i.e. 24-hours based) and intra-diel (i.e. 12-hours 

based) rhythmic variations in fish densities can change considerably from day to day 

(Azzurro et al., 2013). Thus, no control site was chosen here because it would have been 

impossible to carry out the same experimental design with the same observers, on the 

same day and at the same time at a different site. Counts carried out on the same day and 

at close times allow to limit the potential bias due to diurnal disturbances. Furthermore, 

to our knowledge, no study has shown significant variation in fish assemblages from one 

hour to the next, outside the dawn or dusk periods. 
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The counts were carried out during the summer season in 2019 and 2020 between July 

and September (13 dates). Transect counts were performed 78 times (13 dates x 3 divers 

x 2 transects) before the passage of divers, and likewise during/after the passage of 

divers. The SPC (4 distinct points) were carried out 156 times (13 dates x 3 divers x 4 

fixed points) before the passage of divers, and likewise after the passage of the divers.  

 

Specific observations were made of the dusky grouper E. marginatus, a vulnerable and 

protected species, listed as Endangered on the IUCN Red List of Threatened Species 

(Pollard et al., 2018) and emblematic of the Mediterranean sea, to assess its behaviour 

towards divers. Therefore, each individual’s size was estimated, and its reaction was 

recorded following one of the 5 followingtypes of behaviour (Pelaprat, 2000): 

A: distant flight, the individual moves more than 10 m away from divers; 

B: close flight, the individual escapes but remains close (<10 m); 

C: attraction, the individual approaches the diver(s); 

D: the individual remains indifferent to the passage of the diver(s) and does not change 

its behaviour; 

E: the individual changes position to be able to observe the diver(s) without significant 

movement. 

2.3. Data analysis 
Data treatments, plots and statistical analyses were done using R version 3.5.3 (R Core 

Team, 2018). Plots were created with the ggplot2 package (Wickham, 2009). Species 

abundance data were square root transformed to reduce the influence of a few abundant 

species. Statistical analyses were carried out separately using the data from the transect 

15 m, the transect 30 m and the SPCs. 

 

First, alpha diversity was studied before and during/after divers’ passage. To do this, the 

specific richness, the Shannon-Wiener index and the Pielou index were calculated with 

the vegan package (Oksanen et al., 2013). The Shannon index was preferred to the 

Simpson index because it tends to be more sensitive to rare species in a community 

(Nagendra, 2002) therefore complementing the information on species richness. Changes 

in alpha diversity between before and during/after divers’ passage were compared with 

a two-sample Paired Signed-rank test using the wilcox_test function for paired data, with 

Bonferroni correction, on raw data since they all followed a non-normal distribution 

(Shapiro-Wilk, p > 0.05) even after transformations. 

 

Second, to study beta diversity before and during/after divers’s passage on the site, the 

temporal beta-diversity index (TBI) (Legendre, 2019) was calculated based on Bray-

Curtis dissimilarity. Temporal Beta-diversity Index was computed for each census by 

measuring the change in species composition between the first count (before divers’s 

passage) and second count (during/after divers’s passage). TBI was decomposed into the 

species loss (B) and gain (C) components of these dissimilarities (Legendre, 2019). B is 
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the sum of abundances that are higher before divers' passage compared to during/after 

for all species, while C is the sum of abundances that are higher during/after divers' 

passage compared to before, for all species. Then, B and C are scaled by dividing them by 

"(2A + B + C)", where A is the sum of the abundances of species that are common to both 

periods. The null hypothesis (H0) stated here that species assemblage was not different 

between before and during/after divers’ passage. A bootstrap method was applied to 

randomly recompute TBI 999 times, and a p-value was calculated for the TBI difference 

between before and during/after divers’ passage on the diving site. Analyses were 

performed using the TBI.R function available in the R package adespatial (Dray et al., 

2018). B–C plots were used to visually display the relative importance of the species and 

abundance per- species losses and gains between before and during/after divers’ passage. 

To create B-C plots, the B and C statistics were used, with B (losses per site) in the abscissa 

and C (gains per site) in the ordinate (Legendre, 2019). The function plot.TBI was applied 

to produce B-C plots. The mean of the differences between the B and C statistics is 

computed using a paired t-test implemented in the TBI and plot.TBI functions, available 

in the R package adespatial (Dray et al., 2018). To assess changes in abundances, for each 

species, observed before and during/after divers’ passage, permutational paired t-tests 

were used with the function tpaired. krandtest.R. Holm (Holm, 1979) correction for 

multiple testing was applied to the computed p-values. 

 

Third, fish assemblages were analyzed based on species composition. Species 

composition was calculated as relative abundance (i.e., proportion of total catch) of 

various species. Permutational analysis of variance (PERMANOVA) of 999 permutations 

(Anderson, 2014) was used to compare fish assemblages before and during/after divers’ 

passage. This analysis was performed on a Bray–Curtis similarity matrix, computed with 

square-root transformed data. The vegan package was used for PERMANOVA, using the 

adonis function with Date as strata (Anderson, 2014). For each species, differences in 

abundance, according to the size, were assessed by a two-sample Paired Signed-rank test 

using the wilcox_test function for paired data, with Bonferroni correction. The size is 

estimated along three classes: small, medium and large whose limits vary based on the 

species (Bell & Harmelin-Vivien, 1982; Francour, 1984; Harmelin-Vivien et al., 1985). 

Francour (Francour, 1990) defines these as being equal to 1/3 of the maximum size. 

Maximum length of each species was obtained from fishbase.org. 

 

Lastly, the best analysis to evaluate the influence of size on the dusky grouper’s (E. 

marginatus) behaviour was multinomial logistic regression due to the nature of its 

outcome variable (five nominal categories) (Koster & McElreath, 2017).  Multinomial 

logistic regression was performed with the nnet package (function multinom) (Ripley et 

al., 2016). 

  

For all tests, p value < 0.05 was considered a statistically significant difference. 
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3. Results 

3.1. Fish assemblage before and during/after the 

recreational dive 
Thirty-two species were counted on all the UVCs carried out (transects + SPCs). Two 

species were only recorded during the counts made before divers arrived on the site 

(Boops boops (Linnaeus, 1758) and Phycis phycis (Linnaeus, 1766)), on an occasional basis 

since they were each observed at most twice in the counts. Two species were only 

observed during the counts realized during/after divers' passage on the site (Labrus 

viridis Linnaeus, 1758 and Seriola dumerilii (Risso, 1810)), with only two observations 

each in the counts achieved. Among the counts, the most abundant species in average are 

Coris julis (Linnaeus, 1758) with 22.18 (Standard deviation (SD): ± 14.89) individuals and 

22.41 (SD: ± 13.83) individuals, Sarpa salpa (Linnaeus, 1758) with 6.92 (SD: ± 20.04) 

individuals and 12.73 (SD: ± 32.39) individuals and Diplodus vulgaris (Geoffroy Saint-

Hilaire, 1817) with 9.42 (SD: ± 14.76) individuals and 7.15 (SD: ± 12.89) individuals, 

respectively before and during/after divers' passage (Figure 59). For total abundance (all 

species combined), there is no significant difference (Paired Wilcoxon test, p value > 0.05) 

before and during/after the passage of divers, both on the transects and on the SPCs. 

 

 

Figure 59: Mean abundance (A) and mean relative abundance (B) of species counted on 
all the counts combined, before and during/after the divers' passage. 
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3.2. Alpha diversity 
 

On the transect at 15 m, specific richness was significantly lower (Paired Wilcoxon test 

with Bonferroni correction, p value = 0.03060) during/after divers’ passage compared to 

before divers’ passage. Shannon and Pielou index show no significant difference (Figure 

59). 

On the transect 30 m as on SPCs, no significant difference between the different alpha 

diversity indices was observed (Figure 60). 

 

 

Figure 60: Alpha diversity indices on the transect 15 m, the transect 30 m and SPCs, 
before and during/after divers’ passage, with median, first and third quartiles (boxes). 
The asterisk symbol represents significant pre/post divers’ differences (*: p < 0.05), **: p 
< 0.01, ***: p < 0.001, ****: p < 0.0001). 

  

3.3. Beta diversity 

The mean values of B and C for counts at 15 m showed that losses (B) represented 59 % 

of the dissimilarities. The permutational paired t-test showed a significant difference (p 

value = 0.026) between losses and gains before and during/after divers’ passage (Figure 

61A). 
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The species D. vulgaris shows a significantly higher abundance before the passage of the 

divers (permutational paired t-test, p value = 0.000721). 

On the transect 30 m, the mean values of B and C for counts showed that losses (B) 

represented 52 % of the dissimilarities. The permutational paired t-test showed no 

significant difference (p > 0.05), so the gains compensated for the losses of species 

between before and during/after divers’ passage (Figure 61B). 

For SPCs, the mean values of B and C for SPCs showed that losses (B) represented 56 % of 

the dissimilarities. The permutational paired t-test showed a significant difference (p = 

0.031) between losses and gains before and during/after divers’ passage (Figure 61C). 

The species Dentex dentex (Linnaeus, 1758) and Epinephelus marginatus showed 

significantly higher abundances before divers’ passage (permutational paired t-test, p 

value = 0.004581 and p value = 0.007430). 

 

 

Figure 61: B–C plots comparing fish composition before and during/after divers’ passage 
showing the losses (B) and gains (C) computed from the abundance data, for counts at the 
transect 15 m (plot A), counts at the transect 30 m (plot B) and counts at SPCs (plot C). 
The green line indicating slope of 1 corresponds to the line where gain equal loss. The red 
line was drawn parallel to the green line and passing through the centroid of the points. 
Its position below the green line indicates that, on average, species loss dominated gain 
between before and during/after divers’ passage. Circles indicate the dominance of loss, 
while triangles indicate the dominance of gain contribution. 
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3.4. Species composition and abundance per species 

according to size-classes 
At 15 m depth, species composition is significantly different before and during/after 

divers’ passage (PERMANOVA, p value = 0.033). Indeed, the median abundance of D. 

vulgaris is significantly lower after the passage of the divers particularly for medium [16-

31 cm( (Paired Wilcoxon test, V = 69.5, p = 0.0068, n = 39) and large [31-45 cm( 

individuals (Paired Wilcoxon test, V = 62, p = 0.0170, n = 39), ), with respectively a median 

of 1 (Interquartile Range (IQR), 0 to 5) and 1 (IQR, 0 to 1.5) individual before and 0 (IQR, 

0 to 1) and 0 (IQR, 0 to 0.5) individual during/after (Figure 62). 

 

 
Figure 62: Abundances, according to size classes, of 
Diplodus vulgaris observed at the 15 m depth transect, 
before and during/after the divers' passage, with 
median, first and third quartiles (boxes). The asterisk 
symbol represents significant pre/post divers’ 
differences (*:p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, ****: 
p < 0.0001). 

 

At 30 m, no significant differences were detected in the transect regarding the species 

composition (PERMANOVA, p value > 0.05), regardless of species considered (any size 
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combined). The analyzes were repeated by selecting the small, medium and large size for 

each species, but again no significant difference due to divers. 

 

On SPCs, species composition is significantly different before and during/after divers’ 

passage (PERMANOVA, p value = 0.0401). Indeed, the median abundances of medium-size 

individuals of D. dentex and E. marginatus are significantly lower during/after the passage 

of divers (Paired Wilcoxon test, p = 0.0007 and p = 0.0035) with respectively a median of 

4 (IQR, 3 to 6.5) and 3 (IQR, 2.5 to 4.5) individuals before and 2 (IQR, 0.5 to 5) and 2 (IQR, 

1 to 3) individuals during/after (Figure 63). The median abundances of large-size 

individuals of D. dentex and E. marginatus are also significantly lower after the passage of 

divers (Paired Wilcoxon test, p = 0.0193 and p = 0.0026) with respectively a median of 1 

(IQR, 0 to 2) and 1 (IQR, 0 to 2) individual before and 0 (IQR, 0) and 0 (IQR, 0 to 1) 

individual during/after (Figure 63). 

 

 
Figure 63: SPCs abundances, according to size classes, of (A) 
Epinephelus marginatus and (B) Dentex dentex, before and 
during/after the divers' passage, with median, first and third 
quartiles (boxes). The asterisk symbol represents significant 
pre/post divers’ differences (*: p < 0.05), **: p < 0.01, ***: p < 0.001, 
****: p < 0.0001). 
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3.5. Behaviour of dusky groupers (Epinephelus 

marginatus) 
According to the multinomial logistic regression applied to the different types of 

behaviour of groupers observed significant differences are observed based on their size 

(p value <0.05, Appendix A5). Indeed, the bigger the groupers, the more likely they are to 

flee. On the contrary, small individuals (≤ 60 cm) are curious and more likely to show 

attraction to the diver. There is no significant difference between the size of groupers 

adopting a "Distant flight" and those adopting a "Change of position" behaviour, which 

shows that groupers with a size greater than 70 cm seem to be more wary of the diver, 

change their position in order to observe him, preparing themselves to flee if the diver 

comes too close and can flee at more than 10 m. On the contrary, groupers behaving with 

"Indifference" or "Close flight" do not have significantly different sizes, on average (65.16 

cm and 61.87 cm, respectively), which shows that groupers with a size between 60-70 cm 

are less fearful and wary of the diver (Figure 64). 

 

 
Figure 64: Behaviours of Epinephelus marginatus with respect to divers 
according to their sizes, with median, first and third quartiles (boxes) and mean 
size (red diamond). Groups with a letter in common are not significantly different 
from each other. 
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4. Discussion 
To determine the causal mechanisms between anthropogenic disturbances and the status 

of fish populations, it is necessary to have concrete in situ data highlighting the effects of 

human activities on the populations concerned. Previous studies have identified diver-

associated biases in fish counts, with altered fish behaviour resulting in, for example, 

escape or hiding (Dearden et al., 2010; Dickens et al., 2011; Kulbicki, 1998). In addition to 

the observer's own presence in the environment, the open-circuit diving breathing 

equipment that is still predominantly used by divers (including in this study), generates 

a steady string of bubbles. Unfortunately, the sound of open circuit SCUBA bubbles is in 

the frequency range in which fish hearing is most sensitive (Lobel & Hole, 2005; Radford 

et al., 2005). In addition, sound propagates over long distances in water, and can be heard 

at distances greater than 200 m based on the fish species (Radford et al., 2005). Some 

species may then detect and avoid the divers before they come within visual range of the 

fish, so the abundances of these species will be underestimated (Lindfield et al., 2014). In 

addition, bubbles also create a visual disturbance barrier (Sharpe & Dill, 1997) that can 

impede the counting of individuals. 

Thus, the counts conducted prior to the divers' passage could already be biased and lead 

to a misrepresentation of our results regarding the real disturbance caused for these 

species. In this case, the extent of the disturbance may be underestimated. Both the sound 

and the physical presence of divers probably contribute to the negative response 

observed in the studies previously stated, but we do not have the capacity to assess their 

relative importance here. To verify this hypothesis, it would be interesting to carry out a 

similar study with divers in a closed circuit (Lindfield et al., 2014) or without the presence 

of divers to assess fish population, for example by environmental DNA (Boulanger et al., 

2021; Miya, 2021; Thomsen et al., 2012), acoustic (Desiderà et al., 2019; Lobel, 2001) or 

camera (Andradi-Brown et al., 2018; Dearden et al., 2010). However, in this study, 

because the bias related to scientific divers is consistent during pre- and post-diving 

counts, therefore, any differences in the fish assemblage can be attributed to 

anthropogenic disturbances. 

The impact of humans on fish behaviour can be direct, with the presence of human in the 

natural environment or indirect, with the physical or chemical alteration of the habitat. 

