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Monsieur Jean-Yves PERROT, Président-Directeur général de l’Ifremer, a souhaité disposer des éléments
nécessaires à l’élaboration d’une stratégie de recherche en biodiversité pour l’Institut. Dans ce but, il a dé-
cidé de mener une expertise collective associant des experts reconnus, tant français qu’étrangers, pour
répondre à la question suivante : « quelles priorités de recherche en biodiversité pour l’Ifremer ? ». 

Présidé par Gilles Boeuf, Président du Muséum national d’Histoire naturelle, le groupe d’experts a entre-
pris une analyse de la littérature existante et confronté les résultats de cette analyse aux atouts et spéci-
ficités de l’Ifremer, en tenant compte de sa position en Europe et dans le monde, ainsi que des réseaux de
coopération dans lesquels l’Institut est inséré. Le groupe d’experts a travaillé de la fin de janvier au début
de mai 2010. Il s’est réuni à deux reprises, à Paris, les  27, 28 et 29 janvier, pour élaborer son plan de tra-
vail, puis les 26 et 27 avril 2010 afin de discuter et approuver les recommandations en réponse à la ques-
tion qui lui était posée. 

L’expertise collégiale prend place dans un contexte marqué dans le monde par une érosion rapide de la
biodiversité, tant continentale que marine. Pour les océans, la France est tout particulièrement concernée
car elle a la responsabilité d’une zone économique exclusive (ZEE) qui est la deuxième au monde, de la mer
du Nord à la Méditerranée occidentale, de Saint-Pierre-et-Miquelon aux Iles Crozet, de la Nouvelle-Calé-
donie, la Polynésie française à La Réunion. Le groupe d’experts a élaboré un rapport circonstancié de ré-
flexion sur l’état des connaissances de la biodiversité marine sous ses multiples aspects, dont le présent
document constitue la synthèse exécutive. 

L’expertise a défini cinq axes prioritaires de recherche et sept projets qui en découlent. Un huitième pro-
jet propose une « action d’éclat » de nature à mobiliser l’ensemble des compétences de l’Ifremer et à met-
tre en valeur les capacités d’exploration de l’Institut auprès de l’opinion publique. Les moyens nécessaires
à la réalisation de ces projets ont été discutés et les conséquences sur l’organisation de l’Ifremer ont été
envisagées. 

LLa Commission a identifié cinq axes prioritaires de recherche en biodiversité marine :

� Définir et cataloguer les caractéristiques de la biodiversité marine et sa distribution géographique : étudier et ré-
pertorier les variétés génétique, spécifique et écosystémique (habitats et paysages) et développer des outils pour
préciser cette diversité. Mesurer et cartographier les utilisations humaines et leur impact sur les écosystèmes, les
biens et les services.

� Comprendre les processus écologiques et évolutifs qui régissent la variété, la quantité et la qualité des gènes, des
populations, communautés, écosystèmes dans l’espace et le temps, aussi bien que les conséquences économiques
et politiques des interactions de ces processus avec les usages.

� Élucider les mécanismes par lesquels les composantes de la biodiversité influencent les fonctions des popula-
tions, communautés et écosystèmes et assurent la production durable des services écosystémiques.

Quelles priorités pour une stratégie Ifremer
de recherche en biodiversité marine ?

Synthèse exécutive de l'expertise collégiale 
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�� Comprendre et prévoir comment la biodiversité, les fonctions et services des écosystèmes répondent aux pressions
humaines et environnementales, et comment les usages humains répondent et s’adaptent aux changements de la bio-
diversité. Recourir conjointement à l’analyse rétrospective, à la démarche comparative et au développement de scé-
narios pour le futur.

� Proposer des mesures incitatives, outils de gestion, procédés et politiques pour protéger, conserver ou restaurer
la biodiversité de façon efficace. Statuer sur l’état et l’évolution des services rendus par la biodiversité et sur l’effi-
cacité de la gestion de leurs usages à l’aide d’indicateurs écologiques, économiques, sociaux et organisationnels.

Les recommandations portent sur la construction de projets de recherche d’importance, que les experts proposent
de présenter sous deux catégories. D’une part, des « projets phare », au nombre de deux, permettant à l’Ifremer
d’affirmer un leadership grâce à ses compétences et à ses moyens technologiques. D’autre part, des projets dits
« génériques » ou « transversaux », au nombre de cinq, qui proposent de transformer en projets de recherche de
grandes questions posées par la société. Ces projets phares et transversaux concernent l’ensemble de la ZEE fran-
çaise, sans exclusive d’articulation avec des projets européens et internationaux. 

I. PROJETS « PHARE »

Comprendre et prévoir les efflorescences
toxiques de micro-algues

Le champ couvert par ce projet s’étend de la taxinomie
des microalgues et de leur diversité jusqu’à l’avis public
pour l’aide à la prise de décision d’interdictions de
consommation ou de baignade.

La multiplication des épisodes de prolifération d’algues
toxiques et leurs conséquences tant sanitaires qu’écono-
miques et sociales justifient la montée en puissance des
recherches au sein de l’Ifremer et en partenariat.

L’Ifremer devrait animer la recherche sur les micro-algues
en France métropolitaine et outre-mer. Il a déjà une longue
expérience de leur étude, mais peut certainement amélio-
rer l’intégration des questions de recherche, de diffusion
des connaissances et de formulation bien étayée de son ex-
pertise. Il peut aussi jouer un rôle d’interface fort avec les
équipes d’autres organismes travaillant sur les impacts pa-
thologiques et les risques pour la santé publique. En pre-
mier lieu, l’Ifremer doit développer des moyens pour
l’identification précise des taxons responsables, sur des
bases modernes de criblage des espèces dans la nature et
de leur évolution en incluant des approches moléculaires
et de métagénomique. Il est nécessaire d’identifier les
groupes fonctionnels et leur rôle dans le contexte du fonc-

tionnement des écosystèmes (en particu-
lier les zones d’élevage aquacole), via
des approches de modélisation qui de-
vront aboutir à terme à de l’océanogra-
phie opérationnelle – et de facto à des
conclusions scientifiques robustes pour
étayer les prises de décision publique en
matière de santé.

Le projet a l’ambition de préparer le
« futur » du réseau national de sur-
veillance Réphy (transfert « re-
cherche » vers « l’opérationnel ») en
partenariat avec le MNHN (Concar-
neau et Dinard), l’UPMC (Roscoff,
Villefranche-sur-Mer et Banyuls) et
pouvant être élargi à d’autres uni-
versités. L’Ifremer est déjà reconnu
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en matière de taxinomie et dispose de compétences
variées qui pourraient être agrégées et amplifiées. Ce
thème s’impose fortement au plan des enjeux socio-
économiques et écologiques. Il bénéficiera de l’exis-
tence d’une mini-force d’intervention ‘micro-algues’
à l’Institut, de la possibilité de partenariats, de capa-
cités de modélisation couplée. Le volet infrastructure
(recherche et développement, plates-formes tech-
niques) et les développements technologiques et mé-
thodologiques pour les mesures in situ et in vitro
pourraient être ambitieux. 

CConnaître et comprendre le fonctionnement
et la biodiversité des écosystèmes profonds

Le groupe d’experts recommande d’adopter une stratégie
« tous océans » pour étudier la biodiversité des environ-
nements profonds, sa résilience et sa connectivité, et l’im-
pact des activités humaines. Il recommande également la
mise au point de méthodes d’évaluation des coûts des
dommages provoqués par les activités hu-
maines en milieu profond, notamment l’ap-
pareillage lié aux forages pétroliers. Il s’agit
d’un enjeu d’une importance croissante (cf.
l’accident récent dans le golfe du Mexique). 

L’Ifremer est depuis des années engagé en
tant qu’acteur majeur aux plans national et
européen dans cette thématique de re-
cherche, notamment du fait de ses développe-
ments technologiques (surface–submersibles)
qui offrent un accès privilégié à des écosys-
tèmes originaux et méconnus. Alors même
que les pressions anthropiques s’intensifient
sur ces écosystèmes (pêcheries en eaux pro-
fondes, projets d’extractions minérale et éner-
gétique en zone très profonde, stockage de
déchets, exploitation pétrolière au large), on
réalise que ces écosystèmes profonds sont
beaucoup plus divers qu’on ne le pensait. Leur connais-
sance est encore très sommaire et surtout leur fonction-
nement se démarque de tout ce qui est connu par ailleurs,
notamment en ce qui concerne leur vulnérabilité et leur
capacité de résilience.

Nous manquons encore de connaissances fondamentales
pour ces milieux fragiles à l’heure où pressions anthro-
piques grandissantes et volonté de conservation requiè-
rent des décisions éclairées : définition d’aires marines
protégées hors- et dans la ZEE française (située à 90%
dans le domaine profond), ou bien encore protection de
zones semi- profondes, marges et canyons. 

Les compétences reconnues et diverses de l’Institut,
depuis le développement de technologies spécifiques,
les géosciences et la biologie (incluant écologie et mi-
crobiologie) permettent d’aborder cette recherche de
façon intégrée. L’Ifremer doit conserver et affirmer un
rôle de « chef de file » dans ce domaine, comme en té-
moignent d’ailleurs déjà sa contribution internationale
et le poids de ses publications. Face à l’évolution des
questions de la société touchant à l’exploitation des do-
maines profonds, il est nécessaire que l’Institut pour-
suive le renforcement de ses équipes en particulier en
tenant compte des apports potentiels de la taxinomie
moderne, et en soutenant le partenariat avec d’autres
équipes (MNHN, universités et CNRS). Un partenariat
avec les grandes entreprises nationales pourrait aussi
être envisagé en tenant compte de la nécessaire indé-
pendance de l’expertise environnementale dont l’Insti-
tut se doit de rester le garant. La communication du
Conseil des ministres sur les métaux stratégiques doit
être considérée dans ce contexte.

(http://www.gouvernement.fr/gouvernement/les-me-
taux-strategiques).

Les travaux sur la biodiversité profonde doivent aussi venir
renforcer ceux sur la valorisation biotechnologique des es-
pèces de microorganismes thermophiles et psychrophiles.
Par ailleurs, les impacts de projet de pêches profondes doi-
vent impérativement être analysés, l’Ifremer étant le seul
institut français disposant des capacités pour mener cette
recherche. Il faut enfin réaliser un effort d’échange et de
coordination entre les recherches développées sur les mi-
lieux côtiers et profonds à l’Ifremer.
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III. PROJETS GÉNÉRIQUES ET TRANSVERSAUX

Ils seraient à développer sur les diverses « zones-ate-
liers » ou « chantiers », selon la terminologie Ifremer. 

Cartographie dynamique des systèmes
socio-écologiques

Cette cartographie implique le recueil, l’archivage, l’in-
tégration et la synthèse des données. Elle a pour enjeu
l’élaboration de stratégies, la construction de scénarios,
et la production d’indicateurs.

Les questions de gouvernance et de gestion de la ZEE
française, tant en métropole qu’outre-mer, nécessitent
l’acquisition – et les moyens
d’acquisition – d’informations
de base sur l’état et l’évolu-
tion des écosystèmes. Cela
concerne aussi bien le re-
cueil, la gestion de l’informa-
tion et son traitement, que le
développement de stratégies
et d’approches innovantes,
solidement appuyées sur la
modélisation. Pour cela, la
connaissance du fonctionne-
ment des écosystèmes, de
leur résistance aux pressions
de nature diverse, anthro-
piques et climatiques, et de

leur résilience est primordiale. L’évo-
lution réglementaire (DCE, DCSMM,
PCP1) amène l’Ifremer de facto à dé-
velopper une recherche en prévision
et soutien des décisions publiques. À
ce jour, trois chantiers géographiques
prioritaires ont été identifiés par l’Ins-
titut : Méditerranée, Manche et lagon
de Nouvelle-Calédonie. Ces travaux,
leur pertinence et qualité, sont étroi-
tement liés à la capacité de l’Ifremer
à gérer de grandes banques de don-
nées, à poser et répondre aux ques-
tions à l’interface entre la science et
la décision publique, et à développer
de futurs projets à cette interface,
transformant ainsi les questions de
société en programmes de recherche.

Évaluation intégrée (écologique, économique et
sociale) des politiques de conservation de la
biodiversité et de gestion
des ressources marines fondées
sur les incitations économiques

Le rôle des instruments incitatifs, économiques et institu-
tionnels, dans la mise en oeuvre des politiques de conser-
vation de la biodiversité et de gestion des ressources
marines fait actuellement l’objet de nombreux travaux
scientifiques. Ces instruments comprennent par exemple
les systèmes de droits individuels ou collectifs transféra-
bles, les dispositifs de taxation, ou les mécanismes de res-

Biodiversité, ressources minérales et énergétiques
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ponsabilité environnementale et d’as-
surance. L’évaluation des conditions de
leur mise en œuvre et de leurs impacts
est aussi au cœur de discussions dans
d’autres domaines de politiques envi-
ronnementales (changement clima-
tique, gestion des ressources en eau,
foresterie, etc.). Par comparaison, cette
thématique de recherche reste peu dé-
veloppée dans le domaine de la conser-
vation et de la gestion globale des
océans malgré l’existence de certaines
applications sectorielles, par exemple
les marchés de droits pour réguler
l’accès aux ressources halieutiques, ou
les règles de responsabilité civile en
matière de pollutions marines acciden-
telles.

La définition des conditions nécessaires à une mise en place
opérationnelle de ces mesures incitatives nécessite le dé-
veloppement de travaux de recherche multidisciplinaire
fondés à la fois sur des analyses systématiques des expé-
riences déjà conduites et des enseignements tirés de ces
expériences, sur le développement de modèles permettant
de simuler les effets à attendre de différentes options
d’aménagement, et sur l’accompagnement scientifique des
expériences qui pourront être tentées dans ce domaine.

Le projet pourra s’appuyer sur des cas d’études pour les-
quels l’Ifremer possède déjà une expertise affirmée et
pour lesquels des initiatives internationales sont actuel-
lement menées. On peut citer : 1) le recours aux marchés
de droits d’exploitation de ressources halieutiques et leur
extension progressive à la prise en compte des impacts
écologiques de la pêche ; 2) les instruments de planifica-
tion spatiale en aquaculture ; 3) les régimes de respon-
sabilité en matière de pollution marine ou d’évaluation
d’impacts (mesures d’évitement, d’atténuation et de com-

pensation). Le partenariat scienti-
fique européen et international devra
être renforcé afin de bénéficier des
résultats issus d’expérimentations
menées dans le monde. Ce projet
devra être multidisciplinaire afin de

prendre en compte les dimensions écologiques, sociales
et économiques des politiques de régulation.

EExpériences à grande échelle et mesure
des performances de gestion
et de conservation de la biodiversité

Il s’agit de développer le conseil à la restauration des mi-
lieux, la mise au point d’outils, l’utilisation des AMP (aires
marines protégées), les indicateurs sociaux, économiques
et écologiques, la participation à l’effort national auprès du
MEEDDM pour la Stratégie nationale sur la biodiversité
(SNB), les directives européennes et la plateforme inter-
gouvernementale scientifique et politique sur la biodiver-
sité et les services écosystémiques (IPBES) en cours
d’élaboration.

L’Ifremer dispose à ce jour d’un projet « Aires marines pro-
tégées » qui reste bien insuffisant aux moyens nécessaires
pour étayer la stratégie nationale biodiversité et la stratégie
très ambitieuse issue du « Grenelle Mer » : 20 % de la ZEE
française incluant 50% de zone de conservation intégrale -
« no take zone »- pour les pêcheries. Les projets de dimen-
sion internationale (Pacifique, Atlantique) soulèvent
également des questions de fond mais ne bénéficient pas
nécessairement d’accompagnement conséquent de la re-
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cherche : les concepts de connectivité, résilience, ges-
tion dynamique face aux changements globaux sont in-
suffisamment mobilisés pour le moment. Par ailleurs,
les stratégies de surveillance ne sont pas toujours éla-
borées, pas plus que les indicateurs nécessaires. Il
s’agit d’un projet également fédérateur pour l’outre-
mer. 

L’actuel projet Aires marines protégées de l’Ifremer
n’a pas, selon les experts, les ressources suffisantes
pour émerger visiblement. Il s’agit d’un point impor-
tant ayant des conséquences pour  la restructuration
interne de l’Institut. L’Ifremer devrait s’appuyer sur ses
moyens à l’échelle de la zone économique exclusive fran-
çaise à partir de toutes ses stations en métropole et
outre-mer dans le cadre de ce projet.

Il est important d’élargir les recherches dans le do-
maine de la conservation de la biodiversité à d’autres
outils que les aires marines protégées, comme les
mesures de restauration et de compensation devant
être mises en œuvre dans le cadre de la nouvelle ré-
glementation environnementale. Ces obligations de-
vraient être étendues aux aménagements maritimes
(notamment les éoliennes offshore) ; elles doivent
pouvoir être analysées dans une perspective interdis-
ciplinaire. Il existe ainsi un fort enjeu de développe-
ment d’indicateurs de performance écologique
associés à ces mesures en partant de la grille de
l’Évaluation des écosystèmes pour le millénaire (« Mil-
lennium Ecosystem Assessment », 2005) ; par ailleurs

l’enjeu de l’évaluation des coûts de mise en œuvre et
de suivi associés à ces critères de performances est
appelé à croître.

PPrévoir les effets du changement global

Le changement global désigne ici « les changements
dans l’environnement mondial, incluant les altérations
du climat, de la productivité des océans, de la chimie at-
mosphérique et des systèmes écologiques pouvant alté-
rer la capacité de la Terre à entretenir la vie » (US Global
Change Research Act, 1990).  

L’Ifremer est l’un des rares organismes de recherche ex-
clusivement marine dans le monde possédant la capacité
de combiner les différentes disciplines et les domaines
de connaissance nécessaires à la compréhension des
facteurs d’évolution de la biodiversité et de ses usages. Il
met au point des outils permettant d’explorer les impacts
possibles de scénarios d’aménagement en appui aux po-

litiques publiques.

L’Ifremer rassemble de nom-
breuses disciplines, des sciences
physiques aux sciences sociales,
en passant par les sciences chi-
miques et biologiques. Il possède
l’expérience et la capacité de les
mobiliser sur des projets inter-
disciplinaires. L’Institut dispose
en outre d’un réseau de partena-
riats étendu à l’ensemble des
compétences requises, notam-
ment en sciences sociales via
l’UMR Amure ou via le Consor-
tium Eur-Oceans.

La France, par sa ZEE étendue,
est l’un des rares pays représen-
tés sur l’ensemble des océans.
Dans ce contexte, l’Institut est
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présent dans des environnements contrastés du point de
vue économique, environnemental ou social, et déploie
d’importants partenariats scientifiques régionaux :

� Nouvelle-Calédonie et  Polynésie avec l’Australie, les
États-Unis, l’Asie du Sud-Est
� La Réunion–Mayotte-océan Indien avec l’Afrique du
Sud, l’Australie
� Saint-Pierre-et-Miquelon-Atlantique Nord avec le Ca-
nada, les États-Unis
� Antilles françaises–Guyane avec le Canada, les États-
Unis, l’Amérique centrale, le Brésil
� Métropole-Atlantique et Méditerranée avec les États
membres de l’Union européenne et de l’Union pour la
Méditerranée.

Compte tenu de ces atouts, il est recommandé à l’Ifre-
mer de développer un grand programme d’observation et
de recherches sur l’évolution de la biodiversité marine et
des services écosysté-
miques dans le contexte
d ’ e n v i r o n n e m e n t s
contrastés et en inté-
grant l’impact des
changements globaux.
Une telle approche
comparative s’avérant
indispensable permet-
trait de travailler en
collaboration avec les
communautés scienti-
fiques nationales et in-
ternationale, la
recherche française
trouvant intérêt à s’inscrire beaucoup plus dans le
concert des recherches internationales sur ce thème.