These disturbances can affect animal populations through changes in population 

densities, top-down, or bottom-up effects (M. W. Wilson et al., 2020). In this study, 

diversity indices tend to show a decrease in biodiversity on the 15 m depth transect due 

to the presence of diving groups. However, this presence does not cause a major shift in 

the species composition of the population since the difference between before and 

during/after recreational diving is attributable to the species observed very occasionally 

during the counts carried out before divers’ passage (Spondyliosoma cantharus, Spicara 

sp., Mullus surmuletus and Boops boops) and that were not observed during/after. 

Moreover, analyses carried out on the abundance of each species show that only the 
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abundance of Diplodus vulgaris significantly decreased during/after divers’ passage, on 

the 15 m depth transect. Our observations made while diving revealed that D. vulgaris 

presented on the 15 m depth transect were mostly solitary individuals of medium or large 

size, in contrast to the 30 m depth transect where D. vulgaris were mainly present in 

schools, including all size classes. Several studies have shown that fishes in homogeneous 

groups are more rarely attacked by predators (Demšar et al., 2016; Gil et al., 2017; 

Ioannou et al., 2012). The difference in aggregation of D. vulgaris between the 30 m depth 

transect, with schooling individuals, and the 15 m depth transect with solitary individuals 

could therefore explain why solitary individuals at 15 m depth are more vigilant towards 

divers, considering them as a potential danger. Moreover, the 15 m bathymetric area is 

open to all levels of divers, while experienced divers are less abundant in the 30 m 

bathymetric area. Species in the upper bathymetric range could be therefore more 

disturbed by the higher traffic. 

Our study also showed a decrease in abundances of D. dentex and E. marginatus as the 

number of divers increased, mainly among medium-sized individuals, which is the size 

class most frequently observed for these species in our counts. These two species are 

known to be particularly targeted by professional and/or recreational fishing (Marengo 

et al., 2015; Reñones et al., 2007). The common dentex is listed as Vulnerable and the 

dusky grouper is listed as Endangered on the IUCN Red List of Threatened Species 

(Carpenter & Russell, 2009; Pollard et al., 2018). Indeed, the dusky grouper is 

characterized by a slow growth rate and a monandrous protogynous hermaphroditic 

reproductive mode (Condini et al., 2018). The sexual inversion (female-to-male) occurs 

over a range of 52-77 cm of total length (Buchholz-Sørensen & Vella, 2016) but it is not 

an obligatory process (Ben Miled et al., 2010; Reñones et al., 2010). The dusky grouper 

and the common dentex, are long-lived species (over 20 years for common dentex and up 

to 50 years for dusky grouper) and exhibit spawning aggregation behaviour, making them 

more vulnerable to fishing activities (Condini et al., 2018; Marengo et al., 2014). Despite 

the moratorium prohibiting recreational fishing (including spearfishing) established 

since 1993 for the dusky grouper, this species is still frequently fished in corsican waters 

(pers. comm.). Various studies have demonstrated impacts of fishing on the behaviour of 

target species (Alós et al., 2012; Alós, Palmer, et al., 2015; Alós, Puiggrós, et al., 2015; 

Januchowski-Hartley et al., 2015). More recently, Goetze et al. (Goetze et al., 2017), found 

that fish wariness is the most sensitive indicator of fishing pressure. Given their status as 

target species, this could explain why these two species appear to be the most sensitive 

to the presence of divers. Several studies corroborate our results, suggesting that the 

genus Diplodus and Epinephelus could be good indicators of diving pressure. Indeed, the 

results of Francour (Francour, 1994) at Port-Cros National Park (France) show that the 

fish population of the Posidonia meadow on sites visited by divers is much lower than 

other sites not visited. The author noted an adaptation of the behaviour of Sparidae, 

particularly the genus Diplodus, which leaves superficial meadow areas prematurely to 

reach deeper areas, although they usually reach these areas later in winter. Furthermore, 

the author showed that in the more frequented sites, the escape distance of Diplodus 

annularis (Linnaeus, 1758) is greater. This result cannot be attributed to a ban on 
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spearfishing in the park, which considerably alters the behaviour of fish (Guidetti et al., 

2008), since it is totally prohibited in the Port-Cros National Park, therefore on both 

frequented and unfrequented sites. Furthermore, several studies (Dames et al., 2020; 

Floros et al., 2013) seem to confirm the sensitivity of the genus Epinephelus to divers. 

Indeed, the results of this study show that the density of the largest local predatory fish in 

South Africa, the grouper Epinephelus tukula Morgans, 1959, is significantly lower in the 

most dived areas and that this density seems to have been decreasing for several decades, 

which coincides with the increase of diving pressure. The authors attribute this finding to 

a negative effect of SCUBA diving activity.  

The other species studied in our study did not show significant variations (neither 

positive nor negative) in their abundances between counts made before and during/after 

divers’ passage. This trend could show a capacity of fish to tolerate human presence and 

to maintain natural behaviours despite the presence of divers, even in important 

numbers. In this case, species accustomed to divers would be more likely to acclimatize 

in an environment where human activities are recurrent. This habituation would be a 

form of adaptation and a potential evolutionary advantage if diving activity were to 

continue or increase in future years. Indeed, non-habituated fishes would be forced to 

leave their preferred area to go to less frequented areas, but perhaps less favorable for 

them from an ecological point of view. On the other hand, habituation of some fish species 

to divers could also lead to a top-down effect with a biased perception of risk if fishes 

become less fearful of humans (M. W. Wilson et al., 2020). Indeed, the mere presence of 

humans can influence animals’ bahaviour by modifying their perception of risk towards 

their natural predators, increasing or decreasing the risk of predation. Furthermore, 

because inter- and intra-species transmission of chemical cues and sounds is facilitated in 

liquid environments, top-down effects may be particularly pronounced within marine 

ecosystems (Mitchell & Harborne, 2020; Preisser et al., 2005). 

In addition to the disturbance caused by human presence in the environment, the noise 

generated by dive boats may also play a prominent role in anti-predator behaviour, 

potentially leading to decreased survival probability. Indeed, studies conducted on 

european eels (Anguilla anguilla (Linnaeus, 1758)) or ambon damselfish (Pomacentrus 

amboinensis Bleeker, 1868) when facing their natural predators have shown less adapted 

responses and higher capture rates when fishes were subjected to boat engine noise 

(Simpson et al., 2015, 2016). In addition, dive boat noise may also be a disruptive element 

for intra-species communication, foraging, or behaviour of some species (Whitfield & 

Becker, 2014). It may also have a stronger effect at shallow depths than deeper depths. 

 

Our results suggest that grouper size influences their behavioural response to divers. 

Indeed, the larger the groupers are, the more they tend to prepare to an escape and to flee 

further away (>10 m). We could expect the opposite phenomenon, i.e. that larger 

individuals have a lower predation risk and would be less suspicious than small 

individuals. However, several hypotheses have been put forward to explain why the larger 

the fish are, the further away they tend to flee (Domenici, 2010). This could be related to 

the fact that as an individual grows, its reproductive capabilities increase, especially for 
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females with better quality and more eggs (Barneche et al., 2018), therefore the individual 

will take less risk in order to survive (Cooper Jr & Frederick, 2007). Some prey species 

have developed more effective anti-predator defense mechanisms (e.g., spines, stingers) 

over evolutionary history, instead of direct flight, allowing for riskier foraging techniques 

(Hodge et al., 2018). Additionally, for small fish that must be bolder to find food, energetic 

cost associated with escape would therefore be relatively higher to leave, especially if 

their foraging is prolific (Polverino et al., 2016). Finally, several studies (Benevides et al., 

2016; Sbragaglia et al., 2018; Stankowich & Blumstein, 2005) have shown that the size of 

an individual is a major factor in fish response to predators and is positively correlated 

with wariness. Indeed, as discussed above, larger fish are more likely to be targeted by 

fishers. Large individuals are therefore more wary of potential threats (F. D. Johnston et 

al., 2013; Tsikliras & Polymeros, 2014). Conversely, in our study, smaller groupers appear 

to be the least wary individuals and are even the ones that show attractive behaviour 

towards the diver. Smaller individuals are generally the youngest and therefore the least 

experienced. The hypothesis of a learning mechanism developed during their growth and 

allowing them to become more cautious in the face of potential threats, most often a 

predator (Fernö et al., 2020; Manassa & McCormick, 2012), could therefore explain the 

observed results. 

Our study showed that at least for three species (D.vulgaris, D. dentex and E. marginatus), 

individuals do not quickly become accustomed to the presence of divers. Indeed, they 

show an increased level of distrust towards divers when their number increases 

significantly. This results in a significant decrease of their local abundance, characterized 

by a more or less distant flight depending on the size considered. In addition to the 

temporal and energetic costs caused by this forced displacement for the species 

considered, the stress generated can also induce harmful physiological responses for the 

animals. This can result in increased levels of glucocorticoid stress hormones (cortisol or 

corticosterone), which can lead to disturbances in growth, reproduction, 

immunodeficiency, or decreased survival (Baker et al., 2013; Faught & Vijayan, 2018; 

Pankhurst, 2016). Indeed, numerous studies on different fish species have shown a 

significant increase in stress hormone levels in fish sampled in tourist areas compared to 

those sampled in a reference area (Baker et al., 2013; Geffroy et al., 2017, 2018; Semeniuk 

et al., 2009). 

 

In view of our results, it appears necessary to continue the investigations and to complete 

the knowledge concerning the impact of diving on fish behaviour. In this study, the 

monitoring could only be carried out on one diving site and always at the same time of the 

day. The Revellata diving site is the most frequented site in the Gulf of Calvi (Iborra et al., 

2020). During the summer season, all the diving clubs of Calvi make a dive on this site in 

the morning, thus the pressure gradient before vs. during/after the divers’ passage was 

therefore more important than on other dive sites in the Gulf of Calvi. Nevertheless, in 

order to confirm our observations, it would be interesting and relevant that future studies 

be repeated on different dive sites, at different times of the day with different numbers of 

divers, while keeping a significant sampling effort. 



201 
 

 

5. Conclusions 
In conclusion, the SCUBA diving activity does not seem to fundamentally disturb the 

ichtyological community, except for three species of fish (D. vulgaris, D. dentex and E. 

marginatus), including two predatory species and key species (D. dentex and E. 

marginatus) of coastal ecosystem (Condini et al., 2018; Marengo et al., 2014). However, if 

the activity is limited in time (only part of the year) and space (at specific sites), fish can 

resume their natural activities and behaviours during undisturbed periods, without major 

consequences on broader ecosystem processes. SCUBA diving is primarily a daytime 

activity (although night dives are increasingly offered by commercial structures), during 

summer season and at localized sites, which often allows animals to shift their activities 

to less disturbed times or locations (Bateman & Fleming, 2017; Gaynor et al., 2018). Fish 

habituation or activity-induced shifts may allow fishes to coexist with SCUBA diving (Sih 

et al., 2011). However, a shift in behaviour to nighttime (unlikely for a diurnal species) or 

non-diving season may place the fish under increased physiological stress or predatory 

pressure. In addition to the stress, energetic costs, behaviour modification and disruption 

of activities that may result from fish displacements in response to disturbance from 

SCUBA diving activity, these displacements may also generate intra- and inter-specific 

competition for space and resources while leading to changes in fish community 

structure. In addition, some behaviours may be more sensitive to spatial and temporal 

displacement. Indeed, disturbances at critical times or locations (e.g. during breeding 

events, along migration routes, or on key resource sites) could result in high impacts on 

the species or ecosystem despite an equal level of disturbance but occurring at less 

opportune times for the species. The dusky grouper breeding season is from July to 

September, which coincides with the summer peak in diving activity. This can therefore 

strongly disturb their reproduction, as Pelaprat (Pelaprat, 2000) has already shown that 

sexual activity was interrupted in the presence of divers. The quotas on divers' use 

already implemented in some MPAs are not always sufficient to contain the impacts of the 

activity on marine ecosystems (Calò et al., 2021), it would be interesting to complement 

these measures with an approach based on functional traits of the species considered. 

Fisheries management and conservation, for example, already integrate this type of issue 

by limiting fishing in areas or during periods known to be of primary importance for the 

species concerned. This approach should be extended to the management of coastal 

human activities based on ecologically important behaviours that may be sensitive to the 

timing or location of human disturbance. 
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Synthèse, discussion et perspectives : la gestion 

des activités anthropiques locales eu égard des populations 

ichtyologiques, dans le contexte du changement climatique 

Ce chapitre synthétise les principaux résultats obtenus pour chaque type de pression étudiée 

et les questionne dans le contexte du changement global et, plus particulièrement, du 

changement climatique. Il présente plusieurs pistes de recherche, de suivi des populations de 

téléostéens et de l’écosystème dans lequel elles évoluent qu’il serait important de poursuivre, 

ou de mettre en place, afin d’en améliorer la gestion dans ce contexte écosystémique 

particulier.   

 

1. Emissaire 

1.1. Récapitulatif des résultats 
Au niveau de l’émissaire de la station d’épuration de Calvi, l’analyse des paramètres 

abiotiques (température, oxygène et nutriments) et biotiques (chlorophylle a) ont permis 

de démontrer une faible influence de l’émissaire sur la colonne d’eau.  

En effet, la température, l’oxygène et la concentration en chlorophylle a (proxy de la 

biomasse phytoplanctonique) ne sont pas affectés par l’émissaire (pas de différence 

significative avec le point de référence). Les paramètres étudiés ne présentent pas non 

plus de différence significative en fonction de la profondeur. En revanche, les 

concentrations de nutriments sont significativement plus élevées au niveau de l’émissaire 

que sur le point de référence, principalement en ce qui concerne l’ammonium, le 

phosphate, le nitrate et le silicate.  

Pour ce qui est de la communauté ichtyologique, aucune modification de la structure 

de l’assemblage ichtyologique ou de la diversité n’a été observée le long du gradient 

effectué sur l’émissaire. D’une manière similaire, les études réalisées sur la communauté 

benthique sur le même émissaire n'ont pas montré de variations significatives, même 

avec des points de contrôle plus éloignés que le transect de référence utilisé dans ce 

travail. Tout indique par conséquent que l’émissaire n’a pas d’impact marqué au niveau 

de la structure populationnelle ichtyologique. Il serait toutefois intéressant d’étudier 

l’impact potentiel des rejets de l’émissaire sur ces populations au niveau physiologique 

ou toxicologique.  

 Nous avons en revanche constaté à plusieurs reprises lors de la réalisation des suivis 

que l’herbier de Posidonie était jonché de macrodéchets (e.g., protection hygiénique, 

lingettes) qui n’ont manifestement pas été retenus par les grilles lors du traitement des 

eaux. Cela se produit principalement lorsqu’une opération de maintenance est effectuée 

sur le réseau d’épuration, des rejets sont alors effectués sans que les eaux usées ne soient 

traitées (by-pass). Des by-pass sont également effectués lorsque des pluies violentes ont 

lieu menant à une saturation du réseau d’eaux usées et de la station d’épuration. De plus, 
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nous avons constaté à plusieurs reprises durant cette étude que l’émissaire rejetait des 

effluents turbides de couleur noire, ce qui laisse penser à un mauvais traitement des eaux 

usées, (Figure 65) pouvant altérer la clarté des eaux et donc potentiellement avoir un effet 

sur l’herbier de Posidonie. De plus, au vu des dernières inspections réalisées sur 

l’émissaire (Fontaine et al., 2022), il apparaît que seul un des 3 diffuseurs fonctionne 

désormais ce qui altère nécessairement la dilution des effluents dans la colonne d’eau.  Le 

nombre et le positionnement des exutoires ont, en effet, été initialement dimensionnés 

pour garantir une bonne dilution dans les eaux réceptrices. 

   

 
Figure 65 : Photographie réalisée lors d’un comptage sur l’émissaire le 13 août 2020. 
Crédit photographique : Laura Iborra. 
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1.2. La pression de l’émissaire de la station 

d’épuration de Calvi dans le contexte du 

changement climatique 
 

La croissance démographique, l’élévation du niveau de vie et le développement 

économique sont corrélés à l’augmentation de la production des eaux usées. Il est donc 

attendu que les stations d’épurations soient davantage sollicitées dans les années à venir.  

Il est par ailleurs attendu que le changement climatique affecte les infrastructures et les 

réseaux de transport des eaux usées (Hummel et al., 2018 ; Kettle et al., 2014), l'efficacité 

du traitement des eaux usées (Langeveld et al., 2013 ; Plósz et al., 2009 ; Pocock & Joubert, 

2018 ; Zouboulis & Tolkou, 2015) et la capacité d'absorption des eaux réceptrices (Arnell, 

1998 ; Chapra, 2008 ; Chapra et al., 2021 ; Whitehead et al., 2009 ; Ziogas et al., 2021), tout 

en exposant davantage les infrastructures aux dommages et aux inondations liées au 

changement climatique (Chapra et al., 2021 ; Hughes et al., 2021 ; Langeveld et al., 2013 ; 

Zouboulis & Tolkou, 2015). L’ensemble de ces facteurs et perturbations pourrait donc 

modifier l’impact de l'émissaire de la ville de Calvi sur les populations ichtyologiques que 

ce soit de manière directe (e.g., contaminants) ou indirecte (e.g., dégradation de l’habitat). 

 

La pression de l’émissaire se traduit par des rejets d’eaux usées, préalablement 

traitées, dans le milieu marin. Bien que le traitement des eaux usées soit encadré, il ne 

permet pas d’éliminer complètement la charge organique et inorganique introduite dans 

le milieu. La composition des effluents (e.g., matière organique, nutriment, polluants) peut 

donc avoir des impacts sur la physico-chimie de la colonne d’eau ce qui peut impacter 

l’habitat et potentiellement affecter l’ensemble du réseau trophique surtout dans un 

contexte d’élévation de la température moyenne et d’épisodes de vagues de chaleurs 

sous-marines. 

La combinaison de l’apport en nutriments et des effets inhérents au changement 

climatique pourrait donc conduire à des phénomènes de prolifération d’algues toxiques 

(Harmful Algal Blooms, en anglais) (Hallegraeff, 2010 ; Moore et al., 2008). Une 

augmentation de ces efflorescences en zone côtière à travers le monde est constatée 

depuis plusieurs années du fait notamment de l’eutrophisation des eaux (e.g., eaux usées, 

aquaculture côtière, apports atmosphériques) (Davidson et al., 2014 ; Glibert & 

Burkholder, 2018 ; Harrison et al., 2010 ; Heisler et al., 2008). L’augmentation des 

températures et la stratification prononcée de la colonne d’eau associées sont également 

des facteurs qui favorisent l'apparition de ces efflorescences toxiques (Dale et al. 2006 ; 

Hinder et al. 2012). Cependant, le rôle des nutriments anthropiques dans l’induction des 

efflorescences pourrait être spécifique au site en fonction des processus 

hydrodynamiques locaux (Davidson et al., 2014).   

Les eaux usées introduisent également de nombreux contaminants qui peuvent avoir 

des actions altéragènes (polluants) sur les écosystèmes marins. Certaines études 

suggèrent que les effets liés au changement climatique, tels que le réchauffement de l’eau, 
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l’acidification et la désoxygénation des eaux, amplifieront les impacts de ces contaminants 

en augmentant les taux d’exposition et de bioaccumulation au sein du réseau trophique 

marin (Alava et al., 2017 ; Geisz et al., 2008 ; Hooper et al., 2013 ; McKinney et al., 2015). 

 

De plus, le changement climatique affectera également l’efficacité du traitement des 

eaux usées. En période de sécheresse, la combinaison de la diminution du volume d’eau 

qui transite dans la station et de l’élévation des températures des eaux usées peut avoir 

des effets négatifs sur les infrastructures et l’efficacité du traitement des eaux (Campos & 

Darch, 2015 ; Marleni et al., 2012 ; ONeil, 2010). En effet, la baisse des débits provoquée 

par la concomitance de l’absence de précipitations, d’une baisse des infiltrations d’eaux 

claires parasites et d’une restriction probable de la consommation d’eau potable, induira 

alors des risques de blocages des infrastructures (Pocock & Joubert, 2018). Il en résulte 

également des eaux usées avec des concentrations de polluants plus élevées (Zouboulis & 

Tolkou, 2015). Ces phénomènes impacteront d’une part les infrastructures avec des 

phénomènes accélérés de corrosion (Hughes et al., 2021 ; Marleni et al., 2012) mais 

induiront également une diminution de l’efficacité du traitement (Pocock & Joubert, 2018 

; Yuan, 2010). Finalement, les rejets générés dans les écosystèmes seront plus impactant 

en raison d’une charge organique plus élevée associée à des concentrations plus 

importantes de polluants.  

Comme nous l’avons vu précédemment, le changement climatique induira aussi une 

augmentation de la fréquence des événements climatiques extrêmes (Christensen et al., 

2007 ; Solomon et al., 2007 ; Thakali et al., 2016). Or, dans la plupart des cas, les STEP et 

les programmes de contrôle des débordements d'égouts ont été conçus sur la base de 

relevés hydrologiques historiques, sans tenir compte des changements potentiels des 

conditions d'écoulement dus au changement climatique (Zouboulis & Tolkou, 2015). 

L’augmentation des précipitations se traduira pourtant par des volumes d’eaux plus 

importants et des pics d’afflux dans les stations d’épuration. Bien que le débit augmente, 

la charge des solides en suspension restera la même, ce qui entraînera une dilution de 

l’affluent de la station d’épuration qui peut affecter les processus de traitement biologique 

(Hughes et al., 2021). De plus, la saturation des réseaux d’eaux usées et des stations 

d’épuration pourra induire une dérivation du système (by-pass), se traduisant par un rejet 

des eaux usées sans traitement (Dong et al., 2017 ; Kirshen et al., 2018 ; Langeveld et al., 

2013 ; Thakali et al., 2016 ; Zouboulis & Tolkou, 2015). Enfin, les débits élevés peuvent 

également charrier des débris associés aux évènements pluvieux intenses, ce qui peut 

provoquer des blocages ou endommager les grilles de rétention et donc à nouveau des by-

pass (Hughes et al., 2021).  

Enfin, les STEP sont généralement situées sur des terres côtières de faible altitude afin 

de minimiser le coût de la collecte des eaux usées et du rejet des effluents traités, ce qui 

les rend particulièrement exposées aux inondations côtières liées à l'élévation du niveau 

de la mer (Hummel et al., 2018). Ces inondations pourraient affecter les installations de 

traitement des eaux usées ce qui conduira in fine à rejeter des déchets non traités dans 

l’écosystème. Une planification préalable minutieuse pour se préparer aux conséquences 
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de l'élévation du niveau de la mer et des inondations est essentielle (Blumenau et al. 

2011). 

1.3. Adaptations et perspectives 
 

D’après nos résultats, à l’heure actuelle, l’émissaire n’influe pas directement sur 

l’abondance, la composition ou la structure des populations ichtyologiques. En revanche, 

l’impact de la pression sur la communauté ichtyologique pourrait se traduire de manière 

indirecte par la dégradation de l’habitat et/ou par une modification de l’ensemble du 

réseau trophique. Les adaptations doivent donc se concentrer sur l’amélioration et 

l’adaptation des process face au changement climatique. Comme nous l’avons vu 

précédemment, le secteur de l’eau et de l’assainissement sera très fortement impacté par 

le changement climatique. L’adaptation pour les services d’assainissement doit concerner 

la gouvernance des services (mieux intégrer les enjeux climatiques), la protection des 

ressources en eau (analyse et gestion de la demande, connaissance et protection de la 

ressource) et la performance du service (suivi de la qualité, adaptation des infrastructures 

aux évènements extrêmes, gestion du risque d’urgence) (Campos & Darch, 2015 ; Juan-

Garcia et al., 2017 ; Kirchhoff & Watson, 2019 ; Zouboulis & Tolkou, 2015). Les mesures 

proposées sont les suivantes : 

 

- Intégration des risques associés au changement climatique. En dépit de la 

prévalence des défaillances des systèmes d'assainissement et de la perspective 

d'en voir davantage à l'avenir, très peu de choses sont connues sur les dimensions 

humaines des systèmes d'assainissement, en particulier ce que les gestionnaires 

des eaux usées mettent en place pour combattre les défis actuels et pour s'adapter 

au changement climatique futur. Les études réalisées sur le sujet montrent que les 

gestionnaires des eaux usées qui s'adaptent au changement climatique sont 

principalement motivés par les exigences politiques et réglementaires liées au 

financement des améliorations des systèmes d'assainissement (Jordaan, 2018 ; 

Rudberg et al., 2012). L’adaptation des services d’eau et d’assainissement face aux 

problématiques climatiques et environnementales doit donc être intégrée dans les 

décisions politiques. La réglementation, la formation professionnelle et la 

communication auprès des acteurs du secteur doivent également tenir compte des 

aléas climatiques. 

 

- Amélioration de l'infrastructure de la station d’épuration. À l’heure actuelle, 

le réseau séparatif dont la station d’épuration de Calvi est équipée, présente des 

avantages certains. En effet, le réseau séparatif permet de minimiser les rejets 

directs d’eaux usées dans le milieu naturel lors de violentes précipitations. 

Cependant, dans la pratique et comme cela nous a été précisé par notre 

interlocuteur à la station d’épuration de Calvi, les eaux de pluies s’infiltrent et le 

réseau séparatif n’est pas, pour l’instant, suffisamment efficace. La détection des 

origines de ces infiltrations s’avère particulièrement difficile mais nécessaire pour 
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garantir l’efficacité du système et particulièrement avec l’augmentation future des 

évènements climatiques extrêmes (Panasiuk et al., 2015). De plus, il serait 

bénéfique que des inspections plus régulières de l’émissaire sous-marin soient 

commanditées et effectuées. Lors de notre étude, nous avons remarqué que seul 

deux des trois diffuseurs fonctionnaient. L’état concrétionné du diffuseur à l’arrêt 

suggère que cela soit le cas depuis un certain moment. Début 2022, STARESO a 

également mis en exergue l’arrêt d’un second autre diffuseur. Il n’y a donc plus 

qu’un seul diffuseur en état fonctionnel actuellement. Afin de permettre une bonne 

dilution des effluents dans les eaux réceptrices, il est nécessaire que les deux 

diffuseurs à l’arrêt soient rapidement réparés. 

 

- Adaptation en fonction des ressources hydriques. Comme nous l’avons vu 

précédemment, l’efficacité du traitement des eaux est fortement corrélée au débit 

d’eau dans la station d’épuration. Une gestion adaptée des ressources hydriques 

est donc nécessaire. La planification face aux aléas du changement climatique et de 

la croissance démographique devra être réalisée en fonction de la demande et des 

besoins en tenant compte des ressources en eau mobilisables et de l’analyse des 

risques (e.g., inondations, sécheresse, pollutions, épuisement des ressources 

hydriques).   

 

- Continuité des suivis physico-chimiques et biologiques. Par ailleurs, la qualité 

de l’eau doit continuer à être monitorée à haute fréquence afin de détecter 

d’éventuelles anomalies liées aux processus de traitement. L’évaluation de la 

qualité de l’eau pourrait également être renforcée par l’analyse des polluants 

organiques persistants, des produits pharmaceutiques (e.g., antibiotiques, 

hormones) ou encore des microplastiques. Les populations de poissons pourraient 

également faire l’objet d’analyses écotoxicologiques afin de détecter d’éventuelles 

traces de contaminants. Il serait intéressant de suivre les espèces cryptiques (par 

exemple, les gobidés et les blennidés) qui sont spécifiques au site et moins mobiles, 

ce qui pourrait permettre une visualisation plus fiable des différences d'abondance 

attribuables à différents niveaux de pollution (Azzurro et al., 2010 ; Guidetti et al., 

2003). 

 

2. Aquaculture 

2.1. Récapitulatif des résultats 
La température, l’oxygène et la concentration en chlorophylle a (proxy de la biomasse 

phytoplanctonique) ne sont pas affectés par l’aquaculture (pas de différence significative 

avec le point de référence). En revanche, la concentration en chlorophylle a apparaît plus 

élevée à 20 m par rapport à la subsurface ou à 10 m. Concernant les nutriments, seul 

l’ammonium présente des concentrations plus élevées par rapport au point de référence. 
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Au niveau ichtyologique, l’aquaculture influence la communauté ichtyologique avec 

une agrégation des espèces omnivores (planctonophages, petits invertébrés ou crustacés) 

ou carnivores comme Diplodus vulgaris (coquillage ou invertébrés benthiques) qui se 

traduit par une augmentation de l’abondance totale à proximité des cages.  Une richesse 

spécifique plus élevée est également observée à proximité des cages. Bien que l’effet 

agrégatif des cages soit avéré, le rayon d’impact est très limité spatialement (<50 m) et 

l’agrégation observée reste minimale en comparaison à d’autres études sur le sujet qui 

portaient souvent sur des infrastructures aquacoles plus importantes.  

 

2.2. La pression de l’aquaculture dans le contexte 

du changement climatique 

Le climat, l’augmentation des températures de l’eau, la désoxygénation et l’acidification 

des eaux sont des facteurs reconnus pour impacter l’aquaculture marine avec des taux de 

mortalités plus élevés et une production réduite, et ce principalement pour les espèces de 

haut niveau trophique (Cattano et al., 2018 ; Klinger et al., 2017 ; Limburg et al., 2020 ; 

Rosa et al., 2014). L’aquaculture de Calvi est particulièrement concernée par cette 

problématique étant donné que le cheptel d’élevage est constitué actuellement de loup 

(Dicentrarchus Labrax) et de daurade royale (Sparus aurata) dont la production est en 

phase de développement (les daurades royales ne sont pas encore commercialisées). 

Selon une étude récente (Cubillo et al., 2021), la daurade royale apparaît comme étant 

l’espèce la plus affectée par les changements de température à venir d’ici la fin du siècle. 

Les modélisations effectuées dans l’étude prévoient que cette espèce aura besoin de 

significativement plus de temps pour atteindre la taille minimale de commercialisation et 

la plupart des daurades n’atteindra pas la taille de récolte dans la projection à 2100, quel 

que soit le scénario d’émission choisi. C’est également le poisson pour lequel, la 

croissance, le rendement à la récolte et le retour sur investissement se détériorent avec 

l’évolution du changement climatique. 

De même, la plupart des études de cas montrent que les poissons devraient afficher une 

croissance plus importante mais une efficacité alimentaire moindre par rapport aux 

conditions actuelles (Callaway et al., 2012 ; Cubillo et al., 2021 ; Falconer et al., 2020). Les 

poissons auront donc besoin de plus d'aliments pour atteindre la taille de récolte. En 

conséquence, les coûts d'alimentation seront plus élevés, ce qui entraînera des 

conséquences négatives sur les bénéfices des exploitations (Cubillo et al., 2021). Kreiss et 

al., (2020) ont également suggéré qu’en plus des changements dans la qualité et la 

température de l’eau qui peuvent influencer directement la production de poissons en 

altérant l’état de santé, la performance de croissance et/ou l’efficacité de l’alimentation, 

le secteur de l’aquaculture est également confronté à un avenir incertain en termes de 

coûts et de rendements de production, ce qui déterminera en grande partie la rentabilité 

future des exploitations. 

Comme nous l’avons vu précédemment, et similairement à ce que nous avons décrit pour 

la pression de l’émissaire, l’augmentation des températures, la stratification des eaux et 
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un apport en nutriments peut favoriser l'apparition d'efflorescences algales nuisibles et 

avoir un impact négatif sur la production aquacole et augmenter les risques pour la santé 

humaine (Free et al., 2022 ; Rosa et al., 2014). L’augmentation des besoins en nourriture 

des poissons d’élevage pourrait donc accroître davantage ce risque. Enfin, l’urbanisation 

et la modification du régime des pluies affecteront également les charges en nutriments 

dans les zones d'aquaculture côtières (par le phénomène de lessivage des sols et rejets 

par les rivières côtières), ce qui contribuera davantage à augmenter le risque de 

d’efflorescence algale nuisible (Glibert & Burkholder, 2018). 