Le projet aurait comme enjeux la construction de scéna-
rios en réponse aux changements globaux, en particulier
en ce qui concerne la ZEE française, la comparaison des
réponses socio-économiques dans différentes régions du
monde où la France est présente et le développement
ambitieux de coopérations internationales. À titre
d’exemple, le projet ANR Chaloupe, puis le projet ANR
Adhoc s’inscrivent déjà dans cette approche sur des éco-
régions différentes (plateau guyanais, golfe de Gascogne,
Iles du Pacifique et upwelling du Maroc) et sur une thé-
matique d’interactions entre les usages (ressource et
économie des pêches), les conditions climatiques et les
conditions écologiques (évolutions des écosystèmes). Il
demeure cependant nécessaire d’effectuer un travail
préalable d’évaluation du positionnement de ce futur pro-

jet vis-à-vis des nombreuses initiatives en cours, en par-
ticulier en Europe.

Un des enjeux du projet résiderait dans la mise au point
d’instruments économiques incitatifs adaptés aux diffé-
rents contextes de la ZEE nationale. Les développements
d’outils d’aide à la décision et de soutien à l’expertise in-
ternationale en cours de construction (plateforme IPBES)
seraient également deux produits de cette recherche. Un
tel projet serait propice à des développements technolo-
giques, de gestion de l’information. 

DDiffusion des connaissances, intégration
des observations, bases de données

Dans le domaine marin, l’Ifremer devrait accompagner
le MNHN dans son travail de mobilisation du recueil de
données en provenance du monde associatif, grâce à
son réseau de stations. L’Ifremer en harmonisant avec
les autres communautés scientifiques, en France et à

l’étranger, ses logi-
ciels de bases de don-
nées, peut et doit
jouer un rôle majeur
dans le recueil et l’ar-
chivage des données
marines. Il devrait
participer massive-
ment au Système
d’Information Nature
et Paysage (SINP) et à
l’Inventaire national
du patrimoine naturel
(INPN). Tout ceci est à

considérer dans un contexte partenarial. Lors du Gre-
nelle de la Mer avait été proposée la notion d’Ecoscope
(terme repris depuis par la FRB), c’est-à-dire d’une
plateforme d’échanges d’information et de discussion
qui fait l’objet d’un engagement du « Grenelle ». Le
groupe d’experts identifie un manque dans ce domaine
qui pourrait être comblé en s’appuyant sur les sys-
tèmes d’information de l’Ifremer et leurs plateformes
techniques.

La part du rêve : un projet « Jules Verne » ?

Pour l’Ifremer, la recherche de l’épave du Titanic avait
fortement contribué à faire connaître l’Institut dans le pu-
blic, et avait fait rêver.

La mise sur pied d’une stratégie de recherche en biodi-
versité marine trouverait intérêt à s’accompagner d’une
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action de recherche emblématique qui pourrait être bap-
tisée « Jules Verne ». Il s’agirait de mieux connaître la di-
versité spécifique, l’abondance, l’éthologie et la
répartition des calmars géants. Deux espèces sont ac-
tuellement identifiées : Architeutis dux et Mesoychoteu-
tis hamiltoni et sont présentes dans la ZEE française, la
première en zone tempérée et boréale, la seconde dans
les mers australes. Elles vivent en grande profondeur et
leur connaissance demeure très faible. 

Une telle action de recherche aurait de multiples intérêts
outre son importance en communication, vers une meil-
leure connaissance de ces animaux, une mobilisation de
l’expertise biologique et écologique de l’Ifremer et des
capacités de sa flotte et de ses engins d’exploration, ha-
bités et robotiques. 

Ces animaux paraissant très rares, d’après les informa-
tions disponibles, le plus sûr moyen d’y accéder pourrait
être d’utiliser leurs prédateurs, équipés de moyens
transmettant les données via des satellites. Cela signi-
fierait une forte implication des technologues de l’Ifre-
mer et des opportunités de développement de nouvelles
télé- approches en éthologie, comme cela est déjà réalisé
chez les oiseaux. 

OOUTILS, MOYENS NÉCESSAIRES À CES PROJETS

Bien des outils et moyens nécessaires sont déjà disponi-
bles au sein de l’Institut. Pour le développement des pro-
jets proposés, se poserait la question de leur
mobilisation ; ainsi de disponibilité de la Flotte et des
moyens techniques associés, du SIG (Sextant...). Pour le
reste, des développements de compétences existantes
seraient nécessaires :

� Bases importantes d’archivage et de gestion de don-
nées
� Évolution du SIG Sextant pour la prise en compte de
données socio-écologiques
� Montage de plateforme de modélisation adaptées aux
projets
� Construction et utilisation de modèles écosystémiques

� Amélioration notable de la connaissance de la biodi-
versité marine grâce à divers outils comme des ap-
proches moléculaires et génomiques avancées, du
méta-séquençage, une adhésion aux programmes de
barcoding... 

III. Conséquences potentielles
de l’expertise collégiale

La prise en compte de ces recommandations amènera
l’Ifremer à envisager de restructurer en partie son orga-
nisation tant en matière de recherche sur la biodiversité
que de partenariat au niveau national et international.
L’organisation actuelle en programmes mène à une ap-
proche fortement sectorielle des problématiques. Ces
programmes sont en outre plus nombreux que les an-
ciens « thèmes » qui étaient eux aussi sectorisés, mais
qui avaient entamé des démarches de décloisonnement.
Si les priorités de recherche proposées sont retenues,
l’actuel édifice matriciel de l’Ifremer devra être révisé.
L’organisation actuelle est peu adéquate pour la visibilité
des actions de l’Institut dans le domaine de la biodiversité
et pour l’émergence de synergies internes. Il conviendrait
de réduire la fragmentation des actions au sein de l’ins-
titution et développer une infrastructure scientifique et
opérationnelle, technique et administrative, qui permette
de mettre en place, de gérer et d’accompagner un pro-
gramme de recherche intégré et ambitieux sur ce sujet
interdisciplinaire qu’est la biodiversité marine. Diverses
options pourraient être retenues, telles que  la création
de département, unité (comme Amure ou EME), ou
Consortium européen (comme EUR Oceans)...

Les recrutements devront tenir compte des nouvelles
priorités, ce qui conduirait à une révision de la prospec-
tive d’emplois et à la disponibilité de bourses de thèse et
de bourses postdoctorales. 

Dans le même temps, la construction de grands pro-
grammes pourrait être adossée à des sources de finan-
cement diversifiées (e.g., ANR) et notamment
européennes. 
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QQuelles priorités
pour une stratégie Ifremer

de recherche
en biodiversité marine ?



Le terme « biodiversité » fut utilisé pour la première fois par l’écologue américain W. Rosen en 1985 et, par la suite,
largement disséminé par l’entomologiste américain E. O. Wilson. Que signifie-t-il ? Des chapitres entiers ont été
consacrés à la présentation et l’explication de ce concept. De façon simple, c’est la variété, quantité et répartition de
la vie sur terre. C’est la partie vivante de la nature. Au-delà d’un simple inventaire d’espèces peuplant des écosys-
tèmes, c’est l’intégralité des relations entre les espèces et leur environnement. C’est le résultat des processus d’évo-
lution et d’écologie modifié par les impacts anthropiques et environnementaux. La biodiversité est directement liée
aux fonctionnalités des écosystèmes et la fourniture des services écologiques dont l’homme bénéficie. Les efforts
pour garantir les usages durables et la conservation de la biodiversité résultent directement de considérations socio-
économiques et éthiques, développées à partir de l’expertise scientifique. Les nombreux engagements internationaux
en matière d’utilisation durable de la biodiversité soulignent l’importance fondamentale de celle-ci pour le « bien
être » humain et fixent des objectifs d’arrêt des pertes en matière de biodiversité (MEA, 2005; CSPNB, 2007, 2008).

Les besoins scientifiques nécessaires à la description de la variabilité de la vie et au développement d’une gestion ra-
tionnelle de la biodiversité peuvent être répartis en cinq catégories :

� inventorier la biodiversité, là où elle se situe (variété, abondance, distribution des gènes, populations, commu-
nautés et écosystèmes) et développer les outils et moyens nécessaires à sa description,

� comprendre les processus évolutifs et écologiques responsables de la variété, abondance, distribution des gènes,
populations, communautés et écosystèmes d’un point de vue spatio-temporel) : comment la nature a-t-elle pu gé-
nérer plus de 1,5 milliards d’espèces en moins de 4 milliards d’années et évaluer comment la biodiversité répond aux
pressions environnementales et anthropiques, à partir d’une analyse des événements passés, présents et de scéna-
rios pour le futur. 

� évaluer comment les patrons de biodiversité influencent le fonctionnement des populations, des communautés et
écosystèmes et la fourniture de services écosystémiques, incluant les grands cycles biogéochimiques et l’ensemble
des relations avec le domaine du non vivant, et les bénéfices socio-économiques associés pour l’humanité 

� comprendre les facteurs de changement dans l’utilisation de la biodiversité marine par l’homme à différentes échelles,
en incluant les dimensions économique, sociale, culturelle et institutionnelle ainsi que politique, et la capacité adaptative
des individus et groupes en réponse aux changements de statut de la biodiversité marine,

� soutenir le développement de systèmes de gestion permettant d’atteindre les objectifs de conservation de la bio-
diversité via la conception d’approches innovantes et d’outils en soutien à la décision. Ceci concerne les modèles et
indicateurs de changement de biodiversité et d’évaluation de performance des outils de gestion, renseignés par les
points précédents 1 à 4 et en liaison avec la compréhension des conséquences socio-économiques des modalités de
gestion à différentes échelles de temps.

Les tendances futures des impacts anthropiques et environnementaux sur la biodiversité restent incertaines et il ap-
paraît nécessaire que la planification actuelle et la gestion tiennent compte de ces changements potentiels. L’utili-
sation de scénarios est largement répandue afin d’évaluer comment les événements futurs peuvent se dérouler,
mais reflètent nécessairement l’état d’avancement de la connaissance et sont par nature probabilistes pour per-
mettre à l’utilisateur de tenir compte des facteurs d’incertitude. Un domaine clé dans ce domaine implique une re-
cherche sur de meilleures approches d’intégration de la connaissance scientifique dans les processus d’élaboration
de la décision, en incluant le développement de la capacité d’apprentissage et de nouvelles approches dans les pro-
cessus de réglementation des activités impactant la biodiversité marine.

L’objectif de ce rapport est d’expliquer en quoi la recherche en matière de biodiversité marine est d’intérêt haute-
ment stratégique pour la société, la communauté scientifique, et par voie de conséquence à l’Ifremer. 

Pour la société, la recherche en biodiversité marine est une nouvelle vision de la vie marine et doit permettre d’ap-
porter les connaissances nécessaires à la justification de priorités en matière de protection. Ceci aidera par ailleurs
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l’évaluation de méthodes alternatives de gestion afin de préparer l’avenir. Pour la communauté scientifique, un focus
sur une stratégie unique de recherche dans ce domaine apportera une attention particulière sur celui-ci, attirant et
stimulant ainsi l’émergence de nouvelles connaissances. Une telle stratégie devrait faciliter l’interdisciplinarité et une
meilleure coordination entre scientifiques impliqués dans la thématique biodiversité. Plus spécifiquement pour l’Ifre-
mer, un tel programme renforcera sa capacité à fournir des avis et expertises des plus solides scientifiquement, en
lien avec les décideurs en charge de la gestion de la biodiversité et de sa protection, à un moment où l’approche éco-
systémique devient la norme de gestion des ressources marines. Le développement d’un programme cohérent de re-
cherches en biodiversité marine devrait faciliter l’intégration de différentes lignes de recherches actuellement
dispersées et permettre à l’Ifremer d’être considéré comme l’un des instituts de recherche en pointe dans le domaine
de la biodiversité à l’échelle française et internationale.

De plus, les synergies scientifiques générées par un tel programme partenarial de recherche devraient faciliter le dé-
veloppement d’approches scientifiques innovantes. Ifremer est actuellement un institut de recherche unique dans sa
configuration disposant de moyens lourds et exclusivement orienté dans le domaine de la recherche marine, mais
qui doit améliorer fortement sa programation en matière de recherche en biodiversité. Ce rapport synthétise et sou-
ligne l’importance stratégique de la biodiversité marine et propose des voies d’orientation à prendre pour que l‘Ifre-
mer puisse devenir un leader dans le domaine de la recherche en biodiversité marine. 

LL’importance de la biodiversité marine

Les recherches en matière de biodiversité marine sont d’ac-
tualité et fondamentales pour de nombreuses raisons. La
biodiversité marine joue un rôle clé dans l’approvisionne-
ment et la régulation de services écosystémiques, fournit
des richesses économiques avec des ressources concer-
nant les substances actives en pharmacologie et dans le do-
maine médical, aux produits de la pêche et de l’aquaculture,
mais également dans le domaine du bien-être culturel, ou
bien encore en tant que source de modèles pertinents en
recherche fondamentale et appliquée. Ainsi les liens sont
étroits avec les considérations portant sur le changement
climatique, les sciences de l’univers, et l’exploitation dura-
ble des ressources marines. De fait, les problématiques
portent sur les réglementations et les modalités de gestion
à l’échelle globale dans les domaines de l’énergie et de la
sécurité alimentaire.

Par ailleurs, nous disposons maintenant d’un panel d’ou-
tils diversifiés et sensibles permettant l’exploration de la
biodiversité marine et de ses usages dans un domaine qui
jusqu’à présent étaient réservés aux habitats terrestre et
difficiles d’application, depuis l’approche du  « barco-
ding » moléculaire permettant l’exploration de commu-
nautés entières jusqu’à l’utilisation de données
satellitaires et des capteurs en temps réels, intégrant des
matériels innovants photosensibles et des technologies
«Lab-on-a-Chip» (« LOAC »), comme des capacités de
stockage informatique de l’ordre du pétaflop pour l’ana-
lyse de grandes bases de données.

L’environnement marin est particulièrement sensible aux
perturbations de différente nature dont celles d’origine
climatique, comme les modifications de la circulation du
Gulf Stream atlantique, les modifications de la calotte
glacière aux pôles, la stratification, l’acidification, comme
les changements d’aires de répartition d’espèces. Il de-
vient particulièrement important d’évaluer de façon ro-
buste et quantitative les implications des scénarios
climatiques sur les écosystèmes marins et les services
en découlant, et la portée, nature et efficacité des actions
de gestion développées.

Par conséquent, il existe un besoin croissant de mieux
comprendre les réponses des écosystèmes marins no-
tamment face aux projets d’importance envisagés de dé-
veloppements off-shore comme les infrastructures
d’énergie renouvelable (e.g., éoliennes) et les change-
ments d’habitats induits, la demande croissante en res-
sources marines ; les objectifs réglementaires ayant pour
ambition de développer des approches intégrées selon
une approche holistique, des modalités de gestion basées
sur une approche écosystémique.  

Les prévisions en matière de démographie humaine por-
tent sur c. 7.5 milliards de terriens à l’approche de 2020
(Palumbi et al., 2009; UN, 2008) puis 9 milliards en 2050,
avec en parallèle une urbanisation côtière et des migra-
tions de populations vers ces zones, induisant des pres-
sions supplémentaires sur les services écosystémiques
marins. À ce jour, il est estimé que 60 % de la population
humaine vît dans une bande côtière de moins de 100 km,
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et s’appuyant sur les habitats marins pour ses espaces,
ses ressources alimentaires, l’habitation, les activités ré-
créatives mais également pour le stockage de déchets.
La plupart des mégapoles de plus de quinze millions
d’habitants sont et seront localisées à proximité des
zones côtières. La majorité des populations non côtières
est localisée à proximité des rivières et des voies naviga-
bles, induisant indirectement des effets sur la biodiver-
sité marine (Kay and Alder, 2005).

Estimer l’empreinte écologique globale et les impacts sur
la biodiversité de tels changements de topologie de la so-
ciété humaine est une question majeure. Les synergies
entre les pressions anthropiques, la temporalité et loca-
lisation des seuils, des trajectoires et de la vitesse
d’adaptation de la biodiversité face au changement cli-
matique, ainsi que la résistance et la résilience de la bio-
diversité marine face aux perturbations d’origine
anthropique ne sont que partiellement comprises. Ce
sont des priorités clés dans le but de maintenir les fonc-
tions et les services écosytémiques. De façon similaire,
il est un besoin urgent de mieux comprendre comment
les conséquences humaines liées aux changements de la
biodiversité et d’évaluer les capacités adaptatives de la
société à ces changements.       

La protection de la biodiversité marine est un problème
complexe de choix collectifs qui nécessite de considérer
à la fois les aspects géographiques (interface terre-mer),
politique (entre la protection et l’exploitation), écono-
mique (entre pêcheries, tourisme, propriété intellec-
tuelle…). Par conséquent, il est particulièrement
important de clarifier, quantifier et communiquer vers les
différents secteurs académique, social et industriel, sur
les enjeux, valeurs, priorités et demandes conflictuelles
concernant la biodiversité marine. 

PPrincipales caractéristiques
de la biodiversité marine

La biodiversité marine présente plusieurs traits indiscu-
tables: les niveaux exceptionnels trouvés dans les
océans, l’accélération du champ de menaces que peut
subir la biodiversité marine, et son importance dans le
fonctionnement des écosystèmes. Les niveaux de biodi-
versité dans les océans sont exceptionnels. Les océans
couvrent près de 72 % de la surface planétaire, plus de
90% du volume disponible au domaine du vivant et abri-
tent une diversité d’habitats qui comporte trente-cinq
phyla d’animaux, dont quatorze sont endémiques au do-
maine marin, comparés aux onze phyla d’habitats ter-

restre (Angel, 1992, Boeuf, 2007; Boeuf and Kornprobst,
2009; Boeuf, 2010a). 

La forte diversité spécifique et phylogénique est propor-
tionnelle à la pléthorique diversité de modes de vie depuis
les espèces flottantes, nageuses, celles qui supportent une
exposition aérienne partielle en zone intertidale ou bien en-
core peuplant les sources hydrothermales à plus de 3500m
de profondeur. En terme d’espèces, la diversité marine est
plus réduite, estimée à ce jour à moins de 280 000 espèces
équivalentes à 15 % des espèces actuellement recensées
(1,9 million ; Boeuf, 2008). 

Par ailleurs, la vie ayant pour origine le milieu marin, les
taxa marins présentent une évolution beaucoup plus an-
cienne que ceux d’origine terrestre de plus de 3 milliards
d’années. Ainsi, des groupes archaïques d’intérêt peu-
plent le milieu marin et représentent des modèles biolo-
giques particulièrement important pour la recherche
fondamentale comme pour leur exploitation à des fins
pharmacologiques.  

Tout d’abord, la quasi totalité des phylums ont des re-
présentants dans le milieu marin, comparés à ap-
proximativement la moitié pour le milieu terrestre
(Ray, 1991). Tout aussi important, alors que les mé-
thodes modernes de taxonomie deviennent plus dispo-
nibles (Savolainen, 2005) et que de nouvelles
technologies facilitent l’exploration d’habitats à ce jour
inaccessibles, de nombreuses nouvelles espèces ma-
rines sont découvertes régulièrement (e.g., Santelli et
al. 2008). Ceci concerne à la fois les taxa microsco-
piques comme microbiologiques (Venter et al., 2004;
Goméz et al., 2007) mais également de larges orga-
nismes plus familiers comme des poissons, crustacés,
coraux et mollusques (Bouchet, 2005). A titre d’exem-
ple, le bryozoaire marin, Celleporella hyalina (voir en-
cadré), initialement considéré comme une seule
espèce cosmopolite, s’est révélé être, à partir de l’uti-
lisation du « barcoding » et de tests de croisements re-
productifs, un groupe de plus de vingt lignées
génétiques, profondes et la plupart d’origine allopa-
trique (Gómez et al., 2007). Par ailleurs, ces lignées
présentant un isolement reproductif, partagent une
morphologie très similaire indiquant une spéciation
cryptique.   