De plus, la hausse des températures des eaux favorisera la prolifération des parasites 

aquatiques dans des zones où ils étaient auparavant inhibés par des températures 

inférieures à leur seuil de développement (Handisyde et al., 2006 ; Ward et al., 2004). 

Dans le contexte du changement climatique, non seulement les aires de répartition des 

pathogènes sera étendue mais l’augmentation des températures de la mer stimulera 

également leur croissance, la transmission et la survie des parasites (Byers, 2021 ; 

Callaway et al., 2012 ; Marcogliese, 2008). Les maladies constitueront également une 

contrainte majeure pour la croissance future de nombreuses espèces d’élevage en 

Méditerranée. La pratique de l'aquaculture augmente de manière non naturelle les 

densités d'hôtes, rendant ainsi les espèces encore plus vulnérables aux maladies 

infectieuses (Assefa & Abunna, 2018 ; Lafferty et al., 2015 ; Snieszko, 1974). L’aquaculture 

de la baie de Calvi labellisée Label Rouge intègre ces problématiques dans son cahier des 

charges en limitant d’ores et déjà la densité des poissons par cage ce qui est déjà une 

adaptation notable et positive. Néanmoins, les risques que les parasites, virus, bactéries 

et biotoxines se propagent au sein des populations sauvages sont élevés en raison de 

l’agrégation des poissons sauvages à proximité des cages, la diffusion des gamètes ou 

encore la fuite de poissons d’élevage. 

Enfin, pour l'aquaculture côtière et en mer, des tempêtes plus fréquentes et plus intenses 

(Bouwer, 2019 ; Seneviratne et al., 2012) entraîneront une augmentation des dommages 

physiques sur les structures d’élevage (Reid et al., 2019b). Les conséquences seront, d’une 

part, des pertes significatives pour le producteur et, d’autre part, un risque accru de fuite 

des poissons d’élevage et de dissémination de maladies, parasites ou virus (De Silva, 2012 

; Reid et al., 2019b). Les dommages physiques associés à une perte des stocks d’élevage 

seront deux conséquences particulièrement coûteuses pour les petites exploitations 

comme celle de Calvi. 

 

 

2.3. Adaptation et perspectives 

Les activités aquacoles influencent de manière indirecte les populations ichtyologiques 

en raison de la dégradation de l’habitat et de la qualité de l’eau mais également de manière 

directe par le biais de l’attraction des poissons sauvages, du nourrissage involontaire qui 

en découle et de l’interaction possible avec les poissons d’élevage. L’attraction des 



214 
 

poissons sauvages devrait donc être prise en considération dans la gestion de cette 

pression. Les mesures proposées sont les suivantes : 

- Localisation et protection du substrat. Bien que l'agrégation des poissons 

sauvages autour des fermes puisse jouer un rôle sur l’atténuation de l’impact 

environnemental sur le substrat grâce à la consommation de nourriture perdue 

par les poissons sauvages (Vita et al. 2004 ; Dempster et al., 2006), il est reconnu 

que les installations aquacoles ont des impacts négatifs sur les substrats marins, et 

plus particulièrement sur les prairies de phanérogames marins telles que les 

herbiers de Posidonie (Boudouresque et al., 2020 ; Hemminga & Duarte, 2000 ; 

Pergent-Martini et al., 2006). En effet, les fonds sous-marins au-dessus desquels 

sont installées les cages ne reçoivent pas de lumière en raison de l’ombrage des 

cages ce qui entraîne une perturbation de l’écosystème local. Les modifications de 

la communauté naturelle sont également intensifiées par les charges de 

nutriments et la couverture d'épiphytes. Ces impacts négatifs doivent à tout prix 

être évités à l’avenir, d’autant plus que les herbiers sont déjà soumis aux impacts 

du changement climatique et aux autres pressions anthropiques locales (telles que 

la plaisance avec l’ancrage) (Chefaoui et al., 2018 ; Jordà et al., 2012). Dans le cadre 

de futurs processus de sélection de sites aquacoles, des études hydrodynamiques 

et écologiques devront être réalisées et les aires avec des herbiers sous-marins 

devraient être considérés comme incompatibles pour l’établissement 

d’installations aquacoles en baie de Calvi et plus généralement en Méditerranée. 

Les pratiques aquacoles et les structures de culture employées semblent être des 

facteurs clés du niveau d'exposition des espèces aux effets directs du changement 

climatique. Un des leviers pour atténuer les effets du changement climatique sur 

les espèces d’élevage et pour diminuer les pressions sur l'écosystème côtier, 

pourrait être la relocalisation des aquacultures côtières en milieu offshore. En effet, 

les modifications des conditions physiques de la colonne d’eau (augmentation de 

la température, désoxygénation) induites par le changement climatique semblent 

être améliorées par les conditions océaniques (López Mengual et al., 2021 ; Steeves 

et al., 2018). Des cages immergées (et non plus flottantes) permettraient 

également de bénéficier de conditions environnementales plus favorables au 

développement des poissons d’élevage. En effet, en fonction des processus 

hydrologiques locaux, dans certains endroits, les eaux plus profondes pourraient 

fournir des niveaux de températures, de salinité et d’oxygène plus propices à la 

production (Sievers et al., 2022). L’immersion des cages permettrait non 

seulement de fournir des conditions optimales mais également d’éviter les impacts 

liés aux vagues de chaleur ou aux tempêtes. En évitant les dommages causés par 

les tempêtes sur les structures aquacoles, le nombre de poissons d’élevage 

s’échappant en mer serait également réduit (Jensen et al., 2010). 

 

- Amélioration de la qualité de l’eau. Pour répondre à la problématique de 

l’eutrophisation, l'aquaculture multi-trophique intégrée pourrait être une des 

solutions envisageables. En effet, l’aquaculture multi-trophique s’appuie sur une 
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approche écosystémique qui consiste à cultiver des poissons, des mollusques et 

des crustacés ainsi que des algues, de différents niveaux trophiques afin de créer 

systèmes équilibrés (Buck et al., 2018 ; Chopin et al., 2012 ; Troell et al., 2009). 

L’action combinée des mollusques et des algues permettent de réduire 

l’eutrophisation grâce à l’absorption des particules de déchets et des nutriments 

par les mollusques tandis que les algues participent à réguler la minéralisation et 

la température de l’eau (Buck et al., 2018 ; Sreejariya et al., 2011). De surcroît, la 

séquestration du carbone est également possible par les algues marines grâce à la 

photosynthèse (Chung et al., 2013). Ce type d’aquaculture est déjà pratiquée à 

travers plusieurs pays du monde et montre des résultats encourageants (Ahmed 

et al., 2019). 

 

- Prise en compte de l'agrégation de poissons sauvages dans la gestion des 

fermes aquacoles. Au niveau populationnel ichtyologique, l'agrégation de 

poissons sauvages induites par les fermes aquacoles peut s’avérer délétère. En 

effet, la composition en acide gras des poissons sauvages est modifiée en raison de 

la consommation des restes de nourriture (Fernandez-Johnson, 2014 ; Fernandez-

Jover et al. 2011b ; Ramırez et al. 2013), ce qui peut potentiellement provoquer des 

altérations de leur croissance et de leur succès reproducteur (Fernandez-Jover and 

Sanchez-Jerez, 2015 ; Abaad et al., 2016 ; Fernandez-Jover et al. 2011a). De plus, 

certaines espèces migratrices peuvent également être influencées par les fermes 

marines et ainsi modifier leurs schémas de migration (Ballester-Molto et al., 2015 

; Wiber et al. 2012 ; Ottera and Skilbrei 2014). Enfin, les poissons sauvages peuvent 

être pris dans un “piège écologique” où les gains trophiques liés à l’abondance de 

nourriture, via les déchets alimentaires ou les espèces de proies associées, sont 

compensés par une plus grande susceptibilité de capture par la pêche commerciale 

ou récréative (Fernandez- Jover et al. 2008 ; Sanchez-Jerez et al 2011 ; Arechavala- 

Lopez et al. 2011 ; Izquierdo-Gomez et al. 2014). Ainsi, un certain nombre 

d'auteurs ont suggéré que les fermes piscicoles soient gérées comme des aires 

marines protégées (AMP) afin de s'assurer qu'elles contribuent aux stocks 

sauvages par une augmentation de la biomasse et des paramètres connexes (ce qui 

contribuerait également à améliorer la qualité de l’eau et donc à protéger le 

substrat/habitat) (Arechavala-Lopez et al., 2015 ; Dempster et al., 2002, 2005 ; 

Özgül & Angel, 2013). Enfin, l'installation des cages dans des zones situées loin du 

littoral, devrait être encouragée, et l'attraction de la faune locale par les structures 

aquacoles devrait faire partie de la gestion des fermes (UICN 2007). 

 

- Modification de l’alimentation des poissons d’élevage. La forte augmentation 

de la production aquacole ainsi que les besoins en aliments accrus des poissons 

d’élevage mettent en exergue la nécessité de fournir des ingrédients 

d’alimentation durable. En effet, les aquacultures méditerranéennes produisant 

principalement des poissons de haut niveau trophique sont tributaires de farine et 
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d’huile de poisson qui sont pourtant des ressources limitées au niveau mondial (Le 

Gouvello & Simard, 2017 ; Tacon, 2004). Des alternatives pourraient être utilisées 

telles que des farines et des huiles oléagineuses sans compromettre pour autant la 

qualité du poisson (Rosa et al., 2010). Cependant, ces alternatives ne sont pas 

forcément optimales et la substitution complète n’est pas recommandée en raison 

d’un équilibre inapproprié des acides aminés et d’une mauvaise digestibilité des 

protéines (Sargent & Tacon, 1999). Les farines issues des insectes sont également 

en plein essor en raison de leur richesse en protéines et minéraux et leur teneur 

élevée en énergie, graisse et fibre (van Huis and De Prins, 2013). L’autre avantage 

des farines d'insectes réside dans le faible impact écologique de leur production. 

En effet, les insectes peuvent être élevés dans de petits endroits avec peu de 

besoins en terre et en eau (Henry et al., 2015 ; van Huis et De Prins, 2013), avec 

des taux de reproduction et de production élevés (Bruni et al., 2018 ; Makkar et al., 

2014). Néanmoins, une alimentation complète avec des farines d’insectes reste à 

l’heure actuelle controversée et nécessite davantage de recherche pour 

comprendre l’influence de la farine d’insectes sur la santé des poissons (Mousavi 

et al., 2020 ; Llagostera et al., 2019 ; Bandara et al., 2018). 

 

- Gestion évolutive en fonction des scénarios climatiques. L’ensemble des 

pratiques de gestion aquacole devra être repensé afin de répondre aux nouvelles 

conditions du changement climatique. La gestion devra être évolutive afin de 

s’adapter aux changements de la physiologie, du métabolisme et du comportement 

des poissons d’élevage en fonction des conditions abiotiques et biotiques 

perturbées par le changement climatique (Cubillo et al., 2021 ; D’Abramo & Slater, 

2019). Nous avons vu certaines approches d’adaptation (régime alimentaire, 

localisation des cages d’élevage) mais des solutions plus complexes et discutables 

pourraient également permettre de réduire l’exposition aux facteurs de stress, par 

exemple en utilisant la génétique pour sélectionner des caractères résistants à 

ceux-ci (Naylor et al., 2021 ; Reid et al., 2019a). 

 

Finalement, une gestion adaptée sera nécessaire afin de permettre la continuité d’une 

production aquacole saine mais garantira également une réduction des dégradations sur 

la qualité de l’eau, sur l’habitat et donc sur les communautés ichtyologiques locales. Les 

impacts cumulés de l’aquaculture et du changement climatique sur l’écosystème local et 

sur la production varient en fonction des espèces élevées, du type de structures, de la 

gestion pratiquée et de la localisation. Ainsi, la recherche visant à comprendre ces 

interactions pour proposer des mesures de gestions adaptées doit se faire à une échelle 

locale, au niveau de chaque ferme (Falconer et al., 2020 ; Reid et al., 2019a). 
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3. La pêche récréative 

3.1. Récapitulatif des résultats 

L’étude multi-approche sur la pêche récréative menée dans le cadre de cette thèse 

nous a permis d’établir la proportion de pêcheurs locaux en Balagne mais aussi d’obtenir 

des données sociologiques et d’établir les caractéristiques de la pêche embarquée, 

majoritairement pratiquée en Balagne. Finalement, ces informations nous ont permis 

d’établir que les pêcheurs embarqués récréatifs prélèvent annuellement 28 tonnes de 

poissons, soit l’équivalent de 55 % de la production totale des pêcheurs professionnels en 

Balagne (estimée à 50,5 tonnes en Balagne). Néanmoins, cette proportion est en réalité 

inférieure puisque les estimations actuelles de la production totale des pêcheurs 

professionnels ne prennent en compte que les filets et non les nasses ni les palangres, qui 

sont pourtant largement utilisées dans la région avec un potentiel extractif très important 

concernant les palangres. De plus, notre étude a permis de mettre en évidence que 

48,97 % des captures ne respectent pas la taille minimale des captures. 

Cependant, les résultats de cette étude sont préliminaires et nécessitent une étude 

plus détaillée de la pêche de loisir à l'échelle de la Corse. En effet, le pool de pêcheurs 

embarqués échantillonnés n'est pas très important (13 pêcheurs, soit 3% des pêcheurs 

embarqués estimés en Balagne). De plus, les pêcheurs embarqués, qui ont volontairement 

participé à l'étude, sont parmi les pêcheurs les plus actifs de la zone, ce qui pourrait 

induire une surestimation de la production totale estimée. Comme les embarquements 

sont financièrement coûteux et chronophages, les carnets de pêche peuvent être un 

complément intéressant pour collecter des informations supplémentaires. Cependant, 

cela nécessite que les pêcheurs soient suivis de près et régulièrement et qu’ils soient 

familiarisés avec la façon de remplir les carnets. Enfin, les pêcheurs avec lesquels nous 

avons embarqué pratiquent régulièrement la pêche à la traîne, ce qui augmente de fait la 

CPUE moyenne car cette technique est connue pour être la plus extractive en termes de 

biomasse (Font et Lloret, 2014 ; Lloret et al., 2008). Pour l’ensemble de ces raisons, la 

production annuelle totale calculée de la pêche embarquée en Balagne pourrait être 

surestimée. Les résultats obtenus démontrent néanmoins sans ambiguïté l'importance de 

prendre en compte cette activité qui est loin d’être anecdotique pour la gestion des stocks 

d’espèces exploitées.   

 

3.2. La pêche récréative dans le contexte du 

changement climatique 

Il existe de nombreux effets potentiels du changement climatique sur la pêche 

récréative. En premier lieu, une modification des espèces ciblées par les pêcheurs 

récréatifs est attendue en réponse aux effets du changement climatique. En effet, les aires 
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de distribution des espèces de poissons sont fortement tributaires des conditions 

environnementales, tout changement peut alors entraîner une redistribution spatiale des 

espèces (Hollowed et al., 2013 ; Last et al., 2011 ; Pecl et al., 2017 ; Sunday et al., 2015). 

Avec le changement climatique, les changements de distribution dans l’hémisphère nord 

tempéré seront inévitables et se traduiront principalement par une septentrionalisation 

des espèces (Ben Rais Lasram et al., 2010 ; Jones et al., 2012 ; Montero-Serra et al., 2015). 