Une telle biodiversité insoupçonnée est confortée par les
récentes découvertes dans les eaux australiennes de plus
de deux cent soixante-dix nouvelles espèces de poissons,
coraux anciens, mollusques, crustacés et éponges au ni-
veau de monts sous-marins et canyons au large des côtes
de Tasmanie (http://www.csiro.au/science/SeamountBio-
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diversity.html). Au cours de l’expédition de Lifou en 2002,
plus de 4 000 espèces furent identifiées sur un peu plus de
300 ha (Bouchet, 2005). Une micro biodiversité insoupçon-
née, des invertébrés et quatre nouvelles espèces de
« groupers » furent décrites autour de la petite île de Clip-
perton (Océan Pacifique) en 2007.

Ceci a été également démontré dans les zones
marines de transition entre provinces biogéo-
graphiques (e.g., entre les provinces lusita-
nienne et boréale, Maggs et al., 2008).
L’ensemble des espèces de diatomées métro-
politaines (sauf une) étudiées à ce jour sont
composées de multiples espèces cryptiques
(voir synthèse dans Medlin, 2007). A ce jour, le
taux de découverte et de description de nou-
velles espèces est estimé atteindre un rythme
de 16 000 par an dont 1 600 espèces marines
(Bouchet, 2009). Ainsi, même pour des groupes
taxonomiques particulièrement bien étudiés,
notre compréhension globale du statut de la
biodiversité reste faible. A titre d’exemple, en-
viron 60% des espèces connues de poissons vivent de
façon permanente en mer, et parmi celles-ci, 11 300, soit
66 % des espèces connues, sont trouvées en zone côtière
jusqu’à 200 m de profondeur (Nelson, 1993). Cependant,
Reynolds et al. (2005) ont démontré que l’information sur
le statut de moins de 5 % des espèces de poissons marins
à l’échelle mondiale était disponible. Ceci est présebte
un intérêt particulier lors de la formulation d’avis en ma-
tière de protection de la biodiversité, lorsque quatre-
vingt-dix-huit populations de poissons marins
d’Atlantique Nord et du Pacifique Nord ont décliné en
moyenne de 65 % en biomasse reproductive comparée
aux niveaux historiques ; vingt-huit populations ont dé-
cliné de plus de 80 %. La plupart de ces déclins pour-
raient être suffisants pour déclarer ces espèces
menacées d’extinction considérant les statuts et critères
de menaces internationaux.

À un second niveau, malgré l’étendue de cette biodiver-
sité marine, les systèmes marins sont exposés à une ac-
célération des pressions croissantes et excessives
d’origine anthropique et environnementale (tab. 1). Des
menaces telles que les pollutions, la surexploitation, l’eu-
trophisation, les invasions biologiques et le changement
climatique, induisent des changements en matière de ré-
partition et d’abondance d’espèces marines (Jackson et
al., 2001; Pauly et al, 2002; Worm et al., 2006; Cury et al.,
2009), comme des extinctions locales. Il est important,
non seulement de comprendre les mécanismes et les

conséquences de tels changements afin de prédire les
réponses, mais tout aussi important d’améliorer les op-
portunités de restauration, résilience, et réversibilité de
ces perturbations (Palumbi et al., 2008).

À un troisième niveau, la biodiversité marine souligne
l’étendue et les processus dynamiques de fonctionne-
ment des écosystèmes. Le biotope marin contribue si-
gnificativement, par exemple, dans les cycles globaux de
recyclage des éléments nutritifs du climat et fournit à
l’homme une multitude de ressources et de services éco-
systémiques (produits et processus fournis par l’envi-
ronnement), incluant le stockage du carbone, la
régulation des gaz atmosphériques, le traitement des dé-
chets, la fourniture d’aliments et de matières premières
(MEA, 2005).

On estime aujourd’hui que la contribution des mi-
croalgues à la photosynthèse mondiale est de l’ordre
de 40 %. Les coccolithophoridés ont ainsi un rôle es-
sentiel dans les échanges océans-atmosphère, la sé-
dimentologie, et les relations globales telles que pour
le climat (Tyrell and Merico, 2004). De plus, les éco-
systèmes profonds ont également un rôle essentiel
dans les processus écologiques et les cycles biogéo-
chimiques globaux. Bien que débattus, de tels services
écosystémiques ont été évalués globalement pour un
montant excédant les 8,4 trillions de dollars par an
pour les systèmes océaniques ouvert, et 12,6 trillions
de dollars pour les écosystèmes côtiers (Costanza et

Tableau 1
Principales pressions humaines et environnementales

- interagissant entre elles
- et  leurs effets combinés sur les écosystèmes côtiers et ma

rins pan-européens (EEA, 2007).
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al., 1997). Par conséquent, la protection d’une telle bio-
diversité est une priorité pour assurer le maintien du
fonctionnement des océans à l’échelle mondiale.

LLes différentes échelles hiérarchiques
de la biodiversité

Le terme biodiversité est générique pour décrire la va-
riété des organismes vivants et leur environnement et
peut être divisé en quatre composantes majeures :

� la diversité génétique, qui fait référence à la variabilité
intra spécifique, un déterminant crucial pour la capacité
des populations et des espèces à tenir et récupérer face
à des perturbations environnementales ;

� la diversité spécifique, qui décrit la variété d’espèces
ou d’autres groupes taxonomiques au sein d’un écosys-
tème, et qui représente les unités identifiables qui déter-
minent la complexité et la résilience des habitats ;

� la diversité des écosystèmes, qui fait référence à la
variabilité des communautés biologiques, et à la dyna-
mique et la nature de leur interdépendance et des inter-
actions avec l’environnement. La diversité à ce niveau est
distincte de (1) et (2), dans la mesure où elle comprend à
la fois les parties vivante (biotique) et non vivante (abio-
tique);

� la diversité fonctionnelle, qui inclut la gamme des pro-
cessus biologiques, fonctions ou caractéristiques pour un
écosystème donné. Certains considèrent que la biodiver-
sité fonctionnelle est probablement la meilleure approche
pour évaluer le statut de la biodiversité dans la mesure où
il n’est pas nécessaire dans ce cas d’effectuer un inventaire
exhaustif de l’ensemble des espèces dans un écosystème
donné, et par la même, constitue un indicateur traçable
pour la protection d‘un écosystème marin. Bien que ce point
de vue soit bien défendu via des approches génomiques, son
application est contrainte par le besoin commun d’établir
des relations entre la diversité et le fonctionnement aux dif-
férentes échelles spatiales (Bulling et al., 2006; Naeem,
2006), et par le fait que de nombreuses espèces et fonctions
ne sont pas établies à ce jour. Plus récemment, l’effort de
recherche s’est accru significativement sur les compo-
santes (1) et (4) – les liens entre les différentes compo-
santes étant en fait cruciaux. La complexité des unités et
des échelles induit des difficultés en terme de mesure de la
biodiversité – en fait, il n’est pas possible d’utiliser un seul
type de mesure. Bien que la majorité des études se focalise
sur la richesse spécifique, ce n’est pas nécessairement une
estimation appropriée pour évaluer la structure et le fonc-
tionnement de l’écosystème. À ce jour, la question est claire

(Boeuf, 2010b): en lien avec le taux d’extinction, comment
estimer la biodiversité en utilisant des méta-approches,
sans avoir à décrire et connaître systématiquement l’en-
semble des espèces présentes dans un écosystème donné ?
Différentes méthodes ont été proposées pour solutionner
cette question (Purvis and Hector, 2000; Boeuf, 2010b).

La signification fonctionnelle
de la biodiversité

La démonstration que la durabilité des services écosys-
témiques est directement corrélée et dépendante d’un
biotope diversifié est de plus en plus évidente (synthèse
par Palumbi et al., 2008). Par exemple, à partir de l’utili-
sation de plusieurs indicateurs indépendant de fonction-
nement et d’efficacité des écosystèmes, une étude
globale menée sur 116 sites en zone profonde démontra
que le fonctionnement de l’écosystème était directement
et exponentiellement corrélé au niveau de la biodiversité
(Danovaro et al., 2008, fig. 2). Une telle relation, et des ex-
périmentations similaires (Palumbi et al., 2008), indique
qu’un niveau supérieur de biodiversité soutient égale-
ment un niveau plus élevé de processus écosystémiques
et une efficacité accrue dans des processus tels que la
production de carbone, avec des cycles associés à un ni-
veau accru de biomasse par taxa. Une perte de biodiver-
sité, au moins dans ce cas, serait très probablement
associée à un déclin significatif du fonctionnement de
l’écosystème.

Un certain nombre d’études démontrent maintenant em-
piriquement la diversité spécifique des invertébrés ses-
siles et des macroalgues (Stachowicz et al., 2002; Allison,
2004), la consommation des crustacés (Bynes et al.,
2006), comme la diversité intra spécifique des plantes
marines (Hughes et Stachowicz, 2004; Reusch et al.,
2005), des populations de saumons (Hilborn et al., 2003),
et des cyanobactéries océaniques (Coleman et al., 2005,
2006), et suggèrent qu’une plus forte biodiversité fournit
soit une productivité accrue, une meilleure résilience, ou
encore les deux. De plus, des éléments essentiels dans la
résilience des écosystèmes, comme la récupération, la
résistance et la réversibilité sont accrus par des niveaux
élevés de biodiversité (Palumbi, 2001; Palumbi et al.,
2008; Palumbi et al., 2009). Ces études indiquent une
forte corrélation positive entre le niveau de biodiversité
et les processus et services écosystémiques (fig. 4). Les
mécanismes écologiques qui génèrent de telles corréla-
tions sont maintenant bien établis (Bruno et al., 2003), im-
pliquant une utilisation complémentaire des ressources,
des interactions positives interspécifiques, et la probabi-
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lité accrue d’avoir des espèces clés quand la richesse
spécifique est élevée. La complémentarité, par exemple,
qui se trouve lors d’une différenciation de niches entre
espèces, permet des rôles légèrement différents et est
très certainement largement répandue dans l’environne-
ment marin. Le processus de ffacilitation, où une espèce
peut améliorer les conditions environnementales pour
une autre espèce est quant à lui connu pour être très lar-

gement répandu dans des écosystèmes marins tels que
les récifs coralliens, les zones humides et les peuple-
ments d’algues géantes (Knowlton, 1999). La richesse

Figure 3
Corrélation entre la biodiversité spécifique et le niveau de pro-
ductivité pour plusieurs archipels d’Océan Pacifique (d’après
Kulbicki, 2004)

Figure 4 
Représentation schématique des bénéfices écosystémiques de
la biodiversité marine   (d’après Palumbi et al., 2008). La bio-
diversité (rouge) aux différents niveaux biologiques (génétique,
espèces, écosystèmes et fonctionnel) accroît une variété de
processus écologiques (bleu). Ces processus écologiques ac-
croissent les bénéfices que les écosystèmes peuvent produire
en terme de récupération, résistance, protection, recyclage,
etc… (vert).

Figure 2
Relation entre le niveau de biodiversité et le fonctionnement de l’écosystème (d’après Danovaro et al., 2008). Les données mon-
trent la corrélation entre une diversité accrue de la meïofaune benthique (estimée géographiquement, (A, C) et à partir de la di-
versité des caractéristiques trophiques (B, D)) et les estimations du fonctionnement de l’écosystème (e.g., procaryote C production
(A, B) , biomasse faunistique (C, D)).
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spécifique apporte une gamme d’options biologiques qui
facilite la réponse de l’écosystème face à une perturba-
tion sans atteindre un disfonctionnement majeur de
celui-ci.  

BBiodiversité marine
et services écosystémiques

Les services écosystémiques décrivent les bénéfices que
la société extrait des écosystèmes naturels. Ils peuvent
être divisés, pour des raisons pratiques, en quatre caté-
gories primaires (Millennium Ecosystem Assessment,
2005 ; Levin et Lubchenco, 2008): 

� les services d’approvisionnement, tels que la nourri-
ture, les médicaments, les modèles... et les habitats ;

� les services de régulation, tels que le contrôle de l’éro-
sion côtière, le climat, les maladies ;

� les services de support, incluant la production pri-
maire, la formation sédimentaire, la détoxification et la
séquestration de contaminants et les cycles de nutri-
ments ;

� les services culturels, tels qu’esthétique, de loisir,
spirituel, religieux et autres bénéfices non matériels. Il
est important de considérer ces services d’un point de
vue écosystémique, en reconnaissant l’interdépen-
dance des différents éléments. Par exemple, les éco-
systèmes de mangroves fournissent un habitat pour les
nourriceries d’un certain nombre de taxa, aussi bien
qu’un piège à sédiment, ou bien encore ont un rôle dans
le recyclage des éléments nutritifs, la régulation des
maladies, de protection vis à vis de l’érosion côtière, la
détoxification et la séquestration de contaminants ;
mais ils fournissent également de la nourriture, des fi-
bres, de l’énergie, et contribuent à différentes activités
de loisirs et culturelles. Ainsi, le bien-être humain dé-
pend des interactions entre les plantes, les animaux,
les microbes, et leur environnement physique ; ce qui
signifie en retour qu’une altération ou une dégradation
à un simple niveau peuvent générer un effet cascade
pour les autres niveaux. Par exemple, des modifications
involontaires résultant d’activités de loisirs peut ac-
croître la vulnérabilité de ces écosystèmes aux dom-
mages des tempêtes ou bien encore à la multiplication
d’espèces indésirables….

Le challenge d’une approche écosystémique est d’appli-
quer une approche holistique qui dépasse les considéra-
tions des différents facteurs pouvant modifier le
fonctionnement de systèmes écologiques, et qui a pour

Figure 5
Trame conceptuelle identifiant les services écosystémiques in-
termédiaires et finaux, et les bénéfices pour l’homme à partir
de trois illustrations des composantes de la biodiversité ma-
rine (d’après « Major Issues in Marine Biodiversity and Eco-
system Change: Oceans 2025 »/NERC theme actions). Ces
figures ne montrent pas les valeurs relatives des bénéfices et
services et sont plutôt indicatives que développées entière-
ment.  A) Les organismes impliqués dans la bioturbation; B)
les microbes pélagiques, autotrophes et hétérotrophes; et C)
poissons marins. Trame adaptée de Fisher et al. (2008), avec
l’assistance de G Mace.
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but de gérer les activités anthropiques de telle façon que
les services écosystémiques soient maintenus sur le long
terme et face aux modifications environnementales.

Des services complexes nécessitent différentes commu-
nautés. Par exemple, la dégradation des contaminants
dépend de la détoxification de plusieurs polluants, et la
gamme de processus métaboliques impliqués nécessite
une communauté microbienne diverse (Nystrom et
Folke, 2001).

Plusieurs autres services écosystémiques complexes tels
que les pêcheries dépendent également d’une gamme
importante d’interactions complexes. Par exemple,
Worm et al. (2006) ont démontré empiriquement que des
écosystèmes à forte biodiversité ont généralement un
taux plus faible d’effondrement de populations de pois-
sons et un taux plus élevé de récupération, comparés à
un écosystème moins diversifié. Il est important de sou-
ligner que les liens entre services écosystémiques et bio-
diversité dépassent les limites des écosystèmes (Palumbi
et al., 2009).

La combinaison d’une forte et apparemment dynamique di-
versité marine dans nos océans avec l’interdépendance glo-
bale de la biodiversité, des flux énergétiques, et des cycles
des nutriments apporte un cas démonstratif pour accroître
le taux d’identification de nouveaux taxa. L’approche du
‘barcoding’ et l’utilisation de la méta génomique peuvent
apporter des précisions quant à la richesse spécifique, en
incluant les estimations des pertes d’espèces liées aux per-
turbations anthropiques – cependant, établir des liens avec
une diversité fonctionnelle reste un vrai challenge par cette
méthode (Figure 7). Bien qu’il soit possible d’identifier, les
fonctions en examinant les gènes (expression des gènes) et
les métabolites, les fonctions écologiques des eucaryotes
sont modulées par les aspects trophiques et d’habitats qui
ne sont pas identifiables via quelques gènes. Une telle in-
formation est importante quand l’impact des pertes d’es-
pèces sur les fonctions et les services écosystémiques doit
être évalué. 

Figure 6
Intensité des liens

(épaisseur des flèches) entre
les catégories de services

écosystémiques
et les principales composantes

du bien-être humain.
Les couleurs de flèches

indiquent l’étendue (faible,
moyenne, forte) par laquelle

les facteurs socio-économiques
sont dépendants

(e.g., le potentiel de médiation
est fort lorsqu’il est possible

d’acheter une mesure
compensatoire quand

un service écosystèmique
est dégradé).

De: MEA, Ecosystems and
Human Well-being (2005).

Figure 7
Liens potentiels entre l’information génomique et les fonctions
écosystémiques (D’après Witham et al., 2008). Voir le texte pour
de plus amples informations. SSR, ‘simple sequence repeats.
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LLes impacts anthropiques
sur la biodiversité marine

Il est démontré que l’activité humaine modifie profondé-
ment les caractéristiques génétiques et la diversité des
espèces (Palumbi, 2001; Raven, 2002). Les principaux im-
pacts directs résultent de la surexploitation et des pertes
d’habitat alors que les impacts indirects résultent d’in-
teractions en cascade au niveau de la chaîne alimentaire
(e.g., suppression des compétiteurs et prédateurs d’un
système) et des effets de changements environnemen-
taux. Dulvy et al. (2003) à partir d’une revue des extinc-
tions marines aux échelles locale, régionale et globale,
identifient que les facteurs « exploitation » et « pertes
d’habitat » sont responsables de 55 et 37 % des cent-
trente-trois cas d’extinction. 

Les activités de pêche représentent la principale cause
de mortalité des poissons et d’invertébrés par l’homme et
sont par ailleurs sélectives sur les tailles de capture.
Dans la mesure où les traits de croissance et de repro-
duction sont directement liés à la taille, et pour partie hé-
ritables, les populations exploitées vont évoluer en
réponse à l ‘effort de pêche.

Les approches de génétiques quantitatives permettent
d’étudier les effets évolutifs résultant de l’exploitation de
ces populations. À partir d’un modèle de dynamique des
populations qui intégre des critères de génétique quanti-
tative, Law et Rowell (1993) ont réalisé la première éva-
luation des effets de l’exploitation sur la taille de la
morue de Mer du Nord et identifié une réponse sélective
limitée après quarante années d’exploitation. Les nom-
breux travaux qui ont suivi sur les changements adapta-
tifs dus aux pêcheries ont montré des glissements
continus des traits de vie des poissons vers des matura-
tions sexuelles plus précoces et aux tailles plus faibles
(e.g. morue ; Heino et al., 2004). Les résultats de re-
cherche suggèrent que l’évolution des tendances de la
maturation sexuelle due aux effets des pêcheries est bien
comparable aux effets prédits par la modélisation. Les
gestionnaires doivent être alertés de ces changements
évolutifs dans la mesure où ils sont faiblement réversi-
bles et, si correctement menés, peuvent apporter un
meilleur rendement évolutif (Law, 2000). Les impacts an-
thropiques sur le plan génétique des populations sau-
vages peuvent également résulter des interactions avec
les individus sélectionnés pour l’aquaculture. Les fac-
teurs qui peuvent influencer potentiellement l’amplitude,
les taux et la réversibilité des réponses génétiques, les
décalages potentiels en norme de réactions et de plasti-
cité, perte de variabilité génétique, dépression d’élevage,

et leurs conséquences démographiques sur les popula-
tions sauvages ont été démontrés dans de nombreux cas
de populations de poissons (Hutchings and Fraser, 2007). 

Les effets directs des activités de pêche peuvent également
influencer la diversité des espèces à deux niveaux. Pre-
mièrement, en enlevant des composantes de la population
qui présentent des différenciations génétiques et deuxiè-
mement en réduisant les espèces vulnérables à la morta-
lité. De grandes espèces à croissance lente et maturation
sexuelle tardive seront plus fortement impactées pour un
taux de mortalité donné, dans la mesure où ces caracté-
ristiques sont associées avec des taux de croissance de la
population intrinsèquement plus faibles. La pêche a forte-
ment réduit des espèces comme le pocheteau gris (raie) en
mer d‘Irlande et la récente découverte qu’une erreur taxo-
nomique avait en fait regroupé deux espèces distinctes dont
la plus grande Dipturus intermedia est plus vulnérable du
fait de sa taille (Brander, 1981). Ceci suggère que l’absence
d’informations biologiques de base et d’information géné-
tique ont empêché une identification appropriée pour dé-
velopper des stratégies de protection et définir des
modalités de gestion appropriées pour cette pêcherie (Igle-
sias et al., 2009).

Un autre aspect important au niveau des océans est la
question des transferts et introductions d’espèces pouvant
se traduire par des invasions biologiques telles que dé-
montrées par le projet européen  DAISIE (http://www.eu-
rope-aliens.org/). Le cas de la mer Méditerranée est
exemplaire (Galil, 2007; Walther et al., 2009; Blondel et al.,
2010). Pour réussir sa colonisation, une espèce invasive doit
présenter des caractéristiques écologiques, physiolo-
giques, génétiques et morphologiques favorables à une dis-
persion sur de longues distances des juvéniles et des
propagules, des forts taux de colonisation et une forte ca-
pacité à la compétition (Lambdon et al., 2008).

Les impacts du changement climatique sont également
bien documentés en environnement marin (O’Connor et
al., 2006 ; Walther et al., 2009 ; Crain et al., 2009 ; Le-
jeusne et al., 2009). Ces aspects seront développés ulté-
rieurement de façon plus précise dans un autre chapitre. 

On doit noter que des réductions locales de la richesse
spécifique et l’enlèvement de certaines espèces ne sont
pas nécessairement associées à une réduction de la pro-
ductivité des pêcheries. Cependant, si les espèces enle-
vées sont « redondantes » sur le plan fonctionnel, les
valeurs des fonctions écologiques peuvent changer ce qui
amènent plusieurs auteurs à proposer d’amplifier les re-
cherches sur les questions de similarités fonctionnelles
(Collins et Benning, 1996). Ainsi, dans le cas présent,
même si la richesse spécifique ne contribue pas à un rôle
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essentiel dans le maintien des fonctionnalités des éco-
systèmes, il est important de considérer que les espèces
présentes devront être à même de remplir de nouveaux
rôles lorsque les conditions environnementales change-
ront. La notion d’espèce « clé » a été également démon-
trée en milieu marin par Palumbi and Freed (1988) et
Mills et al. (1993). 

Par ailleurs si les pressions anthropiques vont jusqu’à
l’enlèvement de certaines espèces et des changements
de biodiversité, comment ce processus affectera-t-il la
stabilité des écosystèmes ? Si les liens entre niveaux de
biodiversité et stabilité des écosystèmes est un domaine
de recherche très développé par les écologues « terres-
tre », très peu d’études sont menées en milieu marin (Ko-
robeinikov and Petrovskii, 2008). 

LLes valeurs stratégiques
de la recherche en biodiversité marine

Les nombreuses raisons avancées pour justifier la pro-
tection et la recherche dans le domaine de la biodiversité
nécessitent d’être documentées. Les principales justifi-
cations peuvent être typiquement réparties en trois caté-
gories :

� une responsabilité morale et éthique de préservation
de la vie dans les océans en justifiant le fait que plusieurs
espèces sont sources de plaisir, d’enrichissement et de
bien être humain ;

� les espèces encore non identifiées peuvent potentiel-
lement être sources de nouveaux médicaments et traite-
ments médicaux, de nourriture ou de gènes d’intérêt
mais également des modèles de recherche ;

� les organismes concernés peuvent être essentiels à
l’approvisionnement de services écosystémiques (Kunin
and Lawton, 1996; Boeuf, 2007). Parmi ces arguments,
les aspects moraux - éthiques et d’enrichissement de la
vie humaine ont amené plusieurs secteurs de la société
à faire efficacement campagne pour une amélioration des
conditions de gestion de certaines espèces dans plu-
sieurs zones géographiques. Cependant, ces arguments
sont peu souvent probants pour garantir que ces impacts
sont également acceptables pour des millions d’autres
espèces moins connues et moins emblématiques. Ainsi,
les principaux apports de la recherche dans ces proces-
sus sont l’identification des espèces concernées, l’éva-
luation de leurs tendances, abondance et répartition
géographique afin d’établir les facteurs clés responsa-
bles de celles ci et en particulier le rôle des pressions an-

thropiques et de leurs déterminants. La recherche doit
par ailleurs évaluer leurs réponses face à des méthodes
alternatives de gestion. 

L’évaluation des valeurs directes des gènes, des espèces
et des communautés pour la société au moyen des va-
leurs des services rendus apporte souvent des argu-
ments économiques pour la protection de la biodiversité.
Il est largement considéré que de tels arguments auront
plus d’influence sur la mise en place de nouvelles régle-
mentations dans la mesure où l’évaluation des coûts et
bénéfices des actions de gestion sont directement com-
parables (Balmford et al., 2002; Chevassus et al., 2009).
De plus, un domaine croissant de la recherche concerne
les implications théorique et pratique (i.e., économique,
sociale, et écologique) de l’utilisation des mesures éco-
nomiques incitatives afin de soutenir le développement
de la réglementation en matière de protection de la bio-
diversité.   

Les apports de la recherche sont particulièrement im-
portants pour une formulation des avis scientifiques
basés sur la connaissance du rôle de la biodiversité dans
la fourniture de services écosystémiques. Ceci concerne
aussi bien la compréhension des relations existant entre
la biodiversité et les services écosystémiques rendus,
que la compréhension :

� de la façon dont ces relations sont impactées par des
facteurs anthropiques et environnementaux,

� des déterminants de l’activité humaine qui dépendent
de- et impactent la biodiversité,

� de l’évaluation des effets de modalités alternatives
de gestion de la biodiversité aux services associés et à la
société.

La biodiversité marine, ses caractères archaïques, les
patrons d’organisation et de comportement font que ces
organismes représentent un riche réservoir pour l’iden-
tification et l’extraction de molécules d’intérêt potentiel
pour la pharmacologie et les cosmétiques (> 15 000 à ce
jour) et/ou pour représenter des modèles de recherche
appropriés pour de la recherche appliquée et/ou fonda-
mentale (Boeuf, 2007). Les relations entre les océans et
la santé publique sont de nature physique, chimique, bio-
logique et physiologique. Quelques espèces marines uti-
lisées en tant que « modèles scientifiques » ont contribué
à des avancées majeures dans le domaine des sciences
de la vie, reconnues ultérieurement par plusieurs prix
Nobel: de la découverte de la phagocytose aux chocs ana-
phylactiques, en incluant la transmission des influx ner-
veux, les bases moléculaires de la mémoire, la
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découverte des cyclines, l’organisation de l’œil, les ré-
cepteurs membranaires de la neurotransmission, les
bases du système immunitaire spécifique. Ces modèles
marins sont particulièrement utiles pour comprendre
l’origine et le fonctionnement des mécanismes du vivant
chez l’homme et parfois pour en déduire des applications
et des traitements efficaces. Étudier la diversité marine
et la protéger est par conséquent essentiel pour le futur
de l’humanité.

Les contributions de la science pour répondre aux chal-
lenges de la description et de la gestion de la biodiver-
sité vont nécessiter un effort collectif de la part des
scientifiques qui n’ont pas nécessairement et systéma-
tiquement travaillé de façon pluridisciplinaire. Les taxo-
nomistes, généticiens et statisticiens sont certainement
les principaux contributeurs des travaux portant sur le
catalogage de la biodiversité, sa localisation, et sur le
développement des outils et méthodes nécessaires à la
description de cette biodiversité. Un tel travail nécessite
des capacités techniques en sciences marines, incluant
des moyens d’échantillonnage dans des environne-
ments pélagique et profond. Les écologues et généti-

ciens devront identifier ce qui relève des processus de
nature écologique des processus évolutifs, responsa-
bles de la répartition spatio-temporelle de la biodiver-
sité. Par ailleurs, les liens entre biodiversité et les
services écosystémiques doivent faire l’objet de priori-
tés de recherche pour les écologues théoriciens et du
domaine appliqué, aussi bien que les sociologues et les
économistes. Une telle recherche doit être également
soutenue par des développements technologiques et
notamment de nouvelles instrumentations (e.g., me-
sures des flux de nutriments à l’interface sédimentaire).
L’évaluation des liens entre la biodiversité et les déter-
minants humains et environnementaux inclut les ana-
lyses historiques et le développement de scénarios et
de leur évaluation sur le plan des impacts socio-écono-
miques pour la société. Ceci amène également autant
une implication des sciences physiques et écologiques
que des sciences sociales et économiques. De façon si-
milaire, divers groupes de recherche seront nécessaires
pour accompagner le développement de nouveaux sys-
tèmes de gestion - basés sur les précédentes re-
cherches - à des fins de protection de la biodiversité.
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CCompter les espèces marines

Combien y a t il d’espèces marines ?

Le constat de la pauvreté de nos connaissances en matière
de biodiversité à l’échelle mondiale, associé au fait que les
approches actuelles présentent des limites structurelles
pour établir un diagnostic sur la biodiversité, sont les deux
principales forces justifiant le développement de nouvelles
approches en matière d’identification d’espèces. Les esti-
mations du nombre total d’espèces eucaryotes varient d’un
chiffre conservateur de 3,6 à + 100 millions d’espèces,  avec
un ordre de grandeur le plus proche considéré par les ana-
lystes de l’ordre de 10 millions. À ce jour, près d’1 ,9 mil-
lions d’espèces sont déposées dans les muséums. Environ
1,5 à 1,8 millions d’espèces ont fait l’objet de descriptions.
Parmi celles-ci les espèces marines comptent pour 15 % de
la biodiversité décrite. Elles sont représentées par trente-
cinq phylums, dont quatorze sont exclusivement marins,
contre onze dans le domaine continental (dont un seul est
d’origine exclusivement terrestre ; Angel, 1992, Boeuf,
2007 ; Boeuf et Kornprobst, 2009 ; Boeuf, 2010a). À ce jour,
164,774 espèces marines ont été listées dans le World Re-
gister of Marine Species (WoRMS- http://www.marine-
species.org/), parmi lesquelles  121 997 sont validées
(74 %). Les espèces de poissons sont parmi les mieux do-
cumentées et représentent plus de la moitié de tous les ver-
tébrés vivants, ce qui représente 48 000 espèces au total.
En terme de répartition, 58 % des espèces de poissons sont
d’origine marine, pour 41 % d’eaux douces avec seulement
1 % occupant ces deux environnements.  Parmi les 14 500
espèces de poissons qui ont été décrites dans la base
« Fishbase », la grande majorité (69 %) vit en eaux peu pro-
fondes (e.g., récifs coralliens). Seulement 2 % des espèces
de poissons vivent dans le domaine pélagique, des espèces
pélagiques comme les sardines, les anchois, les thons.

D’après Bouchet (2006), deux zones d’ombre existent
dans l’évaluation d’un nombre valide d’espèces marines.
La première zone d’imprécision tient dans l’estimation
du nombre d’eucaryotes unicellulaires, en particulier les
foraminifères et les radiolaires. C’est une composante
importante de la biodiversité présente dans les sédi-
ments marins et étudiée par les micro-paléontologistes.
De fait, les espèces vivantes et les fossiles ne sont pas
différenciées dans les comptages ce qui induit des incer-

titudes dans les chiffres (e.g., 4 000 espèces par Groom-
bridge et Jenkins 2000 vs. 40 000 espèces par Brusca et
Brusca, 2003).

La seconde difficulté résulte dans la synonymie : diffé-
rents auteurs peuvent avoir décrit, sans le détecter, la
même espèce sous différents noms et dans différentes
parties du monde ou décrit des variants (écologique, géo-
graphique, ontogénique, dimorphisme sexuel) comme
des espèces différentes (Miranda et al., 2010). Le pro-
blème de la synonymie est par ailleurs plus important
dans les groupes aux espèces plus emblématiques pour
les amateurs et les collectionneurs (e.g., mollusques).
Par conséquent, il n’existe pas de consensus général sur
une estimation globale du nombre d’espèces marines vi-
vantes, hormis le fait qu’il est sous estimé. Les estima-
tions présentes et passées sont basées sur les « dires
d’expert », et des extrapolations à partir d’échantillon-
nages d’habitats ou bien encore de secteurs géogra-
phiques, ou encore d’inventaires faunistiques connus
(e.g. ERMS, « Fishbase »), des taux de découvertes d’es-
pèces. Ils sont restreints à la partie la mieux connue de la
biodiversité marine en excluant les volets microbiologie,
viral et parasite. Les estimations varient de 500 000 (May,
1994) à plus de 10 000 000 (Grassle et Macioleck, 1992 ;
Lambshead, 1993 ; Poore et Wilson, 1993). 

À partir d’extrapolations d’inventaires bien établis de la
faune européenne, Bouchet (o.c.) propose 1,4 à 1,6 mil-
lion d’espèces d’organismes multicellulaires vivant en
mer, là ou Costello et al. (2006) suggère 1,15 million
d’espèces en utilisant la même base. Au taux annuel de
description d’espèces actuel (250 par an), 1 000 ans se-
raient nécessaires pour compléter l’inventaire de la bio-
diversité marine.

ÉTAT ET TENDANCES EN BIODIVERSITÉ

Tableau 2
Différentes estimations d’espèces marines actuellement

connues (microbes non inclus) :

Winston 1992 250,000
Van der Land 1994 150,000
Reaka-Kudla 1997 274,000
Gordon 2000 160,000
Groombridge et Jenkins 2000 250,000
Bouchet 2006 230,000
Allemand 2008 275, 000
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Par ailleurs, plusieurs « boites noires » sont perçues
comme d’immenses réservoirs de la biodiversité
(e.g., nématodes, parasites, symbiontes, microbes et
virus). Bien que la description de nouvelles souches
en microbiologie nécessite une capacité à les isoler
et les mettre en culture, des techniques molécu-
laires non dépendantes de la mise en culture sont la
principale approche pour explorer la biodiversité mi-
crobienne. Il n’est pas étonnant que la mise en pra-
tique de ces nouvelles approches moléculaires
débouchent sur une profonde ré-évaluation de la di-
versité microbienne dans les écosystèmes naturels
(Venter et al., 2004 ; Carvahlo et al., 2010). Par ail-
leurs, la plupart de la biodiversité animale consiste
en des symbiontes (e.g., commensaux, parasites et
associés) qui sont actuellement sous échantillonnés
et sous-évalués.

Dans sa publication, Humes (1994 ; cité par Bouchet, o.c.)
« How many copepods? » note que 95 % des copépodes
associés aux invertébrés benthiques à Madagascar, Nou-
velle-Calédonie et aux Molluques sont de nouvelles es-
pèces. Les virus, les entités les plus nombreuses dans
l’environnement marin, qui infectent probablement tous
les organismes et influencent de nombreux processus
écologiques (e.g., cycle des nutriments, système de res-
piration, biodiversité microbienne et algale, transfert de
gènes) sont virtuellement inconnus. Cette biodiversité vi-
rale marine est forte, probablement quelques centaines
de milliers d’espèces de virus selon Angly et al. (2006).

Les espèces cryptiques

Le niveau de spéciation cryptique dans le domaine marin
est connu pour être élevé. Il est très probable qu’un très
large nombre d’espèces « cachées » aient été ignorées à

Spéciation cryptiquee chez un bryozoaire marin

Le bryozoaire marin, Celleporella hyalina, était considéré jusqu’à récemment comme une seule espèce cosmo-
politaine. Les techniques de code-barre ADN “DNA barcoding” et des croisements reproductifs ont révélé que les
isolats géographiques contenaient plus de vingt lignées génétiques, profondes et la plupart allopatrique (Gómez
et al., 2007; figure 1). De plus, de telles lignées génétiques sont isolées sur le plan reproductif bien que partageant

une morphologie très proche, indiquant ainsi une spé-
ciation cryptique rampante.

Spéciation cryptique du bryozoaire marin Celleporalla
hyalina (d’après Gómez et al., 2007).
a) arbre de plus forte probabilité des données des ha-
plotypes basées sur le gène du barcoding COI
b) arbre de plus forte probabilité du gène nucléaire,
facteur d‘élongation, EF-1a données haploytpes. Les
individus décrits traditionnellement comme C. hyalina
sont marqués de cercles colorés en fonction des ré-
gions géographiques listées à droite
c) carte des lieux d’échantillonnage incluant l’analyse
génétique. Les cercles colorés indiquent la lignée
principale en fonction de l’analyse phylogénétique. Les
lignes en pointillés indiquent les limites des océans
tempérés (isotherme 20°C).
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ce jour. Avec les mises à disposition de méthodes avan-
cées de taxinomie (Savolainen, 2005), et dans la mesure
où de nouvelles technologies permettent l’exploration de
domaines jusqu’à présent inaccessibles, de nombreuses
nouvelles espèces sont découvertes (e.g., Santelli et al.,
2008). Ceci inclut aussi bien les taxa microscopique et mi-
crobien (Venter et al., 2004; Goméz et al., 2007), que des
organismes considérés comme plus familiers comme
des poissons, crustacés, coraux et mollusques  (Bouchet,
2005).

LLe code barre ADN « DNA Barcoding »

L’identification d’un très large nombre d’espèces ma-
rines non décrites à ce jour (e.g. poissons, algues, bryo-
zoaires, taxa microbiens) représente une charge de
travail très importante. L’identification des espèces est
pourtant un point de départ critique pour tout type de re-
cherche en biologie marine. L’identification selon des ap-
proches conventionnelles basées sur des caractères
phénotypiques peut apparaître comme assez directe. Ce-
pendant, il existe de nombreuses situations où ces ap-
proches font défaut ou encore présentent une efficacité
limitée, comme pour les espèces cryptiques, des groupes
taxinomiques structurellement difficiles, ou bien encore
dans les cas ambigus de la taxinomie de larves et d’œufs.   

La découverte de nouveaux habitats marins et leurs es-
pèces associées, les menaces qui s’accroissent sur ces
espèces du fait des changements environnementaux et
des perturbations d’habitats, démontrent l’importance de
développer de nouvelles méthodes rapides et robustes
de description et de catalogage de cette biodiversité ma-
rine. Hebert et al. (2003) ont introduit le concept du code
barre ADN (« DNA barcoding »), et proposent une nou-
velle approche pour l’identification des espèces qui offre
des possibilités intéressantes pour lever les limitations
précédentes. Cette nouvelle approche est basée sur le
principe que l’analyse de la séquence d’un fragment court
d’un seul gène (i.e., cytochrome c oxidase subunit 1), per-
met une identification sans équivoque pour l’ensemble
des espèces animales.

De là, et de façon analogue aux codes barres utilisés dans
les produits commerciaux, le code barre ADN fournit un
outil standardisé pour une identification rapide, robuste
et précise des espèces. Une telle région ‘code barre’ doit
avoir également évolué à une rapidité qui permette la dis-
tinction des espèces entre elles, tout en restant plus ou
moins identique pour l’ensemble des membres de la
même espèce. Finalement,  cette zone doit être entourée

par des régions d’ADN stables de façon à rendre la mé-
thode PCR - une méthode de réplication de gènes ciblés –
opérationnelle. De tels outils moléculaires universels
(code barre ADN, « une méthode rigoureuse et standardi-
sée d’une séquence de taille minimale et de qualité pour
un gène désigné, déposée dans une base de données de
séquences, et associée à un échantillon type dont les ori-
gine et statut sont enregistrés ») peuvent répondre aux li-
mites conventionnelles des méthodes précédentes, en
permettant via un système simple et robuste d’identifica-
tion sans équivoque non seulement des individus entiers
ou des fragments, mais également des œufs et des larves.
Des efforts internationaux dans ce sens sont actuellement
coordonnés par un consortium « Consortium for the Bar-
code of Life (CBOL) (http://www.barcoding.si.edu/) »  qui
comportent plus de 120 organisations membres dans qua-
rante-cinq pays. Cette structure est également proche du
consortium « Census of Marine Life » qui a pour objectif
d’évaluer la biodiversité, sa répartition et son abondance
dans les océans: passé, présent et future.