Bien que certaines espèces pourraient être en mesure de modifier leur répartition, comme 

le suggère la modélisation, d’autres qui se trouvent à la limite chaude de leur aire de 

répartition, pourraient tout simplement décliner. Ainsi, le déplacement des espèces de 

poissons marins dans l'espace ne peut faciliter l'évitement des conditions défavorables 

causées par le changement climatique que dans une mesure limitée. Ben Rais Lasram 

(2010) a démontré que des espèces seront perdantes et d’autres gagnantes ce qui se 

traduira par une modification complète de l’assemblage ichtyologique et donc de la 

capturabilité des espèces. Les espèces thermophiles pourraient être plus abondantes 

pour les pêcheurs récréatifs qu'elles ne l'étaient au siècle dernier en raison du 

réchauffement récent. C’est d’ores et déjà le cas des barracudas (Sphyraena spp.) qui sont 

désormais installés annuellement en baie de Calvi et qui font l'objet d’une attention accrue 

de la part des pêcheurs récréatifs (com.pers.). La réglementation des pêcheurs récréatifs 

devra donc être adaptée avec les changements de distribution des espèces. Par exemple, 

le thon rouge est désormais pêché autour de la côte sud-ouest du Royaume-Uni (Pinnegar 

et al., 2020) et est même observé jusqu’au Groenland (MacKenzie et al., 2014). La nouvelle 

répartition de cette espèce migratrice doit conduire à des mesures de gestion adaptées. 

En effet, l’attrait pour cette espèce patrimoniale et à haute valeur commerciale est 

susceptible de provoquer une pression de pêche accrue et pourtant aucun quota ou 

réglementation n’est en vigueur actuellement au Royaume-Uni (Townhill et al., 2019). 

La distribution bathymétrique des espèces est également modifiée dans le contexte du 

changement climatique. En effet, il existe des preuves que les poissons se sont, en 

moyenne, déplacés plus profondément avec le changement climatique (Dulvy et al., 2008 

; Kitchel et al., 2022 ; Pinsky et al., 2013 ; Poloczanska et al., 2016). Néanmoins, beaucoup 

d’espèces se sont déplacées en profondeur depuis les années 1980, ce qui laisse peu de 

marge pour se déplacer davantage verticalement étant donné que le changement de 

distribution bathymétrique est limité en fonction de l’espèce considérée (Rutterford et al., 

2015). Ce changement de distribution pourrait inciter les pêcheurs récréatifs à modifier 

leur pratique en allant pêcher plus au large pour continuer à prendre les espèces qu’ils 

affectionnent ou à cibler de nouvelles espèces qui se rapprochent des côtes (Townhill et 

al., 2019). 

L'augmentation de la température de la mer pourrait avoir un impact sur la taille des 

poissons, la diminution de la taille des ectothermes étant considérée comme une réponse 

universelle au réchauffement climatique (Daufresne et al., 2009 ; Fonds et al., 1992 ; 

Imsland et al., 1996 ; Pörtner & Farrell, 2008). Or, la capture de grands individus d'une 

espèce cible est l'une des principales motivations des pêcheurs récréatifs (Beardmore et 

al., 2015 ; Graefe & Fedler, 1986). 
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Enfin, les conditions météorologiques peuvent également influer sur l'attrait de la pêche 

récréative et sur la distribution temporelle de l’activité, avec une possible recrudescence 

des activités de pêche nocturne (Dundas & von Haefen, 2020). Si les conditions 

météorologiques se dégradent avec davantage de tempêtes ou de houle, il est fort 

probable que la sécurité et le confort des pêcheurs récréatifs seront également impactés. 

Cela pourrait alors se traduire par une diminution du nombre de jours de pêche par an 

(Townhill et al., 2019). Enfin, la recrudescence de conditions difficiles en mer pourrait 

entraîner une augmentation du nombre d’engins de pêche perdus et ainsi entraîner 

davantage de déchets marins, de pêche fantôme ou de dommages aux habitats (Townhill 

et al., 2019). 

 

3.3. Adaptation et perspectives 

Au vu des perturbations que les écosystèmes et les assemblages ichtyologiques vont 

subir, il semble évident que la pêche récréative devra faire l’objet d’un suivi attentif afin 

d’adapter les réglementations à l’évolution des stocks sous la pression du changement 

climatique. Les mesures d’adaptation sont étroitement liées aux mesures d’atténuation et 

donc à l’ampleur des changements dans les années à venir. Les mesures de gestion de la 

pêche récréative peuvent se traduire par des quotas, des licences, des limites de taille, des 

restrictions sur les engins et des moratoires saisonniers ou spatiaux. Ces mesures 

pourraient être utilisées parallèlement à la gestion de la pêche commerciale, si le 

changement climatique entraîne une diminution ou un déplacement des stocks. Les 

mesures proposées sont les suivantes : 

 

- Modification des habitudes de pêche. L’adaptation pourra se faire en 

encourageant le changement des espèces ciblées par la pêche. Une des mesures 

d’adaptation pourrait être d’inciter les pêcheurs à pêcher des espèces non – 

indigènes. Cela permettrait d’atténuer la pression de celles-ci sur les espèces 

locales mais également de redistribuer l’effort de pêche des pêcheurs récréatifs sur 

des espèces moins vulnérables. De plus, si la phénologie des espèces est modifiée 

et que les tailles à maturité sont plus faibles qu’actuellement, il sera peut-être 

nécessaire de revoir la réglementation en modifiant les périodes d’ouverture de la 

pêche pour certaines espèces ainsi que les tailles minimales de captures 

autorisées. 

 

- Amélioration des suivis des pêcheurs récréatifs. Depuis peu dans certains pays, 

la pêche récréative est désormais prise en compte dans l'évaluation des stocks et 

la gestion des quotas. Cependant, cela est possible lorsqu’il existe, d’une part, des 

séries temporelles fiables sur les captures récréatives et, d’autre part, des outils 

permettant de suivre précisément l’évolution de la population de pêcheurs 

récréatifs (par exemple grâce à un système de permis de pêche). En effet, dans le 

cadre de ce travail de recherche, et malgré la multiplicité des méthodes déployées, 
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le suivi des pêcheurs récréatifs s’est avéré particulièrement chronophage avec de 

faibles retours des pêcheurs. En plus des protocoles explicités dans le chapitre V, 

nous avons essayé de développer un partenariat avec le Comptoir des 

Pêcheurs.com, entreprise qui propose des outils numériques (site internet ou 

application mobile) aux pêcheurs récréatifs (e.g., carnets de pêche numérique, 

cartes interactives, réseau de pêcheurs récréatifs, articles liés à la pêche ou à la 

réglementation). Afin que les pêcheurs puissent enregistrer facilement et 

numériquement leurs captures, cette entreprise a développé le “Gabarit”. Cet outil 

est une réglette en plastique, avec des repères en forme de croix (Figure 66), 

permettant à un logiciel (développé par le Comptoir des pêcheurs.com) de 

mesurer automatiquement les poissons capturés à partir des photographies que 

les pêcheurs importent sur le site. Les pêcheurs peuvent ensuite renseigner les 

différentes caractéristiques de leur pêche (e.g., conditions de pêche, localisation de 

la prise, engins et appâts utilisés).  

 

 

Figure 66 : Photographie envoyée par un pêcheur montrant sa prise du 
jour (Sparus aurata) et le “Gabarit”, permettant d'estimer la taille du 
poisson. 

 

Sur les 100 Gabarits que nous avons distribués aux pêcheurs de Balagne, 

seulement un pêcheur s’est servi de l’application. D’après les retours que nous 

avons eus, bien que les pêcheurs récréatifs étaient d’accord pour nous 
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communiquer leurs informations de pêche, par le biais des protocoles 

photographique ou cahier de pêche (cf Chapitre V), ils n’étaient pas enclins à 

déposer les mêmes informations sur cette plateforme car ils ne connaissaient pas 

l’interlocuteur et ne savaient pas comment ces données seraient stockées, utilisées 

et/ou transmises. L’activité de la pêche récréative reste très confidentielle et les 

pêcheurs ont besoin de connaître leur interlocuteur et de lui faire confiance avant 

d’accepter de collaborer. L’acquisition des données concernant la pêche récréative 

à l’échelle de la Balagne et de la Corse devra se poursuivre en intégrant cette 

dimension. De plus, les suivis complémentaires devront permettre d’estimer la 

production annuelle des chasseurs sous-marins et pêcheurs de bord (que nous 

n’avons pas pu étudier finement dans ce travail) mais aussi la part attribuable aux 

pêcheurs “ touristes ” (que nous n’avons pas pu réaliser en raison de la pandémie 

mondial COVID-19). Enfin, la mise en place d’un permis de pêche en mer serait 

grandement bénéfique pour le suivi quantitatif des pêcheurs récréatifs. 

 

- Adaptation de la réglementation. Comme nous l’avons vu tout au long de ce 

travail, le changement climatique et les pressions anthropiques locales induisent 

des impacts cumulés affectant la distribution, la reproduction, la croissance ou 

encore la phénologie des poissons. Les évolutions induites par le changement 

climatique devront être prises en compte dans la réglementation en modifiant les 

dates d’ouverture de pêche de certaines espèces, en ajustant les tailles minimales 

de captures à l’évolution structurelle des populations ichtyologiques ou encore en 

interdisant la pêche de certaines espèces impactées et fragilisées par les 

perturbations environnementales liées au changement climatique.  

 

- Concertation avec les pêcheurs récréatifs. Certaines mesures de gestion 

pourraient être très impopulaires, et il faut trouver les meilleurs moyens 

d'encourager la coopération volontaire et minimiser la non-conformité des 

pêcheurs récréatifs devrait être une priorité (Mackay et al., 2018, 2020). Des 

études détaillées sur la pêche en eau douce ont été menées pour déterminer les 

mesures de gestion optimales, tenant compte de la motivation des pêcheurs à la 

ligne et de l'écologie des espèces, afin de rediriger l’effort de pêche sur des zones 

préférentielles grâce à l'aménagement et à l’amélioration des accès vers celles-ci 

(Johnston et al., 2013). Ce genre d’approche pourrait également être employée 

pour la pêche récréative de bord et la chasse sous-marine. 

 

- Sensibilisation et formation des pêcheurs récréatifs. Afin d’accepter de 

potentielles mesures de réglementation, les pêcheurs récréatifs doivent 

comprendre les enjeux auxquels font face les populations ichtyologiques. A cet 

effet, la sensibilisation des pêcheurs récréatifs pourrait jouer un rôle important. De 

plus, afin que les mesures réglementaires soient correctement appliquées, il est 

nécessaire que les pêcheurs soient informés de celles-ci et qu’ils disposent d’outils 

pertinents pour les aider. Dans le cadre de cette thèse, nous nous sommes 
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rapidement aperçus que certains pêcheurs récréatifs prélevaient des espèces 

interdites ou réglementées, tout simplement par méconnaissance. Par exemple, il 

est arrivé plusieurs fois que des pêcheurs récréatifs capturent des juvéniles de 

thon rouge (T. thynnus) en pensant avoir pêché d’autres espèces de Scombridae 

(e.g., Auxis rochei, Auxis thazard, Euthynnus alletteratus). À cet effet, nous avons 

organisé, en 2019, une “Rencontre autour de la pêche de loisir” à STARESO à 

laquelle nous avons convié les pêcheurs récréatifs de Balagne (par le biais d’une 

campagne de communication, affichage, réseaux sociaux) (Figure 67).  

 

 

Figure 67 : Affiche (à gauche) et programme (à droite) de la “Rencontre autour de la 
pêche de loisir” organisée en 2019 à STARESO dans le cadre de ce travail de thèse. 

 

Cette journée avait pour objectifs de présenter nos travaux de recherche - ce qui a 

permis de “recruter” de nouveaux pêcheurs récréatifs volontaires pour participer 

à cette étude - mais aussi de réaliser des interventions sur des espèces d'intérêt 

pour les pêcheurs (e.g., denti, calamar), présenter les critères d’identification des 

espèces de Scombridae et rappeler les différentes réglementations dans la zone 

(e.g., espèces et zones réglementées, taille de capture). À l'issue de la journée, 

différents outils ont été distribués à chaque participant (e.g., “bâton de mesure” 

utilisé dans le protocole photographique de cette thèse, fiche plastifiée avec 

cartographies des zones réglementées en Balagne, fiche plastifiée des différentes 

espèces réglementées et tailles de captures associées). Ce genre d’initiative permet 

à la fois de créer du lien avec les pêcheurs mais aussi de les former, de les 

sensibiliser à leurs impacts et donc de promouvoir les bonnes attitudes à adopter. 
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- Renforcements des contrôles en mer ou au débarquement. Quelles que soient 

les mesures réglementaires mises en place à l’avenir pour la pêche récréative, si 

des moyens et des dispositifs ne sont pas déployés pour garantir leur respect, alors 

celles-ci n’auront que très peu d’impact sur la gestion des stocks halieutiques. 

4. La plongée sous-marine 

4.1. Récapitulatif des résultats 
Dans le cadre de cette thèse, une quantification de la fréquentation des plongeurs en 

baie de Calvi a été réalisée ainsi qu’une évaluation du dérangement de la communauté 

ichtyologique par les plongeurs et une détermination des facteurs conduisant à un 

comportement inadapté des plongeurs pour l’écosystème local. 

Les résultats indiquent une pression de plongée importante en baie de Calvi avec plus 

de 25 000 plongeurs sur l’ensemble de la baie entre mai et septembre. Cette pression se 

traduit notamment par une pression sur l’habitat des communautés ichtyologiques avec, 

en moyenne, 1 contact/min des plongeurs avec le substrat. Il est désormais reconnu que 

ces contacts provoquent une abrasion des tissus lorsque des organismes sont impliqués 

(e.g., gorgones, faux corail), mais aussi une remise en suspension des sédiments qui peut 

induire une atteinte aux habitats et des modifications comportementales chez les 

poissons. Les résultats de notre étude montrent que les plongeurs non-expérimentés sont 

ceux ayant le plus de contacts involontaires (principalement avec les palmes) tandis que 

les plongeurs expérimentés et/ou photographes ont le plus de contacts volontaires 

(principalement avec les mains). Une mesure de sensibilisation a été testée en mettant en 

place un court briefing avant plongée dont l’objectif était de réduire le nombre 

d’interactions entre le plongeur et la biocénose/biotope, d’une part, en sensibilisant le 

plongeur sur cette problématique et, d’autre part, en lui signifiant que nous serions 

attentifs à cet aspect. Il en ressort que les plongeurs ont significativement moins de 

contacts volontaires et involontaires lorsqu’ils ont reçu ce briefing. 

Le dérangement des téléostéens par les plongeurs ne se traduit pas de la même 

manière en fonction de l’espèce considérée, ni en fonction de la taille au sein d’une même 

espèce. Bien qu’aucun changement majeur n’ait été relevé au niveau de l’abondance totale 

ou des indices de diversité, les abondances de trois espèces (Dentex dentex, Epinephelus 

marginatus et Diplodus vulgaris) ont été significativement réduites pendant/après le 

passage des plongeurs. De plus, le comportement du mérou brun face aux plongeurs a 

montré des variations en fonction de la taille de l’individu considéré.  

Finalement, au vu de la fréquentation des sites, du manque de sensibilisation des 

plongeurs clients et des moniteurs et de la sensibilité des espèces associées aux sites de 

plongée en baie de Calvi, il est fort probable que l’activité ne puisse pas continuer de 

manière aussi soutenue, en particulier sur certains sites, sans qu’une dégradation de 

l’écosystème soit à déplorer. Des espèces clés des habitats coralligène en baie de Calvi 

sont d’ores et déjà soumis aux effets du changement climatique. En effet, l’étude réalisée 

sur les gorgones jaunes et rouges (Eunicella cavolini et Paramauricea clavata) montre une 
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recrudescence des vagues de chaleurs ces dernières années avec une augmentation des 

taux de nécroses et une disparition des colonies dans les couches bathymétriques les plus 

superficielles (Iborra et al., 2022, Annexe 1). Du fait de l'amplification du nombre et de 

l’intensité de ces phénomènes dans les années à venir, de nombreuses populations de la 

biocénose risquent d’être fragilisées et seront donc plus sensibles aux impacts liés 

directement ou indirectement à la plongée. 