Recensements taxinomiques

Guides et manuels

Les guides d’identification taxinomique d’espèces ma-
rines sont partiels tant d’un point de vue géographique
que thématique. En général, les espèces de taille signifi-
cative, les plus communes ou ayant un rôle écologique
particulier, sont bien couvertes par les guides et ma-
nuels. A contrario, beaucoup d’espèces de petite taille,
rares, ou bien difficiles à identifier ne sont couvertes dans
aucun des guides connus. Cependant, ces espèces peu-
vent être d’importance pour la biodiversité, le fonction-
nement des écosystèmes ou pour les ressources
marines. Bien que de nombreux guides d’identification
existent pour les régions d’Europe où la biodiversité en
faune et flore marine reste moins diverse (mer du Nord et
Baltique), la disponibilité des guides pour d’autres ré-
gions où celle ci est riche, est considérablement moins
importante (Méditerranée, archipels d’Atlantique, eaux
profondes). Par voie de conséquence, une attention toute
particulière doit être portée de façon prioritaire aux taxas
de plus petite taille dans les secteurs géographiques sud
européens à la fois atlantique et méditerranéen.

Bases de données taxinomiques 

Les informations en ligne concernant la biodiversité sont
particulièrement variées, de la base de données interna-
tionale en lien avec de grands programmes internatio-
naux, aux bases locales résultant d’un projet scientifique.
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Peu d‘entre elles peuvent être considérées comme des
références absolues en matière de taxinomie et de biodi-
versité. La figure 8 précise les flux d’information, leurs
caractéristiques et les objectifs parmi l’ensemble des
bases internationales. L’interconnexion et l’interopéra-
bilité apparaissent comme essentielles pour une meil-
leure connaissance de la biodiversité marine. 

- WoRMS (globale, espèces marines ; fig. 9): le registre
mondial en matière d’espèces marines (World Register
of Marine Species - WoRMS) a pour objectif de fournir une
liste exhaustive des noms d’espèces marines, incluant la
synonymie, afin de constituer un référentiel. Si la pre-
mière priorité est destinée à établir la liste des espèces
dont les noms sont déjà validés, d’autres noms usités
sont également inclus dans ce registre afin de guider les
interprétations de la littérature scientifique existante. Le
contrôle de cette base est effectué par des experts en
taxinomie plutôt que par des gestionnaires de bases de
données. WoRMS dispose d’une gestion éditoriale où
chaque groupe taxinomique est représenté par un expert
faisant autorité sur le contenu, et responsable de la qua-

lité de l’information collectée.  Chacun de ces éditeurs
peut inviter des spécialistes supplémentaires pour abor-
der les sous groupes taxinomiques moins représentés. 

Ce registre d’espèces marines est issu de l’initiative eu-
ropéenne « European Register of Marine Species
(ERMS) »et de sa combinaison avec d’autres registres
avec une coordination générale effectuée par le « Flan-
ders Marine Institute » (VLIZ). Plutôt que de construire in-
dividuellement différents registres pour chaque projet, et
afin d’assurer que la taxinomie utilisée soit bien cohé-
rente, le VLIZ a développé une base de données intitulée
« Aphia ». La liste des registres d’espèces marines pré-
sents dans Aphia est présentée ci dessous. « MarineSpe-
cies.org » est l’interface web pour l’utilisation de cette
base. L’objectif de WoRMS en cours de développement
est bien d’associer les informations présentes dans Aphia
avec les autres bases de données disponibles mais plus
spécialisées (e.g. AlgaeBase, FishBase, Hexacorallia,
NeMys). D’après le WoRMS (WoRMS- http://www.marine-
species.org/), on dispose à ce jour de 164 774 noms d’es-
pèces listés parmi lesquels 121 997 sont validés (74 %). 

Figure 8
Flux d’information et interconnexions entre les bases de données internationales et les grands programmes internationaux
(d’après D.M. Roberts, 2010).
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-- GBIF (global, toutes espèces)
Le « Global Biodiversity Information Facility -  GBIF » a
pour but de fournir un accès libre via internet à toute don-
née mondiale en matière de biodiversité afin de faciliter
un développement durable. Les priorités, avec un effort
spécial pour mobiliser une large participation et s’ap-
puyer sur des partenaires, sont de mobiliser les données
en biodiversité, développer des protocoles et des stan-
dards pour garantir une qualité scientifique et une inter-
opérabilité, et construire une architecture informatique
qui permette de relier les données de différentes nature
et d’origine. Le GBIF apporte également une assistance
pour développer localement une capacité d’expertise et
pour capitaliser sur les expériences de développement
d’outils analytiques pour l’amélioration des processus de
décision. GBIF est un réseau décentralisé de structures
d’information en biodiversité (« BIFs ») développé par les
membres partenaires, pays, organisations internatio-
nales… ayant signé le protocole d’accord du GBIF. Un ob-
jectif important du GBIF est bien le développement des
infrastructures à travers son réseau pour aider à la mise
à disposition des méta-données de première qualité ren-
seignant sur les jeux de données disponibles pour les uti-
lisateurs finaux et, en retour, évaluer l’intérêt de ceux ci
pour des applications particulières. Par exemple, la bio-
diversité marine et les pêcheries sont un des trois do-
maines prioritaires du groupe de travail du GBIF intitulé
« Content Needs Assessment Task Group » pour amélio-
rer et mobiliser les données de base en biodiversité. En
France, le GBIF est coordonné par le Muséum national
d’Histoire naturelle (MNHN). 

- GEO BON
Le domaine d’application de GEO BON inclut la biodi-
versité dans les domaines terrestre, eaux douces, cô-
tières et océaniques. au-delà de la collecte
d’informations relatives à des séries temporelles de
données sur la présence, l’abondance et le statut de la
biodiversité, GEO BON a également l’objectif de collec-
ter des informations relatives aux interactions entre
ces espèces, leur utilisation par l’homme, ainsi que des
données complémentaires sur leur environnement
(abiotique), le statut taxinomique, et les déterminants
des changements de biodiversité à des fins ultérieures
de protection de celle ci. GEO BON mène des analyses
limitées, comme l’identification de changements et de
tendances, projections futures, et estimations à partir
de modèles sur la fourniture de services écosysté-
miques. L’utilisation de modèles sera particulièrement
importante pour détecter les changements difficiles à

mesurer de façon directe, comme pour les prédictions
de changement via l’apport direct de données satelli-
taires. GEO BON va soutenir des évaluations plus pré-
cises effectuées par des structures en charge de la
biodiversité et de l’évaluation des écosystèmes.

- OBIS (global, seulement les espèces marines):
L’« Ocean Biogeographic Information System », ou OBIS,
est un système d’information international spécialisé sur
la biodiversité marine. Il fournit des informations géo-ré-
férencées sur les espèces marines et contient actuelle-
ment plus de 8,7 millions de données géoréférencées et
d’espèces identifiées de façon précise par plus de 70
bases de données. OBIS permet, par des outils d’interro-
gations spatialisés, de visualiser les interactions entre
espèces et environnement. L’information est disponible
gratuitement au moyen d’internet et ne nécessite aucun
logiciel supplémentaire. OBIS va intégrer progressive-
ment les données océanographiques biologiques, phy-
siques et chimiques issues de nombreuses sources, et
fournir des outils pour tester différentes hypothèses sur
la biodiversité et faciliter la recherche sur les écosys-
tèmes marins. Les utilisateurs d’OBIS, chercheurs, étu-
diants, et gestionnaires de l’environnement vont
bénéficier d’une vision dynamique spatio-temporelle de
la répartition de la biodiversité. OBIS fut mis en place en
1999 via le programme international « Census of Marine

Figure 9 
Description des interactions entre WoRMS et les autres
bases de données (d’après WoRMSs: http://www.marine-
species.org/ - avril 2010).
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Life » (www.coml.org) et intégre les informations issues
de ce programme. Inter opérer les différentes sources
d’information de plusieurs domaines permettra l’identi-
fication de nouveaux fonctionnements et facilitera les
coopérations pluridisciplinaires. Le portail OBIS est la
porte d’entrée d’une fédération de sites, eux mêmes sou-
vent des portails géographiques pour des régions, des
taxa ou des outils qu’ils couvrent plus spécifiquement.   

- EoL (global, toutes espèces)
L’encyclopédie de la vie, The Encyclopedia of Life, est un
effort sans précédent de partenariat global entre la com-
munauté scientifique et le public. C’est une encyclopédie
coopérative disponible gratuitement en ligne ayant pour
but de documenter l’ensemble des 1,8 million d’espèces
connues de la science. L’information est compilée d’une
série de contributions d’experts et de non-experts à tra-
vers le monde. Il a pour but de construire une page non
limitée sur chaque espèce, incluant des vidéos, sons,
images, graphismes aussi bien que du texte. De plus,
l’encyclopédie contiendra la bibliothèque Biodiversity
Heritage Library qui contient les copies digitalisées des
principales collections des bibliothèques d’histoire natu-
relle. Le projet est soutenu financièrement par un fonds
de US$50 millions fournis par la fondation « MacArthur
Foundation » (http://www.macfound.org/) et par la fon-
dation “Sloan Foundation » (http://www.sloan.org/).

- Mar-BOL (http://www.marinebarcoding.org/
MarBOL est une initiative internationale ayant pour but
d’améliorer notre capacité d’identification de la vie ma-
rine au moyen du code barre ADN. Le « barcoding » est
une nouvelle technique utilisant une méthode standardi-
sée de diagnostic moléculaire d’une courte séquence
d’ADN pour établir la spéciation. Du fait de la faible di-
mension de la séquence, l’information peut être obtenue
facilement avec un coût restreint. Le gène cytochrome c
oxidase sous unité 1 (COI) est composé de 648 paires de
base nucléotidiques et peut être facilement amplifié et
analysé. De nombreuses études ont permis de montrer
que la variabilité de la séquence de ce « code-barre »
était très faible entre espèces (1-2 %) et présentait des
différences significatives même pour des espèces très
proches permettant une identification fiable. MarBOL est
un effort conjoint entre le consortium « Consortium for
the Barcode of Life (CBOL) » et le « Census of Marine Life
(CoML » ; ce dernier étant un réseau de chercheurs de
plus de quatre-vingt pays engagés dans une initiative de
dix ans pour évaluer et expliquer la biodiversité, distribu-
tion et abondance de la vie marine des océans (passé,
présent et futur). Les scientifiques quantifient ce qui est

connu, inconnu et ce qui sera probablement jamais connu
des océans comprenant malgré tout plus de 90 % de la
biosphère. L’objectif reste d’identifier les espèces mena-
cées, les zones géographiques d’importance pour la re-
production afin de faciliter l’élaboration de stratégies par
les gestionnaires pour une gestion durable des res-
sources marines, incluant de nouvelles substances d’in-
térêt pharmacologique comme industriel. Ces
recherches scientifiques doivent par ailleurs contribuer à
une meilleure compréhension des processus plus glo-
baux comme le climat, l’évolution ou bien encore les phé-
nomènes d’extinction et de migration des espèces.

- FISH-BOL (http://www.fishbol.org/index.php)
L’intiative « Fish Barcode of Life » (FISH-BOL), est un ef-
fort global pour coordonner l’acquisition d’un ensemble
de données standardisées de séquences pour les es-
pèces de poissons, dérivées notamment d’individus réfé-
rencés disposant d’une taxinomie reconnue. Les
bénéfices de cette initiative vont d’une identification faci-
litée pour l’ensemble des utilisateurs dont les taxino-
mistes ; une mise en évidence des spécimens
représentatifs d’un changement d’aire de répartition
comme des espèces à ce jour non reconnues et, proba-
blement le plus important, identifier les espèces qui ne
pouvaient l’être par les méthodes traditionnelles. C’est
une vaste ressource public constituée d’une base de don-
nées électronique intégrant les séquences « code-
barre », des images,  et les coordonnées géo-référencées
des individus étudiés. La base contient des liens avec les
références des spécimens types, des informations sur la
distribution des espèces, l’information d’histoire natu-
relle, et les références bibliographiques. FISH- BOL com-
plète et améliore les ressources d’information existantes
notamment fournies par FishBase et différentes bases de
données génétiques.

- Census of Marine Life (http://www.coml.org/)

C’est un réseau global de chercheurs de plus de quatre-
vingt nations engagées dans une initiative de dix ans pour
évaluer et expliquer la biodiversité marine, son abon-
dance et sa répartition dans les océans. Cette initiative
représente le premier recensement exhaustif de la vie
marine présente, passée et future qui devrait être for-
mulé en 2010. Une telle liste n’existe pas. Il est estimé
que 230 000 espèces ont fait l’objet de description et ré-
side dans des collections de muséums d’histoire natu-
relle et autres laboratoires. Depuis le début de l’initiative
en 2000, plus de 5 600 espèces ont été ajoutées aux listes
et plusieurs milliers d’autres espèces devraient complé-
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ter la base à terme. Plus de seize millions d’observations
sont actuellement incluses dans les bases du recense-
ment. Le but à échéance de 2010 est de disposer des an-
ciennes et des nouvelles espèces dans une encyclopédie
en ligne avec une page web par espèce.

De plus, une estimation du nombre d’espèces restant à
découvrir sera proposée. Nombre qui peut être potentiel-
lement large, peut être plus d’un million, si toutes les pe-
tites espèces et les protistes sont considérés. A titre de
comparaison, les biologistes ont décrit environ 1,5 million
de plantes et d’animaux terrestres. Pour ce qui concerne
la répartition des espèces, des cartes seront produites
précisant les lieux d’observation, leur répartition poten-
tielle. Ce dernier point étant d’intérêt notamment pour les
personnes sensibilisées aux changements d’aires de ré-
partition en réponse au changement climatique. Pour ce
qui est de l’abondance, aucun recensement n’est complet
sans ce paramètre. Pour les populations marines, les es-
timations sont effectuées en nombre ou en biomasse. De
plus, il doit être considéré que la biodiversité n’est pas
spatialement homogène. Des « hot spots » de biodiversité
marine existent comme les forêts tropicales en milieu ter-
restre, comme au large des côtes brésilienne et austra-
lienne pour des espèces de poissons. Un des objectifs est
de mieux connaître ces « hot spots » de biodiversité afin
de mieux les protéger. L’abondance, et par là même la
biodiversité, est changeante en particulier pour les es-
pèces exploitées. À titre d’exemple, les populations de
thons ont été fortement réduites par l’activité de pêche
entre 1952 et 1976. La stratégie du CoML porte sur qua-
torze projets concernant les habitats majeurs, et des
groupes d’espèces des océans. Onze projets spécifiques
portent sur des habitats comme les monts sous-marins
ou l’océan Arctique. Trois projets de terrain concernent
des espèces transocéaniques et globalement à distribu-
tion mondiale comme des grands prédateurs (thonidés),
du plancton et des microbes. Plusieurs technologies com-
plémentaires sont employées comme l’acoustique, l’op-
tique – caméras, marquage d’individus, de la génétique
comme de la capture d’individus. L’acoustique permet une
surveillance de larges zones océaniques a contrario de
l’utilisation optique. La lumière permet de capter des dé-
tails que l’acoustique ne détecte pas. Et la génétique per-
met une identification sur des fragments d’individus ou
des larves pour lesquels l’image ne fournit que peu d’in-
formation. Ce mélange de curiosité, de besoin de connais-
sance, de nouvelles technologies et de volonté scientifique
doit permettre d’obtenir une information beaucoup plus
complète de ce qui vit dans les océans. Plusieurs raisons

justifient cette urgence : les crises se multiplient, dont les
pêcheries commerciales annoncées en quasi déclin pour
2050 par une étude scientifique récente si les tendances
ne sont pas modifiées. Une meilleure information est né-
cessaire pour les prises de décision en gestion des res-
sources, mais également en protection de la biodiversité,
pour inverser les tendances de pertes d’habitat, réduire
les effets des pollutions, et anticiper les effets du chan-
gement climatique. Des raisons économique, philoso-
phique et politique justifient cet investissement dans
l’acquisition de connaissances. La Convention Diversité
Biologique (CDB) des Nations Unies demande aux parties
signataires d’acquérir ces informations.

- SeaLifeBase
(http://fishbase.sinica.edu.tw/SLP/search.php)

L’objectif à long terme du projet « SeaLifeBase » est de
créer et gérer une base de données similaire à celle du
« FishBase » pour l’ensemble des espèces marines et
d’eaux douces, c .a . 300 000 espèces. Parmi celles-ci, les
espèces marines (environ 200 000 espèces) représentent
l’objectif de la première phase du projet, avec pour but
de fournir pour chaque espèce les informations bi-
ologiques nécessaires à la conduite de recherche en bio-
diversité et en écosystèmes, en s’appuyant sur les listes
déjà existantes - et notamment les noms scientifiques -
afin d’intégrer de l’information complémentaire. Les in-
formations requises concernent : a) les noms scien-
tifiques validés ainsi que leurs synonymes, et les sources
utilisées ; b) la répartition dans chaque pays (i.e. dans
leur zone économique exclusive) et par région FAO ; c)
références bibliographiques utilisées (papier et électron-
ique). Des informations complémentaires sont également
recherchées sur les noms vernaculaires en Anglais et
autres langues, répartition par région et province et par
Etat pour les grands pays, par écosystème, par pro-
fondeur, taille et poids maximum (mesures dépendantes
des groupes considérés) ; statut IUCN et CITES. Et fi-
nalement, les habitats et les aliments consommés (qual-
ité, régime nutritionnel, niveau trophique), paramètres de
croissance (relations taille-poids), caractéristiques de re-
production (âge à première maturité, fécondité), dessins
et photos. 

- Biocean (global, espèces des grandes profondeurs, li-
mité aux résultats des campagnes océanographiques
françaises)

Biocéan est conçu pour collecter un très large volume de
données issues des études des différents écosystèmes
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profonds menées par le département Ifremer « DEEP »
en collaboration (fig. 10). Biocéan est une base de don-
nées développant 6 applications particulières : deux sont
utilisées à bord pour collecter des informations opéra-
tionnelles (Alamer), les autres étant utilisées en lien di-
recte avec les bases de données à terre. Ces dernières
concernent :
- la gestion de la nomenclature taxinomique (Bioclass),
- la gestion et l’identification des collections faunistiques
(Gescol),
- les résultats d’analyses chimiques et environnemen-
tales (Donenv),
- les ajouts et extractions des bases (EchangeTM). Les
objectifs de Biocéan sont de :
-  maintenir la série d’informations relatives aux cam-
pagnes océanographiques
- organiser les données environnementales et faunis-
tiques dans un format standardisé, 
- conserver les données pour des études de longues sé-

ries temporelles. Biocéan est également utilisé par plu-
sieurs structures européennes et internationales.

-- ERMS (eaux européennes-espèces marines)

Le référentiel européen (ERMS) est une liste agréée
taxinomique d’espèces marines présentes dans les
eaux européennes, définie géographiquement par les
limites de la laisse de haute mer en intertidal jusqu’à
des niveaux de dessalure de 0,5 (psu, ppt) en zone es-
tuarienne. Ce projet a compilé l’ensemble des espèces
marines connues en Europe ainsi que la bibliographie
y afférent, y compris les guides d’identification. ERMS
a également contribué à l’expertise européenne en
matière de taxinomie et d’identification d’espèces et

sur le statut actuel des collections européennes. Plus
de 29 713 espèces ont été cataloguées issues des mers
européennes. Plus de 90 % des inventaires de taxons
sont satisfaisant à l’exception des non-halacarid Aca-
rina, des diatomées, des lichens et cyanobactéries. Par
ailleurs, la couverture géographique était incomplète
pour les listes de rotifères et brachiopodes. Les listes
à améliorer concernent :
- celles qui n’ont pas fait l’objet d’une validation par un
expert scientifique, par exemple, les isopodes non épi-
carides, les céphalochordés, les appendiculaires, les
hémichordés, les hirudinées, les gnathostomiulidés,
les cnétophores et placozoaires ;
- les listes préliminaires, incluant certains groupes
précédents et des protistes,
- des listes avec beaucoup d’espèces nécessitant une
révision du fait du faible nombre d’experts. Ces
manques sont actuellement en révision via la version
en ligne de ERMS  (www.marbef.org/data/erms.php).

La bibliographie des 842 guides d’identification mon-
tre qu’il existe peu de guides pour les mers sud euro-
péennes, bien qu’elles contiennent plus d’espèces que
les mers du nord Europe. Des guides appropriés à
l’échelle européenne n’existent que pour les espèces
de poissons. De nouveaux guides sont nécessaires
pour les secteurs à forte biodiversité et pour des
groupes plus réduits en taille comme pour les vers po-
lychètes, oligochètes et turbellariés, ou bien encore les
copépodes harpacticoïdes. Une base de données de
plus de 600 experts (autoproclamés) et un sous échan-
tillon d’experts reconnus scientifiquement a été élabo-
rée. Malgré un nombre d’experts plus élevé pour des
groupes aux nombreuses espèces, il n’y a  pas de cor-
rélation entre le nombre d’experts et le nombre d’es-

Figure 10
Répartition
mondiale des
données de
faune benthique
abyssale
disponibles dans
la base Biocean à
travers le portail
OBIS (d’après
Fabri et al., 2006)
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pèces par taxon  - certains taxa, contenant des cen-
taines d’espèces, étant étudiés par un petit nombre
d’experts en taxinomie. Des financements complé-
mentaires sont nécessaires pour combler ces
manques et produire de nouveaux guides (Costello et
al., 2006).

--  SCAR MarBIN (SCAR Marine Biodiversity Information Net-
work) a établi et maintient un système de bases de données
interopérables, formant l’OBIS régional pour l’Antarctique
sous le pilotage du comité scientifique sur la recherche en
antarctique (SCAR). SCAR-MarBIN compile et gère les don-
nées existantes et nouvelles sur la biodiversité marine de
ce secteur géographique par une coordination et une opti-
misation du réseau de bases de données. En retour, ces in-
formations sont transmises à des systèmes de dimension
mondiale comme OBIS et GBIF. Les informations bancari-
sées concernent les lieux d’échantillonnage géoréférencés,
contenu taxinomique, clés interactives, bibiographie…. L’en-
semble concernant les mers australes. Elle est intercon-
nectée à « Google Earth » et permet des projections de
données sous différentes formes.

- ITIS (Amérique du Nord, toutes espèces)
Le « Integrated Taxonomic Information System » (ITIS)
est un partenariat développé pour fournir des informa-
tions fiables et de qualité sur la taxinomie des espèces.
ITIS fut développé en 1996 sous la forme d’un groupe
inter-agences dans le cadre de l’état fédéral américain,
impliquant notamment différentes agences du départe-
ment du commerce américain et la « Smithsonian Insti-
tution ». ITIS est devenu une structure internationale avec
des agences gouvernementales canadienne et mexicaine.
La principale cible d’ITIS concerne les espèces nord-
américaines, même si plusieurs groupes ont une répar-
tition mondiale. ITIS collabore avec les autres agences
internationales afin d’améliorer la couverture géogra-
phique globale. ITIS fournit une base de données auto-
matique des noms scientifiques et vernaculaires. En
2009, ITIS contenait 592 000 noms scientifiques, syno-
nymes et noms vernaculaires pour des espèces terres-
tre, marine, d’eaux douces de tous les domaines
biologiques (animaux, plantes, champignons et mi-
crobes). Si le système est spécialisé sur les espèces nord
américaines, il contient également plusieurs espèces non
présentes en Amérique du Nord notamment parmi les oi-
seaux, poissons, amphibiens, mammifères, plusieurs
reptiles et plusieurs groupes d’animaux invertébrés.  

Les données disponibles dans ITIS sont considérées
comme publics et peuvent être diffusées et distribuées

gratuitement avec cependant une citation appropriée. En
fait, ITIS est fréquemment utilisé de facto comme une
source de données taxinomiques dans les projets de
bioinformatique. ITIS couple pour chaque nom scienti-
fique, un numéro de série unique « TSN » comme déno-
minateur commun pour des recherches d’information sur
des thématiques comme les invasions biologiques, les
amphibiens en déclin, les oiseaux migrateurs, les stocks
de poissons, les pollinisateurs, les nuisibles en agricul-
ture, et les maladies émergentes. ITIS présente les noms
dans une classification standard qui inclut le nom de l’au-
teur, date, distribution, et informations bibliographiques
associées. Par ailleurs, les noms vernaculaires sont dis-
ponibles dans les langues officielles majeures d’Amé-
rique du Nord (Anglais, Français, Espagnol et Portugais)   

- La base de séquences génétiques « GenBank » (globale
et toutes espèces, toutes séquences) est en libre accès,
et représente la collecte de toutes les séquences nu-
cléotidiques disponibles et leur traduction en protéines.
Cette base est produite par le « National Center for
Biotechnology Information » (NCBI) dans le cadre du pro-
gramme international «International Nucleotide Se-
quence Database Collaboration », ou INSDC. GenBank
reçoit les séquences produites dans les différents labo-
ratoires à l’échelle mondiale. Gen Bank continue sa
croissance à un rythme exponentiel, doublant tous les 18
mois. La version 155 produite en août 2006 contenait plus
de 65 milliards de bases nucléotidiques dans plus de 61
millions de séquences. GenBank se construit directe-
ment à partir des propositions des laboratoires et par
des versements en masse de données issues de centres
de séquençage haut débit. La base de données taxino-
miques contient les noms et les lignées phylogénétiques
de plus de 160,000 organismes qui ont des données mo-
léculaires dans les bases NCBI. De nouveaux taxa sont
ajoutés à la base de données taxinomiques au fur et à
mesure des dépôts. 

- FishBase (global, uniquement poissons) -
http://www.fishbase.org/search.php fut développé par le
« WorldFish Center » en collaboration avec la FAO des
Nations-Unies et de nombreux partenaires, et avec le
soutien de la Commission européenne (EC). FishBase est
une base relationnelle avec des informations disponibles
par différents professionnels comme les scientifiques,
gestionnaires des pêches, zoologistes (1 750 collabora-
teurs, 33 millions de connections par mois). Disponible
sur le web, c’est une base de données la plus exhaustive
possible sur les espèces de poissons – pratiquement
toutes les espèces connues du monde scientifique. En

34



janvier 2010, elle incluait la description de 31 500 es-
pèces, 279 000 noms vernaculaires en centaines de
langues, 49 200 photos et des références de 43 800 pu-
blications scientifiques. 

Des bases de données complémentaires et relatives aux
pêcheries sont également en ligne. Par exemple, la base
de données du CIEM reçoit de nombreuses informations
relatives à la gestion de cinq pêcheries par le Secrétariat.
Par ailleurs, un certain nombre d’applications et d’infor-
mations est détenu par le Secrétariat pour le fonctionne-
ment des groupes de travail d’experts et certaines
applications sont directement interfacées avec les bases
de données afférentes. Les cinq bases sont :

��  Statlant 27A (statistiques officielles des captures no-
minales de poissons, coquillages et crustacés
��  ICES Fisheries Assessment Package (utilisée par en-
viron une vingtaine de groupes de travail travaillant sur
les évaluations de stocks). Inclut les captures en tonnes,
effort de pêche, rendement en nombre à un âge donné, et
données biologiques) 
��  « International Bottom Trawl Survey » (IBTS), résul-
tant d’une surveillance internationale annuelle en mer du
Nord depuis 1970, qui fournit un indice d’abondance par
les services statistiques du CIEM
��  North Sea databank (contient les détails des prises et
des efforts de pêche –  à l’origine, mise en place par
l’Union euroépenne)
��  North Sea Multispecies databank (contient le descrip-
tif des contenus stomacaux pour les principaux préda-
teurs

De plus, différentes initiatives fournissent une informa-
tion intégrée et une expertise sur des thématiques bien
précises comme les pêcheries et écosystèmes et le volet
biodiversité avec le projet ‘Sea Around Us’ (SAUP)
(http://www.seaaroundus.org/) incluant les pêcheries sur
les monts sous-marins.

- Daisie (http://www.europe-aliens.org/) est un instru-
ment essentiel dans le développement d’une stratégie
européenne en matière d’invasions biologiques à des
échelles géographiques pertinentes et unifie les études
des différents taxa d’origine marine, eaux douces, et
d’environnement terrestre. Avec un accès direct aux
connaissances nationales et bases de données à travers
l’Europe, la base Daisie fournit des informations relatives
aux espèces invasives et permet d’avoir un accès facile
aux informations sur les espèces les plus invasives ou po-
tentiellement invasives dans différents types d’habitats
et l’utilisation de ces données pour une gestion planifiée
du problème. Les données concernent les vertébrés, in-

vertébrés, marines et d’organismes aquatiques conti-
nentaux, comme les plantes de plus de quatre-vingt-
treize pays/écorégions (incluant également l’outre mer).
Les principaux objectifs de Daisie sont les suivants :

��  créer un inventaire des espèces invasives qui mena-
cent les environnements européens terrestre, marin et
d’eaux douces ;
��  structurer l’inventaire pour fournir les bases d’infor-
mations nécessaires à une prévention et un contrôle des
invasions biologiques par une meilleure compréhension
des conditions environnementales, sociales, économique
et autres ;
��  évaluer et synthétiser les risques et impacts écolo-
giques, sociaux et de santé des principales espèces inva-
sives
��  utiliser les informations relatives à la distribution des
espèces invasives et les expériences des États membres
pour développer des indicateurs de veille sur ces es-
pèces.

Si la base de données Dzidir considère les informations à
l’échelle européenne, une base de données existe égale-
ment à l’échelle mondiale sur ces espèces invasives inti-
tulée « Global Invasive Species
Database »(http://www.issg.org/database/welcome/), et
initiée par la commission de survie des espèces de l’IUCN
en tant que contribution au programme international
« Global Invasive Species Program » (GISP).

On doit souligner le fait que des financements majeurs
sont apportés actuellement au niveau national et euro-
péen pour le développement de bases de données et de
méta-données de façon compréhensible compte tenu de
l’éparpillement des informations. Cependant, cette prio-
rité part d’une perception de la richesse supposée des
données existantes : en fait, une majorité de l’ionforma-
tion sur les habitats et les espèces marines restent in-
connues et une priorité à l’acquisition systématique de
données orignales serait intéressante. À titre d’exmple,
le coût de la cartographie du plateau continental euro-
péen est estimée à 900 millions d’euros dans le cadre de
la mise en place de la directive cadre sur la stratégie pour
le milieu marin – DCSMM-, ce qui pose la question des
coûts induits pour de tels inventaires. Par ailleurs, une
démarche «sidérée dans l’évaluation de ces données.

À l’échelle nationale, on doit souligner que le système
d’information nature et paysage « SINP » ciblant le patri-
moine naturel, s’appuie sur la base de données INPN du
MNHN   [« Inventaire national du patrimoine naturel »],
cependant majoritairement sur des données terrestres à
ce jour. Un effort collaboratif Ifremer, MNHN-AAMP est
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actuellement mené pour développer le système d’acqui-
sition marin, en s’appuyant sur les bases INPN et Qua-
drige de l’Ifremer. 

- Quadrige est un composant du système d’information
sur l’eau (SIE) et contribue ainsi aux travaux de l’admi-
nistration en charge des données sur l’eau (Sandre). Ce
système d’information est une référence nationale pour
les réseaux de surveillance dédiés à l’environnement cô-
tier (RNO, REMI, Réphy, IGO). Il contribue à remplir les
obligations nationales vis à vis des directives euro-
péennes, notamment la directive-cadre sur l’eau (DCE),
aussi bien que les directives en lien avec la santé pu-
blique comme les aspects sanitaires sur les zones
conchylicoles et de baignades. Le système Quadrige est
maintenant utilisé pour un ensemble de nouvelles appli-
cations comme le SINP et la mise en place de la DCSMM.

Les enjeux et les possibilités de ce système sont très va-
riés. L’un des plus importants est la collecte et le
stockage des informations issues des réseaux de sur-
veillance dans un contexte de respect des normes inter-
nationales et de directive sur l’information (e.g., Inspire).
Ce mode de stockage garantit le stockage des données
sous des conditions optimales. Les autres enjeux en dé-
coulent avec notamment la mise à disposition d’une
gamme de données permettant des croisements consé-
quents d’information. Différentes fonctions du système
peuvent être précisées parmi lesquelles : 

• lancement et l’intégration de nouveaux réseaux de sur-
veillance (e.g., Rebent, Remora, Morest, Reper, RSL), 
• prise en compte de données spatialisées et possibilités
de cartographie, 
• diffusion des informations et communication vers le
grand public,
• échanges de données qualifiées entre le système natio-
nal (Sandre format) et des partenaires internationaux.

VVitesse de découverte de nouvelles espèces

Du fait d’une fausse perception que la majorité des espèces
est déjà connue, l’effort institutionnel en matière d’inven-
taires faunistiques et floristiques reste limité. En absence
de référentiels centralisés, il est difficile d’évaluer le nom-
bre d’espèces couramment décrites. À partir des données
de 2002-2003 publiées par Bouchet (o.c.), il apparaît qu’en-
viron 1 600 espèces sont nouvellement décrites par an. Le
taux de croissance des espèces décrites par an reflète à la
fois la taille du phylum et la taille de la communauté scien-
tifique de taxinomistes qui les étudie (fig. 12). En considérant
un taux de synonymie de l’ordre de 10 à 20 %, ce sont entre
1 300 et 1 500 qui sont ajoutées annuellement à l’inventaire
marin. Le même auteur note qu’en biodiversité marine, hor-
mis les mollusques, les amateurs avertis contribuent fai-
blement à la description des espèces marines par
opposition au milieu terrestre et d’eaux douces où près de
46 % des nouvelles descriptions européennes en sont issus.
Les courbes cumulatives des espèces découvertes en fonc-
tion du temps ne tendent pas vers un plateau et sont li-
néaires pour ce qui concerne les eaux européennes. À titre

Figure 11 
Développement en cours du système d’information “Mer” du
SINP inter opérable avec de nombreuses bases de données
(Huguet, 2010)

Figure 12
Nombre moyen d’espèces marines décrites en 2002-2003 par
groupe taxinomique (Bouchet, 2006).
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d’exemple, 20 % des espèces de gastéropodes ont été nom-
mées  au cours des derniers vingt-cinq ans (fig. 13).

LL’entrave taxinomique

La taxinomie est la science qui identifie, décrit, classifie
et nomme les espèces vivantes. Cette science devient
cruciale pour la gestion de la biodiversité, sa protection,
la santé publique, l’agriculture et pour différents aspects
de la vie et de la société.

Dans ce contexte, si les données moléculaires, abon-
dantes et peu coûteuses ont révolutionné la phylogéné-
tique et les techniques d’identification, elles n’ont pour
autant pas réduit l’importance des techniques tradition-
nelles. La morphologie, reliant les espèces vivantes aux
fossiles, a abouti à des démarches de recherches d’ex-
plications et démocratisées la science. Les connais-
sances en morphologie, très visuelles, sont
particulièrement adaptées à la communication. Le besoin
de recherches en morphologie a été masqué par les
avancées en biologie moléculaire et par le fait que ces
chercheurs pouvaient compter sur des centaines d’an-
nées d’acquisition de connaissance en morphologie.
Cette connaissance est cependant limitée à une fraction
des espèces sur terre et sera bientôt épuisée. La réalité
est que pour un bon nombre de taxa, hormis quelques
uns, la plupart des données sont dépassées et non fia-
bles. De nombreux spécimens représentent des espèces
non décrites ou bien encore mal identifiées. 

Les pertes de biodiversité à l’échelle globale le sont à un
taux jamais égalé du fait des activités anthropiques et
plusieurs décisions visent à inverser les tendances (Ob-

jectifs 2010 CBD http://www.cbd.int/). La conférence des
Parties (COP) de la convention Diversité biologique a de-
mandé un rapport au comité technique (SBSTTA) sur des
approches permettant de pallier à la réduction annoncée
des taxonomistes et leurs disponibilités pour inventorier
et caractériser la biodiversité. Ce manque, identifié par
la COP, a été également identifié comme un problème par
plusieurs rapports à l’échelle mondiale (House of Lords
Report, UK, 1991, 2007; Systematics Agenda 2000, 1994). 

Il a été identifié comme « l’entrave de la taxinomie » par
l’IUBS/Diversitas car le manque d’expertise en taxinomie
empêche les avancées de la recherche en biodiversité
dans d’autres secteurs. Au-delà de la seule description,
ce manque à l’échelle mondiale limite le développement
de corrélations entre le niveau taxinomique et les pré-
dictions d’évolution à partir de leurs caractéristiques. Ce
défaut va s’aggraver du fait du vieillissement de cette ca-
tégorie de scientifiques et de l’absence de renouvelle-
ment par la formation de jeunes chercheurs dans ce
domaine. Ce déclin notamment de la formation en uni-
versité dans ce domaine pose à terme un grave problème.  

Les espèces sous pression

Les extinctions d’espèces d’invertébrés marins et estua-
riens, récentes ou historiques sont rarement présentées
dans la littérature. Mais trois éléments suggèrent que les
extinctions parmi les invertébrés marins ont été généra-
lement sous estimées :

�� des centaines de taxa n’ont pas été répertoriés depuis
les XVIIIème et XIXème siècles. Ils ont été considérés par les
taxinomistes comme « non identifiables », « rares », ou
« synonymes » d’autres espèces ;

�� les espèces ont pu disparaître avant même leur des-
cription ;

�� le déclin significatif en systématique, biogéographie et
histoire naturelle à la fin du XXème siècle a laissé trop peu
de chercheurs pour analyser les extinctions marines
(Carlton, 1993).

Dans un autre domaine, l’utilisation des engins de pêche
tels que le chalut peut être très destructeur en terme de
biodiversité, là où, par ailleurs, le taux d’exploitation n’est
pas durable au regard des taux faibles de renouvellement
de ces populations (e.g., monts sous-marins ; Morato and
Pauly, 2004 ; Alder and Wood, 2004). Les mangroves et les
récifs coralliens sont les habitats les plus vulnérables car
directement sous pressions anthropiques (e.g., pêcheries,
extraction minière, aquaculture) ou encore indirectement
(e.g., changement climatique, pollution, eutrophisation). Il

Figure 13
Taux de description d’espèces  (bleu  : mollusques, jaune: pois-
sons, ; magenta : orthoptères; bleu marine : oiseaux ; Courtoi-
sie par P. Bouchet).
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est considéré que 40 % des récifs coralliens à l’échelle mondiale sont sévèrement endommagés. 