 

4.2. Le tourisme côtier dans le contexte du 

changement climatique 

Comme nous l’avons vu précédemment, les impacts associés au changement climatique 

tels que l’augmentation des températures de l’eau, l’acidification, la désoxygénation ou 

encore l’élévation du niveau de la mer vont entraîner des modifications de la biodiversité 

marine (Pörtner et al., 2014 ; Howes et al., 2015). Les événements climatiques extrêmes 

vont impacter l’environnement côtier et les communautés associées. Ces facteurs vont 

conduire à des changements des paramètres climatiques (e.g., température de l’air, 

précipitation, vitesse du vent), des paramètres sous-marins (e.g., température de l’eau, 

espèces envahissantes telles que les méduses) et des risques côtiers (e.g., érosion, 

inondation). De tels changements vont donc profondément affecter les composantes 

principales du tourisme et de l’économie liée au tourisme. En effet, d’après les études 

menées sur la satisfaction des touristes, il apparaît que la largeur des plages (Buzinde et 

al., 2010a ; Buzinde et al., 2010b ; Uyarra et al., 2005), la qualité et la transparence de l’eau 

(Barbier et al., 2011 ; Englebert et al., 2008 ; Enríquez & Bujosa Bestard, 2020, 2020) et la 

prolifération des méduses (Gössling et al., 2012b ; Purcell, 2007) seront des éléments 

déterminants. 

En ce qui concerne la disponibilité des plages, l'élévation du niveau de la mer et la 

fréquence accrue des événements extrêmes produisent des impacts physiques, tels que la 

réduction de la surface des plages, qui à leur tour affectent l'activité touristique. En effet, 

la réduction de la surface des plages a un impact négatif sur l'image de la destination, 

diminuant les arrivées et les recettes touristiques (Raybould et al., 2013 ; Scott, 2014 ; 

Uyarra et al., 2005). Les derniers évènements climatiques extrêmes en Corse au cours de 

l’été 2022 ont été lourds de conséquence en termes de bilan humain (5 morts) et matériel. 

En effet, la tempête ayant impactée Calvi le 18 août (Figure 68) a causé d’importants 

dégâts structurels (e.g., coupure d’électricité, routes fermées, habitations et commerces 

endommagés), des dégâts écologiques liés aux nombreux bateaux de plaisance qui ont 

coulé ou se sont échoués sur l’ensemble de la côte, conduisant à une contamination des 

plages et de l’écosystème côtier, et des dégâts psychologiques en raison de l’évacuation 

en urgence des touristes en camping déplacés dans des centres d’accueil provisoires. 

Certaines des structures commerciales de plongée ont subi des dégâts matériels 

importants avec la perte de leur navire et un traumatisme pour les plongeurs touristes 

qui ont dû rejoindre la côte rocheuse durant la tempête et attendre l’arrivée des 

sauveteurs. Ce type d’évènement, amené à se reproduire de plus en plus souvent dans les 
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années futures, impactera de fait l’expérience des touristes et le choix des destinations 

touristiques. 

 

 

 
Figure 68 : A : Front de la tempête approchant des Iles Sanguinaires (Corse du 
Sud) le 18 août 2022. Crédit photo : Paolini Photography. B : Des centaines de 
bateaux se sont échoués tout autour de la Corse à la suite de la tempête. Sur 
cette photo deux voiliers échoués à la pointe de Spano (baie de Calvi) au 
lendemain de la tempête. Crédit photo : Laura Iborra. 

 

De plus, la perte d'habitats marins est l'un des effets indirects du changement climatique 

sur l'environnement qui peut avoir des retombées majeures sur l'attrait de la destination, 

en particulier si la faune sauvage est le principal motif de visite, comme c’est souvent le 

cas pour les plongeurs sous-marins. Il a été prouvé que la perte de biodiversité entraîne 
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une baisse de la probabilité de revisiter la destination (Parsons & Thur, 2008 ; Uyarra et 

al., 2005), avec des coûts économiques conséquents (Cesar & van Beukering, 2004 ; Kragt 

et al., 2009 ; Parsons & Thur, 2008 ; Payet & Obura, 2004). En ce qui concerne les habitats 

marins, bien que la littérature soit largement orientée vers l'étude des récifs coralliens, 

car ils représentent une attraction importante pour les touristes tout en étant 

profondément affectés par le changement climatique (Coghlan & Prideaux, 2009 ; 

Marshall et al., 2011) (Doshi et al., 2012; Parsons & Thur, 2008; Schuhmann & Mahon, 

2015; Wielgus et al., 2003, 2010), certaines études ont également montré que la valeur 

économique était réduite lorsque les habitats méditerranéens sont dégradés 

(Kontogianni & Emmanouilides, 2014; Remoundou et al., 2009; Rodrigues et al., 2016). 

Une expérience de choix effectuée sur des plongeurs effectuant des plongées sur le 

coralligène, écosystème emblématique de Méditerranée, a montré que les plongeurs 

avaient un taux de rejet plus élevé pour les scénarios de réchauffement et d’acidification 

de l’eau (Rodrigues et al., 2016). En effet, les résultats de l’étude indiquent une diminution 

de la satisfaction en raison de l’extinction locale des gorgones (évaluée à un coût 

déficitaire de 60 €/plongée). 

La majorité des études portant sur les effets négatifs potentiels et les coûts associés 

générés par les efflorescences de méduses ne concernent pas les plongeurs sous-marins 

mais les résidents côtiers et les utilisateurs des plages (Diaz et al., 2014 ; Ghermandi et al., 

2015 ; Kontogianni & Emmanouilides, 2014 ; Nunes et al., 2015). Néanmoins, l’étude de 

Rodrigues et al., (2016) montre que l’abondance des méduses urticantes génère des effets 

négatifs dans la perception des plongeurs (évaluée à un coût déficitaire de 26 €/plongée). 

Bien que les plongeurs sous-marins soient généralement mieux protégés que les nageurs, 

grâce aux combinaisons de plongée, ils peuvent néanmoins être blessés par des piqûres 

de méduses, notamment sur des parties du corps non protégées (visage et mains). Les 

effets potentiels d'attraction et de répulsion des espèces de méduses non urticantes et 

urticantes sur les plongeurs restent encore peu connus. 

De plus, l’abondante fréquentation des sites de plongée est également un frein pour les 

plongeurs sous-marins qui expriment une préférence pour les sites de plongée moins 

fréquentés, avec une valeur de plongée étant dévaluée de 25 € lorsque la plongée se 

déroule avec 25 plongeurs contre 5 habituellement (Schuhmann et al., 2013). 

Les activités touristiques basées sur la nature, dont la plongée sous-marine, constituent 

une justification économique majeure pour la conservation des espèces et des habitats 

(Buckley, 2009 ; Hall & Frost, 2009 ; Schuhmann et al., 2013), notamment dans les aires 

marines protégées (Terk & Knowlton, 2010). Néanmoins, le tourisme de plongée sous-

marine affecte directement la perte d'habitat en raison de la construction et du 

développement des infrastructures touristiques (Steinitz et al., 2005), des impacts directs 

de la plongée sous-marine elle-même (tels que les dommages causés aux récifs) (Miller et 

al., 2004) et des effets indirects (tels que l'action en tant que vecteurs de maladies ou 

d'espèces invasives ou encore la contribution au changement climatique) (Hall, 2011). Il 

existe généralement une relation positive entre le nombre de visiteurs dans les zones 

naturelles et le nombre d'espèces exotiques (Anderson et al., 2015 ; Lonsdale, 1999 ; Vilà 

& Pujadas, 2001), bien que la contribution exacte du tourisme soit difficile à déterminer 



227 
 

(Hall, 2011). Le tourisme est reconnu comme un mécanisme majeur d'invasion biologique 

en raison de la capacité des touristes et des infrastructures associées à agir comme 

vecteurs de maladies et d'espèces exotiques (Anderson et al., 2015 ; Mozumder et al., 

2006). Le tourisme de la plongée sous-marine peut agir comme un vecteur d'invasion 

d'espèces par le biais des moyens de transports utilisés vers les destinations de plongée 

ou par les équipements de plongée sous-marine mal rincés. Les impacts à long terme des 

invasions biologiques sont donc une dimension extrêmement importante dans le calcul 

des coûts et bénéfices globaux du tourisme de nature, bien que ces questions ne soient 

généralement pas incluses dans les évaluations (Buckley, 2009). 

Dans le cas de plongeurs expérimentés ou ayant un intérêt en particulier, la perte 

d’espèces cibles ou d’habitats clés peut être un facteur important dans l'attractivité d'une 

destination de plongée (Flugman et al., 2012 ; Nilsson & Gössling, 2013 ; Ressurreição et 

al., 2011). Or, le changement climatique affecte d’ores et déjà de nombreuses espèces 

érigées particulièrement recherchées par les plongeurs pour leur beauté (Iborra et al., 

2022). De plus, ces dernières années, sous l’effet combiné de l’eutrophisation et du 

réchauffement des eaux, les proliférations d’algues filamenteuses se sont multipliées, 

allant jusqu’à recouvrir complètement les substrats sur certains sites de plongée en Corse. 

Ces phénomènes sont, en premier lieu, néfastes pour les écosystèmes locaux qui souffrent 

d’un étouffement provoqué par cette prolifération mais également pour l’attrait des 

plongeurs en raison de l’uniformisation du paysage sous-marin et donc de la diminution 

de la beauté paysagère sous-marine (Figure 69). 
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Figure 69 : Efflorescence d’algues filamenteuses sur l’herbier de 
Posidonie (en haut) et sur le substrat rocheux (en bas) en Corse. Crédit 
photo : inconnu (photographies envoyées à STARESO). 

 

De plus, il est connu que les plongeurs ont une préférence pour les sites où la diversité des 

poissons est élevée et où les grandes espèces emblématiques sont présentes (Barker et 

al., 2010 ; Williams & Polunin, 2000). Comme cela a déjà été discuté, les effets du 

changement climatiques se répercutent aussi sur la taille et la distribution des poissons, 

ce qui conduira à une probable modification de la pratique de l’activité (plus de plongée 

profonde) et à une modification de la distribution spatiale de l’activité. L’arrivée d’espèces 

lessepsiennes en Méditerranée pourraient inciter les plongeurs étrangers à venir 

davantage plonger en Méditerranée. 
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Enfin, une abondante littérature apporte la preuve que le tourisme, et la plongée sous-

marine, est une activité très sensible aux conditions météorologiques (Arabadzhyan et al., 

2021 ; Becken, 2010 ; Dubois et al., 2016). Cette relation découle de l'impact de la 

température sur le confort des êtres humains. En effet, les touristes reconnaissent et 

perçoivent le confort climatique comme étant plus important que les risques ou les 

changements de biodiversité (León et al., 2014). La météo impacte, d’une part, l’industrie 

du tourisme par le biais du choix de la destination (Gössling & Hall, 2006) et, d’autre part, 

sur les flux de touristes qui vont modifier le choix de leurs activités et leur calendrier 

(Cavallaro et al., 2017 ; Gómez-Martín et al., 2014). Pour la région méditerranéenne, il 

semble que les températures deviendront trop chaudes pendant la saison estivale, mais 

que les destinations seront plus agréables pendant les saisons intermédiaires. La 

fréquentation touristique risque donc de s’accentuer avant et après saison, étendant 

l’impact de la fréquentation sur une plage temporelle plus longue qu’auparavant 

(Enríquez & Bujosa Bestard, 2020). 

Enfin, la littérature des vingt dernières années ne fait pas référence aux restrictions d’eau 

potable affectant le bien-être des touristes sur la destination et n’évalue pas non plus les 

changements dans la probabilité de choisir une destination potentiellement affectée par 

ce problème. Ce sont là des pistes de recherche pour l'avenir. En outre, pour les régions 

où le tourisme est un secteur majeur, les besoins des touristes pourraient être privilégiés 

par rapport aux besoins de la population locale, générant une source potentielle de 

conflits locaux (Gössling et al., 2012a ; LaVanchy, 2017). 

  

4.3. Adaptation et perspectives 

La collecte et l'examen de preuves empiriques sont nécessaires pour une implication 

politique importante et une gestion cohérente. Comment peut-on réaliser une gestion 

adaptée du tourisme côtier et plus particulièrement de l’activité de plongée sous-marine 

si nous ne connaissons pas les chiffres clés caractéristiques de l’activité (nombre total de 

pratiquant, fréquentation des sites) et les impacts qui peuvent en découler ? À ce titre, les 

résultats de cette thèse contribuent à établir des données de base pour les différents 

acteurs concernés par ce secteur. 

L’économie corse est particulièrement tournée vers le tourisme, avec une saisonnalité 

marquée, et des pressions anthropiques décuplées en saison estivale. En plus du 

changement climatique et des phénomènes météorologiques estivaux associés (e.g., 

vagues de chaleur, sécheresse, tempête), la population de Calvi est multipliée environ par 

10 en été ce qui se traduit, d’une part, par un usage accru des infrastructures locales 

(comme le réseau d’assainissement, par exemple) et, d’autre part, par une fréquentation 

exacerbée et non contrôlée des sites naturels terrestres et marins. Dans ce contexte, les 

mesures d'adaptation sont les suivantes : 

 

- Établir les capacités de charge des différents sites de plongée de Calvi. Pour 

cela il est nécessaire de mesurer la surface de l’utilisation spatiale réelle de chaque 
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site de plongée par les plongeurs, de réaliser une étude topographique des sites de 

plongée, d’analyser les paramètres hydrographiques des sites, d’estimer la 

vulnérabilité des habitats (e.g., présence d’espèces érigées, d’espèces vulnérables 

et patrimoniales) et enfin de réaliser un recensement exhaustif des activités 

anthropiques sur l’ensemble des sites. Les aléas climatiques devront être 

incorporés dans l’évaluation de la capacité de charge afin de tenir compte de la 

vulnérabilité accrue de certaines espèces (Posidonie, gorgones, mérou, etc.). 

 

- Régulation de la fréquentation. Dans certains pays, l’accès aux espaces naturels 

(e.g., parcs nationaux) est payant, ce qui permet à la fois de réguler la fréquentation 

tout en apportant des revenus pour la conservation des espaces et des espèces 

(Stamation et al., 2007 ; Steckenreuter & Wolf, 2013). Cependant, la nature en tant 

que bien commun de l’humanité est difficilement monnayable d’autant plus que la 

sensibilisation du grand public passe par l’émerveillement généré par 

l’observation directe du monde vivant. Un autre moyen de limiter la fréquentation 

des sites réside dans l’instauration de quotas de fréquentation. Depuis 2022, le 

Parc National des Calanques (Marseille) a décidé de limiter la fréquentation des 

calanques en instaurant un nombre maximum de visiteurs par jour au niveau de 3 

secteurs (calanques de Morgiou, Sormiou et Callelongue).   Les personnes doivent 

donc réserver un créneau en amont afin de pouvoir se rendre dans le Parc. Bien 

qu’il soit dommageable d’en arriver à ce genre de limitation, force est de constater 

que cela risque de s’avérer nécessaire pour certains espaces remarquables en 

Corse et peut-être, à terme, pour certains sites de plongée. Cependant, concernant 

la plongée sous-marine, une étude récente (Calò et al., 2021) démontre que la 

simple régulation du nombre de plongeurs n’est pas suffisante pour diminuer les 

impacts négatifs de l’activité. Bien que la régulation du nombre de plongeurs 

contribue à limiter les impacts de l’activité, les caractéristiques individuelles des 

plongeurs (expérience, flottabilité, conscience environnementale et sensibilisation 

sur leurs comportements en plongée) sont aussi, voire davantage, déterminantes 

dans la réduction des impacts observés (Giglio et al., 2018, 2020 ; Hammerton & 

Bucher, 2015 ; Toyoshima & Nadaoka, 2015 ; Chapitre 6).  

 

- Sensibilisation des plongeurs et particulièrement des encadrants et 

formateurs (moniteurs, guide de palanquée, professionnels ou non). Si le contrôle 

du nombre de plongeurs sur un site peut être relativement facile à mettre en place 

et à surveiller, s'assurer que chaque visiteur plonge en adoptant un comportement 

à faible impact est une tâche beaucoup plus difficile, souvent entre les mains des 

opérateurs de plongée locaux, tant au niveau des instructions fournies aux 

plongeurs avant la plongée que de la surveillance de leur comportement sous-

marin (Giglio et al., 2018 ; Giglio et al., 2020 ; Calo et al., 2021). Bien qu’il existe des 

chartes de plongeur responsable (comme celle de Longitude 181, par exemple), 

aucun contrôle n’est effectué pour s’assurer que les structures adhérentes suivent 

effectivement leurs engagements. Il serait pertinent que des scientifiques se 
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déplacent dans les structures commerciales de plongée en amont de la saison afin 

d’expliquer aux nouvelles équipes (souvent saisonnières) les enjeux 

environnementaux spécifiques aux sites de plongée locaux et les impacts associés 

à l’activité. 

 

- Adaptation des formations de plongée. Les modules de sensibilisation 

environnementale, pourtant déjà présents dans la plupart des cursus de formation, 

ne sont pas suffisamment mis en application. En effet, tout au long de ce travail de 

doctorat, nous avons pu constater à de nombreuses reprises que les cours 

théoriques n’étaient pas effectués auprès des plongeurs durant leur formation. 

Même lorsqu’ils sont promulgués, il arrive régulièrement que l’aspect 

environnemental ne soit pas évoqué.  De plus, les modules environnementaux 

n’étant pas évalués (contrairement à ceux relatifs à la sécurité, l’organisation et/ou 

la pédagogie), cela envoie déjà un message de moindre importance au plongeur 

formé. Il est nécessaire que les formateurs de plongée soient eux-mêmes 

sensibilisés et renseignés sur les impacts de l’activité afin qu’ils puissent enseigner 

à leurs élèves les bons comportements à adopter et justifier l’importance de cette 

attitude, à la fois durant la formation des élèves plongeurs mais aussi durant les 

briefings d’avant plongée. Enfin, un nombre de plongée minimum devrait être 

requis avant de pouvoir passer le niveau supérieur (comme c’est déjà le cas dans 

d’autres pays), ce qui renforcerait l’expérience des plongeurs pour assurer leur 

sécurité mais aussi une meilleure maîtrise de la nage palmée, du matériel et de la 

flottabilité et ainsi réduire leurs impacts sur l’habitat. 

 

- Adaptation des parcours de plongée. Comme cela se fait déjà avec les sentiers 

marins en palme-masque-tuba, il pourrait être intéressant de définir des parcours 

sur certains sites de plongée avec des balisages définis en fonction des niveaux des 

plongeurs (un plongeur débutant, qui contrôle mal sa flottabilité et ses 

mouvements, ne devrait peut-être pas passer dans des zones étroites où des 

espèces érigées sont présentes, par exemple). Des petits panneaux explicatifs 

pourraient indiquer les espèces fixées d’intérêt. Des zones définies, moins 

vulnérables (e.g., roches nues, zones sableuses) pourraient également être 

identifiées pour les différents exercices de formation, nécessitant souvent de se 

poser sur le fond. La cartographie des sites de plongée combinée à de la 

photogrammétrie pourrait également être un outil précieux de sensibilisation afin 

de permettre des briefings d’avant plongée plus efficients, incluant des 

informations sur les zones et/ou les espèces sensibles, tout en renforçant la 

sécurité grâce à une meilleure visualisation du site. Enfin, l’ouverture de nouveaux 

sites de plongée afin de décharger les sites les plus fréquentés, ne fait que déplacer 

le problème et risque simplement d’engendrer une augmentation de l’aire 

impactée par l’activité de plongée sous-marine (Calò et al., 2021). La 

sensibilisation, la formation des plongeurs et surtout des encadrants (moniteurs, 

guide de palanquée, etc.) restent donc les principales voies à favoriser pour 
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minimiser l’impact de l’activité et ne pas accroître les facteurs de stress sur les 

écosystèmes marins, qui s’ajoutent à ceux liés au changement climatique. 

5. Conclusions et perspectives générales 

Dans le cadre de cette thèse, les travaux de recherches ont permis de décrire et quantifier 

quatre activités anthropiques majeures en baie de Calvi. Les pressions et les facteurs de 

stress et perturbations associés ont été identifiés, quantifiés et caractérisés. Bien que cette 

étude se soit intéressée aux impacts de ces pressions sur les assemblages ichtyologiques, 

nous avons pu voir que les effets des pressions anthropiques locales sont intrinsèquement 

corrélés aux impacts liés aux changements globaux. L’interaction des impacts globaux et 

locaux influent, de manière complexe, non-linéaire, directe ou indirecte, sur un ensemble 

de compartiments écosystémiques interconnectés et interdépendants (e.g., climat, 

hydrologie, physico-chimie, production primaire, habitat/biocénose, communauté 

ichtyologique) (Figure 70).  
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Figure 70 : Représentation simplifiée des multiples interactions entre pressions 
anthropiques, stress et perturbations induites par ces pressions et impacts dans la baie 
de Calvi. Impacts liés au changement climatique (en bleu), impacts biologiques (en vert), 
chimiques (en orange) et physiques (en rose). Les paramètres étudiés dans le cadre cette 
thèse sont surlignés en rouge. 

 

Les effets cumulés de ces pressions peuvent être additifs, synergiques ou 

antagonistes et sont donc particulièrement difficiles à appréhender. L’évaluation des 

impacts cumulatifs nécessitent des informations sur l’intensité des facteurs de stress et 

de perturbation alors que la gestion a besoin d’informations sur les activités humaines à 

l’origine de ces facteurs de stress et de perturbation afin de déterminer la meilleure façon 

de traiter et d’atténuer ces derniers. 

Les évaluations régionales des différentes activités anthropiques et de l’intensité des 

facteurs de stress et de perturbation sont nécessaires pour appréhender, comprendre, 

prioriser et gérer les impacts cumulatifs. Il apparaît donc indispensable de continuer à 

acquérir des données sur l’ensemble des pressions étudiées, d’une part afin d’assurer des 

séries temporelles sur le long terme qui permettant d’observer les évolutions des facteurs 
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de stress et de perturbation et les impacts associés et, d’autre part, afin de mieux 

caractériser les pressions, en suivant davantage d’indicateurs de pressions ou en 

complétant leur connaissance.  

Dans l’idéal, il faudrait donc avoir à la fois un suivi complet de toutes les activités 

anthropiques et des facteurs de stress et de perturbation associés, ainsi que des modèles 

mathématiques reliant les activités humaines à leurs impacts sur le milieu.  L’ensemble 

des impacts de ces pressions pourraient aussi être normalisés afin de pouvoir être 

comparés (par exemple, des milligrammes de polluants déversés, des tonnes de poissons 

capturés, des degrés de réchauffement dû au changement climatique, pourraient être 

ramenés à une même échelle unitaire des impacts sur l'ichtyofaune). De plus, les réponses 

écosystémiques doivent être étudiées finement en fonction de chaque compartiment 

écosystémique. En effet, chaque compartiment ne répond pas de la même manière et au 

même moment à un facteur de stress et/ou de perturbation et il est donc nécessaire de 

connaître les réponses de chacun avant de pouvoir estimer la réponse globale d’un 

écosystème (approche d’écologie intégrative). 

Enfin, pour comprendre si ou comment les facteurs de stress ou/et de perturbation ont 

un impact sur les écosystèmes, il faut disposer d’informations détaillées sur la localisation 

et, idéalement, sur l’état des habitats. En baie de Calvi, les données sur les habitats sont 

présentes grâce au travail cartographique réalisé ces dernières années (MEDTRIX, 

SEAVIEWS, STARESO) permettant principalement d’avoir un suivi détaillé de l’état et de 

l’évolution des différentes biocénoses comme l’herbier de Posidonie, par exemple. Grâce 

au programme STARECAPMED, un ensemble de jeux de données sur les différents 

compartiments écosystémiques et les différentes pressions anthropiques locales de la 

baie de Calvi est disponible. De plus, les données sur le long terme de la température de 

l’eau acquise par la station de recherche océanographique, depuis 1980, permettent 

d’avoir des données précises sur l’intensité du changement climatique dans la zone. Ce 

travail de thèse, qui s’inscrit dans le cadre du programme STARECAPMED, permet de 

compléter le travail de caractérisation des pressions anthropiques et de leur intensité, ici 

focalisé sur le compartiment ichtyologique, afin de compléter les “cases manquantes” 

pour arriver à une évaluation précise des impacts cumulatifs en baie de Calvi.  

L’ensemble des données acquises dans ce programme pourrait permettre l’élaboration 

d’un modèle end-to-end, avec un couplage de modèles de physique océanique, de 

biogéochimie et de biodiversité à l’échelle de la baie de Calvi. Ce type de modèle a la 

capacité de prendre en compte les multiples facteurs de stress et de perturbation, en 

simultané, qui serait plus adapté à la réalité fonctionnelle du compartiment ichtyologique 

au sein de l’écosystème où il évolue. Bien entendu, l’analyse des impacts cumulatifs et les 

propositions de mesures de gestion associées devront être combinées avec des analyses 

socio-économiques. Compte tenu de l'éventail des pressions humaines et naturelles et de 

la probabilité qu'elles agissent en synergie sur les écosystèmes marins, il existe un besoin 

urgent d'approches plus holistiques et intégratives pour quantifier, anticiper, atténuer et 

gérer, de manière adaptée et adaptative, les impacts anthropiques sur les milieux 

naturels. 
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Finalement, outre la compréhension des mécanismes et des interactions, l’enjeu est de 

pouvoir anticiper les conséquences de ces effets cumulatifs afin de pouvoir adapter en 

fonction la gestion locale. Les facteurs de stress et/ou de perturbation à grande échelle 

ont tendance à être des moteurs de changement qui s’inscrivent sur de longues périodes, 

par le biais de changements graduels à l’échelle humaine. Dans le contexte actuel toutefois 

les cinétiques sont d’une rapidité sans précédent à l’échelle des temps géologiques 

(Hönisch et al., 2012 ; Joshi et al., 2011). Quelles que soient les politiques de réduction des 

émissions de gaz à effet de serre qui seront mises en œuvre, ces effets vont perdurer et 

s’amplifier durant plusieurs décennies du fait de la double inertie du changement 

climatique et des trajectoires de nos sociétés. En revanche, les facteurs de stress et de 

perturbation dits locaux, en termes d’origine et de périmètre de l’effet, peuvent évoluer 

rapidement. Contrairement à la dynamique liée au changement global, ils peuvent être 

identifiés et gérés plus facilement à l’échelle régionale. De plus, cette gestion de proximité 

peut réduire efficacement ces facteurs de stress et de perturbations, dans un laps de 

temps plus court que si l’action était concentrée à une échelle globale. La réduction de ces 

impacts sur la biodiversité, par le biais d’une gestion adaptative, peut permettre de 

« gagner du temps » en maintenant ou renforçant la résistance des écosystèmes face aux 

changements globaux et/ou en améliorant leur capacité de résilience. L’adaptation au 

changement climatique est un complément indispensable aux politiques d’atténuation. 
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Annexe A2 

 
Tableau A2. Liste des espèces recensées dans le chapitre III et classes de taille 

correspondantes.  
Scientific name Vernacular name Size classes (cm) 

  Small Medium Large 

Atherinidae 

Atherina sp. Big-scale sand smelt [0-6( [6-12( [12-20] 

Labridae 

Centrolabrus melanocercus 
(Risso, 1810) 

Blacktailed wrasse [0-4( [4-9( [9-14] 

Coris julis (Linnaeus, 1758) 
Mediterranean rainbow 

wrasse 
[0-10( [10-20( [20-30] 

Labrus viridis Linnaeus, 1758 Green wrasse [0-20( [20-35( [35-50] 

Symphodus cinereus (Bonaterre, 
1788) 

Grey wrasse [0-4( [4-10( [10-16] 

Symphodus doderleini Jordan, 
1890 

Doderlein's wrasse [0-4( [4-6( [6-10] 

Symphodus mediterraneus 
(Linnaeus, 1758) 

Axillary wrasse [0-6( [6-12( [12-18] 

Symphodus ocellatus (Linnaeus, 
1758) 

Ocellated wrasse [0-4( [4-8( [8-12] 

Symphodus roissali (Risso, 1810) Five-spotted wrasse [0-6( [6-12( [12-17] 

Symphodus rostratus (Bloch, 
1791) 

Long-snouted wrasse [0-5( [5-10( [10-15] 

Symphodus tinca (Linnaeus, 
1758) 

East Atlantic peacock 
wrasse 

[0-11( [11-29( [29-44] 

Mullidae 

Mullus surmuletus Linnaeus, 
1758 

Surmullet [0-13( [13-26( [26-40] 

Scyliorhinidae 

Scyliorhinus canicula (Linnaeus, 
1758) 

Lesser spotted dogfish [0-33( [33-66( [66-100] 

Serranidae 

Serranus cabrilla (Linnaeus, 
1758) 

Comber [0-16( [16-27( [27-40] 

Serranus scriba (Linnaeus, 1758) Painted comber [0-12( [12-24( [24-36] 

Sparidae 

Boops boops (Linnaeus, 1758) Bogue [0-14( [14-28( [28-40] 

Dentex dentex (Linnaeus, 1758) Common dentex [0-40( [40-70( [70-100] 

Diplodus annularis (Linnaeus, 
1758) 

Annular seabream [0-10( [10-18( [18-28] 

Diplodus puntazzo (Walbaum, 
1792) 

Sharpsnout seabream [0-20( [20-40( [40-60] 

Diplodus sargus (Linnaeus, 1758) White seabream [0-16( [16-31( [31-45] 

Diplodus vulgaris (Geoffroy 
Saint-Hilaire, 1817) 

Common two-banded 
seabream 

[0-
16( 

[16-31( [31-45] 

Pagrus pagrus (Linnaeus, 1758) Red porgy 
[0-

30( 
[30-60( [60-90] 

Sarpa salpa (Linnaeus, 1758) Salema [0-17( [17-34( [34-51] 
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Sparus aurata Linnaeus, 1758 Gilthead seabream [0-33( [33-51( [51-70] 

Spicara maena (Linnaeus, 1758) 
Blotched picarel and 

Picarel 
[0-11( [11-18( [18-25] 

Spondyliosoma cantharus 
(Linnaeus, 1758) 

Black seabream [0-20( [20-40( [40-60] 

Sphyraenidae 

Sphyraena viridensis Cuvier, 
1829 

Yellowmouth barracuda [0-50( [50-100( [100-130] 
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Tableau A3. Liste des espèces recensées dans le chapitre IV et classes de taille 
correspondantes.  