PÊCHERIES, CAPTURES ET PRISES ACCESSOIRES

Les statistiques officielles des productions mondiales de pêche de poissons, coquillages et crustacés portent
sur un nombre relativement restreint d’espèces (i.e., cent quatre-vingt-six espèces de poissons) sont identi-
fiées pour les pêcheries pélagiques. Parmi elles, six comptent pour la moitié du volume total des débarque-
ments mondiaux de pélagiques). Un faible nombre d’espèces abondantes induisent des pêcheries viables ainsi
30 % (24 million tonnes en 2007) de l’ensemble des productions par pêche sont composés de seulement dix
espèces de poissons. Si les statistiques de pêche donnent l’impression que l’exploitation porte sur quelques
espèces (FAO Fisheries and Aquaculture Information and Statistics Service, 2009), la réalité est beaucoup
plus complexe dans la mesure où de nombreuses espèces sont capturées mais non débarquées ni compta-
bilisées compte tenu de leur faible valeur commerciale2. 

L’exploitation des pêcheries démersales (e.g., « groupers », morues, flétan, baudroie) par les chalutiers qui
fournissent moins de 30 % (en volume) des débarquements totaux, est faiblement ou même non sélective,
impactant ainsi de nombreuses autres espèces (espèces non ciblées – sur quotas, ou sous taille) ainsi que
les habitats. Ainsi les prises accessoires rejetées en mer ne sont pas décomptées dans les statistiques of-
ficielles. L’étendue de ces pertes est très difficile (et coûteuse) à estimer quantitativement, et encore plus
sur le plan qualitatif.

Selon la première tentative d’évaluation globale - « Alverson assessment » (Alverson et al., 1994) -, les re-
jets des pêcheries atteindraient des tonnages de l’ordre de 18 à 40 millions de tonnes par an pendant la pé-
riode de 1980 à 1992 ; une estimation révisée ultérieurement à la baisse aux alentours de 20 millions
detonnes par an (FAO, 1999). La mise à jour par Kelleher (2005) basée sur une approche pêcherie par pê-
cherie, et couvrant la période 1992-2001, estimait les rejets annuels à 7-8 millions detonnes, la grande ma-
jorité issue de la pêche industrielle. Les crevettes et les pêcheries de poissons démersaux comptaient pour
la moitié de la biomasse des rejets (crevettiers seuls 27 %), bien que représentant 22 % des débarque-
ments totaux (84 millions detonnes par an)3. La plupart des études sur les rejets se focalisent sur les re-
jets des espèces commerciales, et les espèces non commerciales sont largement sous décrites (e.g., les
invertébrés comme les éponges, cœlentérés incluant les coraux, les cténophores, les échinodermes, les tu-
niciers et les crabes, particulièrement dans les pêcheries par drague et chalut). De plus, les engins de
pêche tels que les chaluts et les dragues contribuent à la destruction des habitats et à la modification des
communautés benthiques. Les synthèses bibliographiques sur le sujet ont été effectuées par Jennings et
Kaiser (1998, pp. 208-236), Hall (1999, chapitres 3 et 4), Jennings et al. (2001, chapitre 14) et les articles no.
54 à 72 cités dans Hilborn et al. (2003). 

En synthétisant les informations existantes et les avis à « dire-d’expert », Morgan et Chuenpagdee (2003) ont
documenté et classé les impacts collatéraux de différents types d’engins de pêche, selon trois catégories en
fonction du score d’impacts: impacts forts (chaluts de fond, filets « gillnets » – dans la colonne d’eau et sur le
fond–, et dragues) ; impacts moyens (long lignes – pélagique et de fond–, casiers et pièges) et faibles impacts
(hameçons, lignes, senne tournante, et chalutages pélagique). Les auteurs proposent plusieurs solutions pour
minimiser et/ou éliminer les impacts négatifs des engins de pêche, notamment par l’utilisation de mesures
d’incitation appropriées pour des changements d’engins de pêche vers des engins moins destructeurs cau-
sant moins de dommages à la biodiversité marine et aux pêcheries. En premier, le changement d’engins de
pêche, une solution qui peut être réalisée soit par un changement d’engins vers ces engins moins destruc-
teurs, ou en éliminant les engins ne pouvant répondre à des critères raisonnables de performance écologique
(e.g., remplacer le chalutage par des casiers pour certaines pêcheries de crevettes ou de langoustines). D’au-
tres options de gestion doivent être également considérées: changer les pratiques de pêche (e.g., les mé-
thodes permettant des échappements de dauphins par des modifications des filets comme dans la pêcherie
de thons par senne tournante dans le Pacifique Est tropical), des innovations sur les engins de pêche (e.g.,
lignes permettant d’effrayer les oiseaux pour les pêcheries aux longues lignes), restrictions et zonage géo-
graphique de la pêcherie…
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EEspèces disparues

Les taux d’extinction pour les espèces marines ne sont
pas comparables à ceux des espèces terrestres. Seule-
ment quelques douzaines d’espèces sont bien des cas
d’extinctions avérées dans le milieu marin (e.g., espèces
ayant totalement disparues dans les océans ; Carlson,
1999) : un très faible nombre comparé aux processus ter-
restre. Connaissant le niveau élevé d’impacts au ni-
veau des océans, cette différence pourrait être
interprétée comme une démonstration que les im-
pacts anthropiques restent modérés dans le milieu
marin. Cependant, on peut également considérer que
la majorité des espèces d’invertébrés marins restent
peu décrites même dans des secteurs peu profonds,
pouvant aboutir à des extinctions non observées. Ceci
pourrait être particulièrement vrai dans des régions
du monde où les explorations sont restées limitées.
Seulement quelques cas d’espèces marines auraient
disparu des océans au cours des trois cents dernières
années : douze espèces sont considérées comme
réellement éteintes, dont > trois mammifères, cinq
espèces d’oiseaux, et quatre mollusques (Carlson,
1999). Dulvy et al. (2003) ont produit la synthèse la
plus récente dans ce domaine, réévaluant ces pre-
mières estimations en précisant le nombre d’espèces
disparues à des échelles locale, régionale ou globale.
Ces auteurs ont documenté cent trente-trois cas
d’études d’espèces animales et végétales (mammi-
fères, oiseaux, poissons, chondrichtyens, échino-

dermes, mollusques, crustacés, annélides, cœlenté-
rés et algues). Ce nombre peut être considéré comme
sous évalué considérant les méthodes utilisées dans
cette étude (e.g., analyses rétrospectives, statistiques
de pêches, interviews de pêcheurs). En fait, il appa-
raît qu’une durée moyenne de cinquante-trois ans
existe entre le constat de non observation et la notifi-
cation de la disparition d’une espèce. Bien qu’il existe
de nombreux facteurs pouvant contribuer à une ex-
tinction, la surexploitation apparaît comme la princi-
pale cause en jeu (55 %). Les pertes d’habitat (37 %)
et les perturbations dues à des espèces invasives sont
également deux facteurs responsables important. Les
pollutions peuvent perturber les processus de repro-
duction, les systèmes de maturation sexuelle et les
traits de vie des organismes et ceci probablement en
synergie avec d’autres facteurs pour réduire la per-
sistance des populations (Jones and Reynols, 1997).
Les pollutions ont été impliquées dans un des cas
d’étude d’extinction les plus documentés : l’algue ma-
crophyte Bennett (Vanvoorstia bennettiana ; Millar,
2002).

Les extinctions locales concernent les dugongs, les lou-
tres marines, les raies, requins et récifs coralliens (in-
cluant les coraux froids profonds) principalement du fait
d’une surexploitation et de l’impact des engins de pêche.
Le hareng islandais à ponte printanière ou encore l’or-
meau du Pacifique Nord-Est sont également deux exem-
ples d’extinctions.

Figure 14
Principales tendances de
l’indicateur « Planète Vi-
vante » entre 1970 et
2000.
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Pablo del Monte-Luna et al. (2007) ont démontré que les cal-
culs de Dulvy et al. (2003) étaient parfois surestimés de 50 %
pour plusieurs groupes. Plusieurs espèces considérées
comme éteintes étaient finalement bien vivantes avec
quelques individus observés récemment comme pour la lou-
tre de mer du Pacifique Nord-Est ou encore le dugong le long
des côtes chinoises. Les raies comme la raie commune (Raja
batis) ou la grande raie (Dipturus leavis), initialement consi-
dérées comme disparues depuis quelques décennies, ont été
récemment pêchées ponctuellement dans des zones recu-
lées. Les analyses écologiques afin de quantifier les extinc-
tions marines sont laborieuses et restent difficiles à mettre
en œuvre. Plusieurs espèces ont atteint des niveaux si fai-
bles en abondance qu’elles sont peut être déjà éteintes. Ce-
pendant dans le milieu marin, les principales inquiétudes
liées à la biodiversité ne sont pas le nombre de cas d’espèces
disparues que le nombre d’espèces épuisées qui induisent
des changements majeurs et durables du niveau de produc-
tivité des écosystèmes marins et des services produits. Ce
point est renforcé par l’évolution de l’indicateur de la planète

vivante « Living Planet Index » (fig. 14). Cet indicateur est basé
sur un groupe de 3 000 populations de vertébrés représen-
tant plus de 1 100 espèces d’origine terrestre, marine et
d’eaux douces (Loh et al., 2005). Il montre que le déclin en
abondance est plus important pour les espèces marines que
pour les autres catégories. Par ailleurs, il est nécessaire de
souligner qu’atteindre le niveau maximum d’exploitation du-
rable « Maximum Sustainable Yield » (MSY) d’une population
de poissons - qui est couramment un objectif de gestion de
celle–ci - va typiquement réduire la biomasse d’approxima-
tivement 50 % comparée à une population non exploitée (i.e.,
en absence de pêche).

EEspèces en danger

Depuis plusieurs années, l’IUCN produit des listes d’es-
pèces disparues, en danger et en situation de vulnérabi-
lité. Quelque soit la précision de ces listes, ces catégories
sont maintenant largement reconnues et représentent un
outil de gestion utile pour évaluer jusqu’où la biodiversité
peut être impactée. En considérant la biodiversité ma-

UNE ESPÈCE MENACÉE EN MER MÉDITERRANÉE (ADAPTÉ DE G. BOEUF EETT AALL., 2010)

Les scientifiques et les protecteurs de l’environnement s’inquiètent de l’évolution du thon rouge, une espèce
emblématique en mer Méditerranée d’intérêt économique et écologique très important. Ce grand prédateur
peut dépasser 3 mètres en longueur avec un poids de 800 kg et plus. Une étude récente du centre « Tuna re-
search and conservation center »  (Block et al., 2005) a utilisé une technique de marquage afin d’obtenir des
informations sur la biologie, la répartition et la dispersion, et leurs voies migratoires entre l’Océan Atlantique
et la mer Méditerranée. L’objet était de démontrer les interactions significatives entre ces deux zones, avec
des zones d’alimentation commune dans l’Atlantique Nord-Est. Cette espèce fait l’objet d’une exploitation
depuis plus de 2 000 ans en mer Méditerranée mais se trouve être surexploitée sévèrement depuis une dizaine
d’années (Fromentin et Powers, 2005). La commission internationale pour la protection du thon d’Atlantique
« International Commission for the Conservation of Atlantic Tuna (ICCAT) a déterminé un quota de pêche an-
nuel aux alentours de 30 000 tonnes entre 1998 et 2008 pour la partie atlantique est et la mer Méditerranée.
Cependant, ce quota fut loin d’être respecté : les débarquements annuels ont atteint 50 000 tonnes entre 1998
et 2008. Du fait de ce défaut de gestion et de l’évolution des stocks, le comité scientifique de l’ICCAT a re-
commandé un quota de pêche ne pouvant dépasser annuellement 15 000 tonnes et insista sur le risque d’ef-
fondrement de la pêcherie si l’effort de pêche n’était pas réduit significativement. Depuis 2008, la gestion de
cette pêcherie s’est améliorée : des contrôles stricts ont été mis en place, la taille légale minimale est pas-
sée à 30 kg, et le quota annuel réduit significativement, i.e. respectivement de 28 500, 22 000 et 13 500 t en
2008, 2009 et 2010. Le comité scientifique de l’ICCAT va évaluer si ces mesures sont suffisantes pour un ré-
tablissement de la population, en considérant que les strictes mesures de gestion devront être maintenues
pendant au moins une décennie pour retrouver un niveau acceptable pour cette population. L’aquaculture de
thon n’est pas considérée comme une alternative durable pour plusieurs raisons incluant notamment les in-
teractions avec le système des quotas de pêche, le manque de contribution à la reproduction de la population
lorsqu’elle est captive  (e.g., embouche) et un faible taux de conversion (12-20 kg pour un gain de 1 kg – en
fait quatre à cinq fois moins efficace qu’en salmoniculture). 
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rine, on peut constater que ces indicateurs sont faible-
ment utilisés et essentiellement pour des groupes em-
blématiques tels que les requins, tortues, coraux,
mammifères marins ou oiseaux marins. Ainsi la biodi-
versité marine reste peu considérée dans le cadre de
l’IUCN. Même si des efforts sont régulièrement portés,
ils demeurent limités compte tenu de l’importante biodi-
versité des invertébrés marins et des poissons. Au final,
on peut considérer que l’on ne peut pas conclure sur le
« bon » ou « mauvais » état d’une grande majorité de la
vie marine. En d’autres termes, cela veut dire qu’il est né-
cessaire de développer des recherches sur ces espèces
en commençant prioritairement sur celles subissant les
plus fortes pressions (e.g., surpêche, destruction d’habi-
tats côtiers). Un changement drastique de moyens al-
loués à ce problème est nécessaire pour aborder d’une
façon appropriée ce challenge.

ÉÉcosystèmes sous pressions

Environnement profond

Avec le développement de nouvelles technologies, les in-
dustries comme l’exploitation de gaz et de pétrole, les
pêcheries profondes, la bioprospection ou bien encore les
activités minières sont en voie d’atteindre rapidement les
domaines profonds. Même l’injection et la séquestration
de CO2 dans des réservoirs en milieu profond sont consi-
dérées. Ces activités anthropiques, aussi bien que des re-
jets illégaux en mer de substances toxiques (en dépit de
la Convention de Londres), affectent ces écosystèmes
profonds. Dans certains cas, ceci apparaît avant même
que la biodiversité comme le fonctionnement des éco-
systèmes ne soient connus. Les perturbations résultant
d’activités anthropiques sont particulièrement significa-
tives dans les écosystèmes profonds du fait de la durée
de vie des espèces concernées, montrant de faibles taux
de croissance, une reproduction tardive, et nécessitant
un long processus pour une récupération, et parfois cau-
sant des extinctions locales.

L’exploitation minière de nodules  polymétalliques est un
cas exemplaire. Actuellement, 99 % des extractions mi-
nières proviennent des 29 % de zones terrestre. Les stocks
de nombreux métaux sont épuisés à un taux supérieur à
celui des découvertes de nouveaux gisements, amenant
ainsi les entreprises à évaluer le potentiel d‘extraction à
partir des dépôts de nodules polymétalliques marins, in-
cluant notamment le chalcopyrite (CuFeS2), qui s’est formé
au niveau des sources hydrothermales. La technologie ma-

rine s’est améliorée au point que les ingénieurs sont
confiants dans la construction de machines pouvant opérer
à plusieurs milliers de mètres de profondeur. Plusieurs
avantages existent pour une exploitation des fonds marins
tels que l’absence de drainage de fluides acides. La renta-
bilité économique est également d’intérêt :  un grand cargo
minier ou une barge sont mobiles et peuvent être déplacés
d’un lieu d’extraction à un autre, à la différence des opéra-
tions minières à terre. Par ailleurs, les implications juri-
diques de concessions sont réduites et moins complexes
qu’à terre. Cependant, en dépit de ces tendances, il est à ce
jour difficile de pronostiquer le potentiel futur pour ces ex-
ploitations sur les sites hydrothermaux. Ces conditions dé-
pendent de l’évolution des conditions économiques
favorables ou non à l’exploitation marine, à une optimisa-
tion de la gestion des minéraux, du recyclage, des substitu-
tions potentielles et des avancées technologiques de
l’exploitation minière terrestre, la découverte de nouveaux
gisements, et l’évolution des prix des métaux sur les mar-
chés. À titre d’exemple, la société « Nautilus Mineral Cor-
poration » dispose d’une licence d’exploitation attribuée par
le gouvernement de Papouasie Nouvelle-Guinée pour l’ex-
ploration des dépôts de nodules polymétalliques de tous les
systèmes hydrothermaux du bassin d’« East Manus ». La
société « Neptune Resources » a demandé une licence d’ex-
ploration pour le « Havre Through » au gouvernement de
Nouvelle-Zélande. Cette société a récemment fusionné avec
« Deep Sea Minerals » dont trois demandes de permis d’ex-
ploration sont en cours d’évaluation. au-delà de ces cas
d’études, des compagnies françaises ont pour objectif
d’évaluer le potentiel minier autour des îles de Wallis et Fu-
tuna dans l’océan Pacifique. Par ailleurs, plusieurs sites hy-
drothermaux font maintenant l’objet de protection sous la
réglementation du « National Protection »  au Canada et au
Portugal. 

Changement climatique

L’océan est un environnement dynamique évoluant sous
les pressions anthropiques induisant des changements
rapides des caractéristiques des écosystèmes sur le plan
physique, chimique et biologique, et ceci à une échelle si-
milaire aux grands événements géologiques passés. Les
études récentes ont confirmé que l’augmentation des
concentrations des gaz à effet de serre fait évoluer les
systèmes océaniques vers des conditions non observées
depuis des millions d’années, avec un risque accru de
transformations écologiques soudaines et non linéaires.
(Hoegh-Guldberg et Bruno, 2010). Dans la mesure où la
vie dans les océans est intimement connectée à son en-
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vironnement physique, il apparaît essentiel de compléter
les informations manquantes dans la compréhension du
fonctionnement dynamique de la biodiversité en lien avec
le changement climatique. 

�� DDyynnaammiiqquuee  ddeess  cchhaannggeemmeennttss  eennvviirroonnnneemmeennttaauuxx

Globalement, les températures moyennes ont augmenté
de  ~ 0.2°C par décennie au cours des trente dernières
années (Hansen et al., 2006), la plupart de cette énergie
supplémentaire étant absorbée par les océans. De fait,
les estimations de contenu de chaleur dans la couche des
700 m des océans  - obtenues par mesure depuis les
année 1950s- montre une tendance croissante, avec des
variations annuelles et inter-annuelles qui se superpo-
sent à celle-ci (Bindoff et al., 2007). Cette augmentation
thermique des océans est le compartiment le plus large
sur terre de stockage d’énergie (continents, atmosphère,
couvertures glacières et glaces de mer), et compte pour
plus de 90% des augmentations thermiques du système
terrestre au cours de la seconde moitié du XXème siècle.
Selon des estimations récentes (Levitus et al., 2009, fig.
15), le contenu thermique des sept cents premiers mè-
tres des océans a augmenté de 16 × 1022  J depuis 1969,

avec une température moyenne qui s’est accrue de
0,17°C pour les couches supérieures au cours des qua-
rante dernières années. La distribution géographique de
cette tendance linéaire n’est pas uniforme dans l’espace,
l’augmentation la plus importante (0,4°C) se situant en
Atlantique Nord.  La figure 15 montre le réchauffement
océanique aux différentes échelles : globale, à l’échelle
des eaux européennes et à l’échelle régionale (golfe de
Gascogne).