Scientific name Vernacular name Size classes (cm) 

  Small Medium Large 

Atherinidae     

Atherina sp. Big-scale sand smelt [0-6( [6-12( [12-20] 

Carangidae     

Trachurus mediterraneus (Steindachner, 
1868) 

Mediterranean horse 
mackerel 

[0-20( [20-40( [40-60] 

Haemulidae     

Pomadasys incisus (Bowdich, 1825) Bastard grunt [0-18( [18-36( [36-56] 

Labridae     

Centrolabrus melanocercus (Risso, 1810) Blacktailed wrasse [0-4( [4-9( [9-14] 

Coris julis (Linnaeus, 1758) 
Mediterranean 

rainbow wrasse 
[0-10( [10-20( [20-30] 

Ctenolabrus rupestris (Linnaeus, 1758) Goldsinny-wrasse [0-6( [6-12( [12-18] 

Labrus merula Linnaeus, 1758 Brown wrasse [0-20( [20-35( [35-50] 

Labrus viridis Linnaeus, 1758 Green wrasse [0-20( [20-35( [35-50] 

Symphodus cinereus (Bonaterre, 1788) Grey wrasse [0-4( [4-10( [10-16] 

Symphodus doderleini Jordan, 1890 Doderlein's wrasse [0-4( [4-6( [6-10] 

Symphodus mediterraneus (Linnaeus, 
1758) 

Axillary wrasse [0-6( [6-12( [12-18] 

Symphodus ocellatus (Linnaeus, 1758) Ocellated wrasse [0-4( [4-8( [8-12] 

Symphodus roissali (Risso, 1810) Five-spotted wrasse [0-6( [6-12( [12-17] 

Symphodus rostratus (Bloch, 1791) Long-snouted wrasse [0-5( [5-10( [10-15] 

Symphodus tinca (Linnaeus, 1758) 
East Atlantic peacock 

wrasse 
[0-11( [11-29( [29-44] 

Mugilidae     

Chelon labrosus (Risso, 1827) Thicklip grey mullet [0-20( [20-40( [40-75] 

Mullidae     

Mullus surmuletus Linnaeus, 1758 Surmullet [0-13( [13-26( [26-40] 

Scombridae     

Thunnus thynnus (Linnaeus, 1758) Atlantic bluefin tuna [0-100( [100-200[ >200 

Scyliorhinidae     

Scyliorhinus canicula (Linnaeus, 1758) 
Lesser spotted 

dogfish 
[0-33( [33-66( [66-100] 
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Serranidae     

Epinephelus marginatus (Lowe, 1834) Dusky grouper [0-50( [50-93( [93-150] 

Serranus cabrilla (Linnaeus, 1758) Comber [0-16( [16-27( [27-40] 

Serranus scriba (Linnaeus, 1758) Painted comber [0-12( [12-24( [24-36] 

Sparidae     

Boops boops (Linnaeus, 1758) Bogue [0-14( [14-28( [28-40] 

Dentex dentex (Linnaeus, 1758) Common dentex [0-40( [40-70( [70-100] 

Diplodus annularis (Linnaeus, 1758) Annular seabream [0-10( [10-18( [18-28] 

Diplodus puntazzo (Walbaum, 1792) 
Sharpsnout 

seabream 
[0-20( [20-40( [40-60] 

Diplodus sargus (Linnaeus, 1758) White seabream [0-16( [16-31( [31-45] 

Diplodus vulgaris (Geoffroy Saint-Hilaire, 
1817) 

Common two-
banded seabream 

[0-16( [16-31( [31-45] 

Lithognathus mormyrus (Linnaeus, 
1758) 

Sand steenbras [0-20( [20-40( [40-60] 

Oblada melanura (Linnaeus, 1758) Saddled seabream [0-13( [13-26( [26-37] 

Pagrus pagrus (Linnaeus, 1758) Red porgy [0-30( [30-60( [60-90] 

Sarpa salpa (Linnaeus, 1758) Salema [0-17( [17-34( [34-51] 

Sparus aurata Linnaeus, 1758 Gilthead seabream [0-33( [33-51( [51-70] 

Spicara maena (Linnaeus, 1758) 
Blotched picarel and 

Picarel 
[0-11( [11-18( [18-25] 

Spondyliosoma cantharus (Linnaeus, 
1758) 

Black seabream [0-20( [20-40( [40-60] 

Sphyraenidae     

Sphyraena viridensis Cuvier, 1829 
Yellowmouth 
barracuda 

[0-50( [50-100( [100-130] 

Zeidae     

Zeus faber Linnaeus, 1758 John dory [0-30( [30-60( [60-90] 

 

 

Annexe A4 

Tableau A4. List of species studied and corresponding size-classes. Species shown in blue 

were counted only during SPCs. Species shown in orange were counted during SPCs and 

transects. All other species were counted during transects. 

Scientific name Vernacular name Size classes (cm) 

  Small Medium Large 

Apogoninae 

Apogon imberbis (Linnaeus, 1758) Cardinal fish [0-5) [5-10) [10-15] 

Carangidae  

Seriola dumerilii (Risso, 1810) Greater amberjack [0-70) [70-130) [130-190] 

Labridae  

Centrolabrus melanocercus (Risso, 1810) Blacktailed wrasse [0-4) [4-9) [9-14] 

Coris julis (Linnaeus, 1758) 
Mediterranean rainbow 

wrasse 
[0-10) [10-20) [20-30] 

Labrus merula Linnaeus, 1758 Brown wrasse [0-20) [20-35) [35-50] 

Labrus viridis Linnaeus, 1758 Green wrasse [0-20) [20-35) [35-50] 

Symphodus cinereus (Bonaterre, 1788) Grey wrasse [0-4) [4-10) [10-16] 
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Symphodus doderleini Jordan, 1890 Doderlein's wrasse [0-4) [4-6) [6-10] 

Symphodus mediterraneus (Linnaeus, 

1758) 
Axillary wrasse [0-6) [6-12) [12-18] 

Symphodus ocellatus (Linnaeus, 1758) Ocellated wrasse [0-4) [4-8) [8-12] 

Symphodus roissali (Risso, 1810) Five-spotted wrasse [0-6) [6-12) [12-17] 

Symphodus rostratus (Bloch, 1791) Long-snouted wrasse [0-5) [5-10) [10-15] 

Symphodus tinca (Linnaeus, 1758) East Atlantic peacock wrasse [0-11) [11-29) [29-44] 

Thalassoma pavo (Linnaeus, 1758) Ornate wrasse [0-8) [8-16) [16-26] 

Mullidae  

Mullus surmuletus Linnaeus, 1758 Surmullet [0-13) [13-26) [26-40] 

Phycidae  

Phycis phycis (Linnaeus, 1766) Forkbeard [0-20) [20-40) [40-60] 

Scianidae  

Sciaena umbra Linnaeus, 1758 Brown meagre [0-25) [25-50) [55-75] 

Serranidae  

Epinephelus marginatus (Lowe, 1834) Dusky grouper [0-50) [50-93) [93-150] 

Serranus cabrilla (Linnaeus, 1758) Comber [0-16) [16-27) [27-40] 

Serranus scriba (Linnaeus, 1758) Painted comber [0-12) [12-24) [24-36] 

Sparidae  

Boops boops (Linnaeus, 1758) Bogue [0-14) [14-28) [28-40] 

Dentex dentex (Linnaeus, 1758) Common dentex [0-40) [40-70) [70-100[ 

Diplodus annularis (Linnaeus, 1758) Annular seabream [0-10) [10-18) [18-28] 

Diplodus puntazzo (Walbaum, 1792) Sharpsnout seabream [0-20) [20-40) [40-60] 

Diplodus sargus (Linnaeus, 1758) White seabream [0-16) [16-31) [31-45] 

Diplodus vulgaris (Geoffroy Saint-Hilaire, 

1817) 

Common two-banded 

seabream 
[0-16) [16-31) [31-45] 

Oblada melanura (Linnaeus, 1758) Saddled seabream [0-13) [13-26) [26-37[ 

Sarpa salpa (Linnaeus, 1758) Salema [0-17) [17-34) [34-51[ 

Sparus aurata Linnaeus, 1758 Gilthead seabream [0-33) [33-51) [51-70[ 

Spicara maena (Linnaeus, 1758) Blotched picarel [0-11) [11-18) [18-25[ 

Spicara smaris (Linaneus, 1758) Picarel [0-10) [10-16) [16-20[ 

Spondyliosoma cantharus (Linnaeus, 1758) Black seabream [0-20) [20-40) [40-60[ 

Sphyraenidae  

Sphyraena viridensis Cuvier, 1829 Yellowmouth barracuda [0-50) [50-100) [100-130] 
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Appendix A5 

Table A5. Probability values (p - values) from multinomial logistic regression to evaluate 

the influence of size on dusky grouper (Epinephelus marginatus) behaviour. Symbols 

represent significance of size differences between behaviour (*: p < 0.05, **: p < 0.01, ***: 

p < 0.001, ****: p < 0.0001 and ns: p > 0.05). 

 

 
Distant flight 

(>10m) 

Close flight (< 

10m) 
Attraction Indifference 

Change of 

position 

Distant flight 

(>10m) 
  **** *** ** ns 

Close flight (< 

10m) 
0,000032   * ns * 

Attraction 0,000226 0,031900   ** ** 

Indifference 0,001480 0,094700 0,007199   ns 

Change of 

position 
0,184000 0,035200 0,002971 0,283893   
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Abstract/Résumé 

The Mediterranean Sea is home to significant marine biodiversity with a high rate of endemism. 
The fish population is composed of 684 species, of which 9.2% are endemic. Beyond the 
fundamental role played by fish populations in the trophic dynamics and flows of matter and 
energy within marine ecosystems, they also provide human societies with many ecosystem 
services. However, biodiversity and the functioning of coastal ecosystems are deeply and 
increasingly affected by anthropic pressures, which are and will be amplified by the effects of 
climate change, particularly in the semi-closed Mediterranean Sea. In contrast with the complex 
dynamics of global change at a larger scale, local anthropogenic pressures can be identified and 
managed more easily at the regional scale. To do this, the quantification and evaluation of the 
consequences of these pressures are necessary, especially regarding the fish community. 

 
In this study, we assessed the impacts of four anthropogenic pressures common to the 

Mediterranean coasts on the ichthyological community present in the Bay of Calvi in Corsica 
(France). The anthropogenic pressures included effluents from the outfall of the Calvi wastewater 
treatment plant, an aquaculture farm, recreational fishing activities and scuba diving. The results 
indicated that the discharges from the outfall do not lead to any modification of the ichthyological 
assemblage despite a local enrichment of the water column in nutrients. The research also 
revealed that small-scale aquaculture influences the fish community by causing an aggregation of 
omnivorous or carnivorous species, leading to an increase in total abundance and species richness 
in the vicinity of the cages. Although the aggregative effect of the cages is demonstrated, the radius 
of impact is very limited in space and the observed aggregation remains minimal compared to 
other larger fish farms. The multi-approach study carried out on recreational fishing made it 
possible to quantify and characterise the population of local fisher in Balagne for the first time. 
This assessment revealed that recreational boat fishers catch 28 tonnes of fish annually. In 
addition, our study has shown that around 50 % of catches did not meet the minimum authorised 
in terms of mesh size. Finally, the study carried out on SCUBA diving enabled the first 
quantification of the activity in the entire Bay of Calvi, with more than 25,000 divers recorded in 
2019. This pressure has specific impacts on fish populations’ habitat, with on average 1 contact 
per minute between divers and the substrate. In order to reduce the impact of divers on fish 
habitat, we implemented and tested a measure to raise diver awareness. As a result, divers who 
benefitted from information to raise awareness about their impact before diving had significantly 
less voluntary and involuntary contacts while diving. Lastly, the disturbance of fish by divers did 
not have the same effects depending on the species considered or size, within the same species. 
Although there were no major changes in the total abundance or diversity index, the abundance 
of three species (D. dentex, E. marginatus and D. vulgaris) was found to be significantly reduced 
during/after the divers' passage. Furthermore, the behaviour of dusky grouper towards divers 
showed variations based on the size of the individual considered, while noting a tendency to flee 
among larger individuals. The above-mentioned results were discussed in the context of global 
change and particularly of climate change, which will induce a major evolution of Mediterranean 
ecosystems in the upcoming decades. 

 
This thesis shows the significant progress made in our ability to understand, prioritise and 

anticipate the impacts of local anthropogenic pressures on Mediterranean coastal fish 
populations. It further provides management recommendations that will need to be adapted to 
the human-environment dynamics in the context of global change. 
 
Keywords: marine fish; Mediterranean Sea; anthropogenic pressure; climate change 
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Résumé 

 
La mer Méditerranée abrite une biodiversité marine importante avec un fort taux 
d’endémisme. Les poissons représentent 684 espèces dont 9,2 % sont endémiques. Outre le 
rôle nécessaire des poissons dans la dynamique trophique et les flux de matière et d’énergie 
au sein des écosystèmes marins, les sociétés humaines bénéficient également de nombreux 
services écosystémiques générés par les populations ichtyologiques. Cependant, la 
biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes côtiers méditerranéens, sont parmi les plus 
touchés à l’échelle mondiale en raison de pressions anthropiques croissantes dont les impacts 
sont et seront amplifiés du fait des effets du changement climatique. Contrairement à la 
dynamique liée au changement global, les pressions anthropiques locales peuvent être 
identifiées et gérées plus facilement à l’échelle régionale. Pour cela, il est nécessaire de 
quantifier et d’évaluer précisément les impacts de ces pressions notamment sur la 
communauté ichtyologique. 
 

Dans ce travail les impacts sur la communauté ichtyologique de quatre pressions 
anthropiques, communes sur les littoraux méditerranéens, ont été étudiés dans la baie de Calvi 
en Corse (France) : les effluents de l’émissaire de la station d’épuration, une ferme aquacole, 
les activités de pêche récréative et, enfin, de plongée sous-marine. Les résultats indiquent que 
les rejets de l’émissaire n’induisent pas de modification de l’assemblage ichtyologique malgré 
un enrichissement local de la colonne d’eau en nutriments. L’aquaculture étudiée influence la 
communauté ichtyologique sauvage en provoquant l’agrégation d’espèces conduisant à une 
augmentation de l’abondance totale et de la richesse spécifique à proximité des cages.  Bien 
que l’effet agrégatif des cages soit avéré, le rayon d’impact est très limité spatialement.  L’étude 
multi-approche menée sur la pêche récréative a permis de quantifier et de caractériser, pour 
la première fois, la population de pêcheurs locaux en Balagne. Nos résultats révèlent que les 
pêcheurs embarqués récréatifs prélèvent annuellement 28 tonnes de poissons. De plus, notre 
étude a permis de mettre en évidence qu’environ 50 % des captures ne respectent pas la taille 
minimale de capture autorisée. Enfin, le travail conduit sur la pratique de la plongée sous-
marine a permis de quantifier, pour la première fois, l’activité sur l’ensemble de la baie de 
Calvi, avec plus de 25 000 plongeurs recensés sur l’année 2019. Cette pression se traduit 
notamment par une pression sur l’habitat des populations ichtyologiques avec, en moyenne, 
1 contact par minute des plongeurs avec le substrat. Les facteurs influençant le comportement 
des plongeurs ont également été étudiés. Afin de réduire l’impact des plongeurs sur l’habitat, 
une mesure de sensibilisation des plongeurs a été mise en place et testée. Enfin, bien qu’aucun 
changement majeur n’ait été relevé au niveau de l’abondance totale ou des indices de diversité, 
les abondances de trois espèces (D. dentex, E. marginatus et D. vulgaris) s’avèrent 
significativement réduites pendant/après le passage des plongeurs. De plus, le comportement 
du mérou brun face aux plongeurs a montré des variations en fonction de la taille de l’individu 
considéré avec un comportement de fuite marqué pour les individus de grande taille. 
Finalement, l’ensemble de ces résultats ont été discutés dans le contexte du changement 
climatique qui va induire une modification majeure des écosystèmes méditerranéens dans les 
décennies à venir. 

 
Cette thèse représente une avancée significative dans notre capacité à comprendre, 

prioriser et anticiper les impacts des pressions anthropiques locales sur les populations 
ichtyologiques côtières méditerranéennes et préconise des mesures de gestions qui devront 
être évolutives et adaptatives en fonction des évolutions futures du changement global. 
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