Globalement, les eaux de surfaces océaniques en mai
2010 ont été les plus chaudes après 1998 pour un mois
de mai, avec une température de 0,55°C supérieure à la
moyenne du XXème siècle de 16,3°C (NOAA-NCDC Global
analysis Report4). au-delà de la seule expansion ther-
mique, les eaux de fonte et de ruissellements issues des
glaciers terrestres et des couvertures polaires (donc une
augmentation du niveau de la mer, Nicholls et Cazenave,
2010),  une augmentation de l’intensité des tempêtes
(Knutson et al., 2010), le réchauffement des couches de
surface des océans induisent une plus grande stratifica-
tion de la colonne d’eau, réduisant ainsi les mélanges
dans certaines zones océaniques, et de fait, affectent la
disponibilité en éléments nutritifs et donc la production

Figure 15

Encadré gauche: séries temporelles du contenu thermique des océans (1022 J) à l’échelle globale (courbe noire) et saisonnière
(courbe rouge) pour la couche 0-700 m durant la préiode 1955-2008. Les 2 courbes montrent une déviation vis à vis de la période
de référence à partir de 1955. Pour la période 1969-2007, la tendance annuelle linéaire explique 85% de la variance, et le contenu
thermique équivalent pour la couche 0-700m, est de ~ 16 × 1022 J (Levitus et al., 2009, voir également
http://www.nodc.noaa.gov/OC5/3M_HEAT_CONTENT/). Encadré du milieu: tracé des différences au niveau des températures des
eaux de surface (« SST ») au cours de la période 2003-2007 et 1978-1982. Les variations inter-annuelles et décennales se surim-
posent au réchauffement général de la partie Nord-Est Atlantique au cours des trente dernières années (e.g., AMO – oscillation
atlantique multidécennale) – avec une amplitude deux à trois fois supérieure au changement à long terme du XXème siècle. Le ré-
chauffement le plus élevé est observé en mer du Nord, et le plus faible en golfe de Gascogne et Espagne de l’Ouest du fait de l’in-
fluence de l’upwelling (source: ICES Coop. Res. Rep. No. 293, 2008; valeurs SST issues de la base de données International
Comprehensive Ocean-Atmosphere Data Set –ICOADS). Encadré de droite : Anomalies thermiques inter-annuelles moyennes en
golfe de Gascogne (43°N-50°N, 12°W-1°E) et en fonction de 2 couches (0-50 m et 50-200 m). Un fort réchauffement de 0,2°C par
décennie pour la période de 1965-2004 est apparent de la surface à 200m de fond. Ce réchauffement est approximativement deux
fois plus rapide que sur l’ensemble Nord Atlantique. Depuis le début des années 1970s, l’augmentation thermique est plus forte
sur les 20 dernières années (~ 0.3 �C/décennie entre 0 et 100 m, de 1986 à 2005 ; d’après Michel et al., 2009).
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primaire5. Les concentrations en oxygène en zones cô-
tières vont probablement diminuer, comme il est déjà ob-
servé dans les zones mortes d’eutrophisation (Diaz et
Rosenberg, 2008). Les impacts les plus remarquables du
réchauffement climatique sont apparus dans les océans
polaires où les températures (Levitus et al., 2009) et l’aci-
dité (Fabry et al., 2009) augmentent deux fois plus que la
moyenne6. 

La distribution inégale du réchauffement impacte égale-
ment fortement les comportements des courants océa-
niques, e.g., induisant des changements dans les
écosystèmes sur le long terme et à grande échelle dans
les océans mondiaux, des décalages de régimes des éco-
systèmes (Andersen et al., 2008), et des synchronies as-
sociés à ces changements (Alheit et Bakun, 2010). Ces
changements ont le potentiel d’influencer fortement de
nombreux processus écologiques et par voie de consé-
quence, la distribution spatio-temporelle et l’abondance
des espèces comme le démontrent les impacts de la va-
riabilité de l’oscillation nord-atlantique (ONA ou « NAO »)
depuis quelques décennies, une caractéristique climatique
de variabilité sur l’hémisphère Nord (Marshall et al., 2001,
Hurrell et Deeser, 2010). Les changements des tendances
de la NAO sont associés à des changements dans les tem-
pêtes (nombres, intensité, voies de déplacement), reflé-

tant des changements profonds dans les transport et
convergence de l’humidité de l’air et donc des processus
d’évaporation et de précipitations. Les fluctuations des
températures de surface SST - et probablement les
couches mixtes – sont également corrélées avec la force
de la NAO (fig. 16). Plusieurs synthèses ont souligné la di-
versité des types de réponses écologiques que les diffé-
rents groupes biologiques pouvaient adopter en réponse
aux phases alternatives de la NAO, - dans la mesure où les
séries temporelles de longue durée sont disponibles
comme pour le plancton et les espèces de poissons ex-
ploitées (e.g., Greene et al., 2003, Stige et al., 2006, voir
également Kimmel et Hameed, 2008).

�� Évidennce  des  cchhangements dde rréparttitionn géographique
et d’abondance des espèces marines.

Le CIEM a réalisé une méta-analyse des effets potentiels
en réponse aux changements des températures de sur-
face dans la région maritime d’Ospar (Tasker, 2008; voir
également les méthodes utilisées par Rosenzweig et al.,
2008). Les résultats (tab. 4) montrent que les change-
ments d’aires de répartition et d’abondance et autres ca-
ractéristiques (e.g., phénologiques) sont cohérents avec
les effets envisagés du climat dans 77 % des 288 cas
d’études (83, 85, 100 et 20 cas pour le zooplancton, le

Figure 16.

Évolution des anomalies de la NAO, un dipôle nord-sud de différence de pression. Encadré gauche:  index hivernal de la NAO, dé-
fini comme la différence entre la moyenne normalisée de pression entre les Açores et l’Islande. Encadré de droite: (de Gruber,
2009): dans sa phase positive (NAO+, i.e., un plus fort gradient de pression entre les Açores et l’Islande), les processus couplés
de météorologie et océanographiques accroîssentt le transport d’eaux chaudes et salées avec de faibles concentrations en car-
bone du nord à l’est, et de façon simultanée, celui d’eaux plus froides et moins salées avec de fortes teneurs en carbone de l’Arc-
tique vers le gyre subpolaire. La NAO a montré une variabilité très importante au cours des 110 dernières années, avec
dernièrement sur les deux dernières décennies du XXème siècle, des températures plus élevées contribuant au réchauffement ob-
servé sur l’hémisphère nord. 

La commission Ospar (http://www.ospar.org/) a produit les documents sur les effets du changement climatique sur l’environne-
ment marin de l’Atlantique Nord-Est. Le tableau 3 résume les vues de la commission sur les changements physico-chimiques.  
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benthos, les poissons et oiseaux). La majorité des cas est
issue de la région II d’Ospar (Manche, mer du Nord), mais
aucun en provenance de la région V. De façon similaire,
les informations disponibles n’ont pas permis d’inclure
dans l’analyse le phytoplancton et les organismes de bas
niveau trophique. 

Le choix a priori des changements envisagés à attribuer
aux effets du changement climatique était basé sur les
informations concernant les aires de répartition des es-
pèces en relation avec la température et les autres va-
riables. Il est ainsi envisagé que le réchauffement soit
responsable d’un glissement vers le nord des distribu-
tions d’espèces de la zone maritime Ospar, les change-
ments en abondance étant dépendant de la position de
l’espèce à proximité de sa limite chaude ou froide de sa
répartition. Les poissons représentent le groupe ayant le
plus d’informations disponibles. D’un point de vue com-

mercial, plus de la moitié des changements observés
sont en cohérence avec les réponses prévues vis à vis du
changement climatique. Les preuves de changement de
répartition des espèces de poissons et leur abondance
sont très nombreuses, la plupart étant issues des régions
I et II (tab. 4), et sont cohérentes avec celles envisagées
(i.e., un glissement vers le nord avec une répartition plus
profonde, et une augmentation et décroissance respecti-
vement pour les parties nord et sud de leur répartition).
Objectivement, ces changements ne peuvent être attri-
bués de façon non équivoque aux seuls effets du change-
ment climatique car les impacts de différents facteurs
sont combinés, en particulier ceux de la pêche. Cepen-
dant, une large part des changements en abondance sont
corrélés aux nouvelles limites de distribution d’espèces
élargissant leur aire de répartition. La plupart des infor-
mations sur le plancton est issue des séries spatio-tem-

Tableau 3.

Simulation vs. observation des effets du changement climatique sur les caractéristiques physico-chimiques de l’environnement
marin de l’Atlantique Nord-Est (région maritime d’Ospar) (d’après Christophersen et al., 2009).
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porelles de la surveillance du « Continuous Plankton Re-
corder » (CPR) (Hays et al., 2005).

AAcidification des océans : le problème du CO2

L’acidification des océans qui se traduit par une diminu-
tion d’environ 0,1 unité de pH des eaux de surface des
océans depuis 1800, résulte d’une absorption nette du
gaz carbonique atmosphérique. Des séries temporelles
de mesures de pH montrent distinctement une tendance
décroissante de 0,017 à 0,02 unités de pH par décennie,
avec une décroissance plus rapide aux fortes latitudes.
Une large proportion de CO2 émise par les activités hu-
maines est captée par les océans ce qui a déjà induit des
changements significatifs de ses propriétés chimiques.
Par exemple, le CO2 stocké dans les océans compte pour
environ 50 % du CO2 émis par la combustion des fuels
fossiles et de la production de ciment depuis la période
pré-industrielle. La pression partielle p(CO2) dans l’at-
mosphère a augmenté depuis les années 1800 d’un ni-
veau d’environ 280 ppm à 380 ppm dans les années 1970,
et approche maintenant les 390 ppm (Sabine et al., 2004).
Une fois le CO2 capté dans les eaux océaniques de sur-
face, plusieurs processus non linéaires et inter corrélés
contrôlent les flux de carbone. Au-delà des processus
d’advection et de mélange des masses d’eaux, deux pro-
cessus biologique et physique modifient les mécanismes
de base  qui déterminent les gradients de concentration
de la surface au fond : la « pompe de solubilité » et la
« pompe biologique » ; cette dernière combinant la
pompe de carbone organique et la contre – pompe en
CaCO3. La pompe de solubilité abiotique conjugue l’aug-
mentation de l’accroissement de la solubilité en CO2 à
basse température avec la plongée des eaux froides – la

formation des masses d’eaux profondes - à forte latitude.
La pompe biologique transporte le carbone organique fixé
par la photosynthèse de la surface des océans vers les

Tableau 4

Détection des effets du changement climatique sur les organismes marins dans la partie Nord-Est Atlantique (régions Ospar re-
gions, première colonne). Le codage de couleur représente les pourcentages de changement qui étaient en cohérence avec les
directions envisagées du fait du changement climatique (bleu ciel: < 50 % ; orange: 50 to 75 % ; rouge: > 75 %). Le numérateur
des ratios (colonnes 2 à 9) indique le nombre de cas pour lequel le changement était (en distribution, abondance, ou autres) dans
la direction envisagée – où le dénominateur est le nombre de cas où le changement était dans n’importe quelle direction. Globa-
lement, l’hypothèse nulle (H0: changements sont également répartis dans toutes les directions) est rejetée. D’après Tasker et al.,
2008.

Figure 17
Évolution des tendances passées et futures du pH océanique.
Les niveaux pouvant être atteints à la fin du XXIème siècle ap-
paraissent comme sans précédent au cours des 40 millions
d’années passées. Courbe verte : simule les valeurs de paléo
pH pour les 550-30 millions d’années précédant la période ac-
tuelle (BP) (simulation d’un modèle couplant les cycles de car-
bone atmosphère-océan-sédiment). Ligne bleue pointillés et
ligne bleue continue: respectivement reconstructions à partir
des isotopes du bore chez les foraminifères pour la période 23-
3 millions d’années  BP et pour la période des derniers 2.1 mil-
lions d’années (BP). Encadré : (1800) et le future proche  (2100)
du pH des eaux de surfaces océaniques (courbe rouge), à par-
tir de données historiques (1820-2000) et selon le scénario A2
IPCC d’émission. Le nuage de points gris montre pour tous les
« 1° latitude × 1° longitude » des eaux de surface (50 m), les
valeurs actuelles de pH dans les océans (Pelejero et al., Tree,
2010). 
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profondeurs, ceci contrecarrant les échanges air-eau en
CO2 lorsque le matériel coquillier du plancton calcifié
coule en profondeur (Denman et al., 2007).  D’après le
GIEC (2007), la pression atmosphérique en CO2 p(CO2) va
continuer à croître au cours des prochaines décennies
jusqu’à atteindre 700 ppm (scénario A1B), à plus de 900
ppm (scénario A1FI) à échéance 2100. Le pH moyen des
eaux de surface des océans, actuellement légèrement al-
calin (valeur actuelle de 8,1) pourrait descendre à 7,7 à
la fin du XXème siècle (équivalent à une augmentation de
deux à cinq fois des concentrations en ions H+). Selon les
paléo reconstructions à partir des ions de bore chez les
foraminifères (�11B paléo-pH-mètre, B/Ca ratio), les pro-
jections de réduction de pH des eaux de surface océa-
niques équivaudraient à des perturbations trois fois
supérieures aux modifications déjà enregistrées sur terre
lorsque le climat terrestre a oscillé pendant les périodes
cycliques de glaciation et d’inter glaciation (dernières ~ 2
millions années), et se déroulera pendant une période
bien plus courte (fig. 17).

Avec des océans devenant plus acides, l’état de satura-
tion Ω du carbonate de calcium CaCO3 décroît progressi-
vement à 3. De plus, l’horizon de saturation en CaCO3 (la
profondeur d’eau à laquelle la saturation Ω = 1, et jusqu’à
la zone où le CaCO33 peut s’accumuler va devenir moins
profonde. Le carbonate de calcium précipite sous la
forme de structures cristallines de différents degrés de
stabilité (du plus au moins thermodynamiquement sta-
ble: calcite, aragonite et calcite de magnésium), poussant
ainsi l’horizon de saturation de calcite à une plus grande
profondeur que celui de l’aragonite). Dans les décennies
à venir, l’horizon de saturation de l’aragonite va atteindre
la surface des océans (fig. 18). À la fin du XXIème siècle, les
eaux de surface de l’océan austral (latitude > 60°S) et de
quelques zones dans le Pacifique Nord (latitude > 50°N)
seront sous-saturées (Ωarag < 1).

�� Effets biologiques et écologiques

Bien que l’amplitude de l’acidification des océans puisse
être raisonnablement bien prévisible, la compréhension
actuelle des réponses de la biodiversité marine face à ces
changements n’est encore que balbutiante. Par exemple,
la concentration en CaCO3 et l’état de saturation sont lar-
gement considérés comme déterminant les taux de cal-
cification, mais le processus de calcification se déroule
rarement directement au niveau de surfaces exposées
aux eaux marines chez les ectothermes métazoaires ma-
rins.  Leurs cellules sont entourées d’un liquide extra-
cellulaire (sang, fluide coelomique, hémolymphe) qui

isole relativement les épithéliums (de branchie, de tube
digestif, de néphridie) de l’eau de mer à travers duquel
les transports d’ions établissent un environnement favo-
rable à la calcification. Les effets de l’état de saturation
en CaCO3 sont donc modifiés par une « machinerie » de
régulation acido-basique opérationnelle au niveau des
cellules épithéliales (ionocytes).  

Les premières études étaient principalement focalisées
sur les organismes calcificateurs (pluri- et unicellulaire),
dans la mesure où plusieurs d’entre eux précipitaient le
carbonate de calcium soit sous une forme de calcite (e.g.
coccolithophoridés, foraminifères, échinodermes, divers
crustacés), ou d’aragonite (e.g. coraux tropicaux et froids,
ptéropodes), les deux formes étant présentes chez les
coquillages. « Haute Mg calcite » est détectée chez les
algues encroûtantes des coraux « crustose coralline »,
les foraminifères benthiques, les bryozoaires et les échi-
nodermes. La plupart des études résulte d’expérimenta-
tions in vitro, en bacs ou mésocosmes en utilisant
différents protocoles (qui pour partie ne sont pas conçus
pour évaluer les effets de l’acidification des océans) et
laissent une large part d’inconnu en ce qui concerne les
réponses des organismes et des écosystèmes. Par ail-
leurs, les études expérimentales sont limitées en capa-

Figure 18
Changement de l’état de la saturation en aragonite Ωarag dis-
tribuée sur la surface des océans pour différents niveaux de
concentration en CO2 (valeurs en ppm au coin gauche de
chaque figure) du passé, présent et futur. Les cartes souli-
gnent la réduction majeure en zone de couleur bleue (Ωarag
> 3.25), où la presque totalité des communautés peu pro-
fondes des récifs coralliens (situations marquées en points
rose)  se développe normalement aujourd’hui (d’après Hoegh-
Guldberg et al., 2007).
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cité pour fournir des perspectives sur le long terme des
adaptations des communautés biologiques face aux
changements environnementaux globaux. Ces derniers
impliquent notamment des effets synergiques entre les
modifications de pH, de température, et de concentration
d’oxygène dans les océans.  

L’intérêt scientifique pour ces aspects s’est accru au
cours des cinq dernières années comme l’indique plu-
sieurs synthèses bibliographiques (e.g., Rapport 2005 de
la Royal Society, le numéro spécial de 2008 dans Marine
Ecology Progress Series coordonné par Vézina et Hoegh-
Guldberg, rapport CIEM 2008 édité par Fernand et Bre-
wer, synthèse 2009 du secrétariat de la convention
Diversité biologique) et par des objectifs généraux de
grands programmes de recherche (e.g., the EU FP7 Inte-
grated Project Epoca – projet européen sur l’acidification
des océans initié en juin 2008).

Le phytoplancton marin a reçu une attention toute parti-
culière, du fait de la diversité du groupe et de sa contri-
bution pour la moitié de la production primaire mondiale,
fournissant 99 % de la matière organique disponible pour
la chaîne alimentaire marine et qui dirige la pompe bio-
logique. Pour réduire le risque de limitation du carbone
(du fait des faibles affinités de l’enzyme « Rubis CO »
pour son substrat CO2), de nombreuses microalgues dis-
posent de mécanismes concentrateurs de CO2 (com-
plexes CCMs); CO2 et pH réduits vont donc avoir des
effets directs relativement limités sur la photosynthèse
des diatomées marines et vont même favoriser la pro-
ductivité des cyanobactéries fixatrices de N2 des genres
Trichodesmum qui forment des efflorescences.

Des exceptions existent pour un petit nombre d’espèces
de coccolithophoridés étudiés, qui peuvent parfois béné-
ficier de l’augmentation de la concentration de CO2 at-
mosphérique (Rost et al., 2008). Au-delà de la
carbonation des océans, l’augmentation thermique va
renforcer la stratification de surface des océans et par là
même, réduire les apports de nutriments vers les
couches plus profondes, alors que la réduction de la
couche supérieure va accroître la disponibilité en lu-
mière. Les effets globaux sur la productivité phytoplanc-
tonique va varier en fonction des provinces
biogéographiques, en réduisant probablement la produc-
tivité en zone tropicale et des latitudes moyennes.  

Pour ce qui concerne les métazoaires ectothermes, la
majorité des travaux soulignent la sensibilité des espèces
calcificatrices à l’acidification des océans (Doney et al.,
2009). La calcification joue différents rôles: i.e., stabilisa-
tion de la forme du corps et des fonctions, protection

contre les prédateurs ou  – dans le cas des coraux –
construction de récifs et d’habitats spécifiques. Comme
indiqué préalablement, les fluides extracellulaires re-
présentent le premier compartiment affecté par les
changements physico-chimiques de la mer. Alors que les
processus de régulations ioniques des épithéliums sem-
blent similaires des taxa de poissons aux invertébrés, les
sensibilités diffèrent largement au niveau individuel. La
sensibilité au  CO2 est probablement la plus élevée chez
les invertébrés marins inférieurs (e.g. échinodermes,
bryozoaires, cnidaires, mollusques bivalves), non pas du
fait qu’ils soient calcificateurs mais du fait de leurs ca-
ractéristiques d’animaux sessiles, organismes hypomé-
taboliques disposant d’un faible contrôle de leur pH
extracellulaire. À l’opposé, la sensibilité est réduite chez
les physiotypes à fort métabolisme (e.g., poissons télé-
ostéens, céphalopodes, brachyoures crustacés) qui ont
besoin de mécanismes efficaces de transport d’O2 et de
CO2 pour maintenir leur comportement actif. A ce niveau,
le futur des récifs coralliens, aussi bien que le peu d’in-
formation sur la tolérance en hypercapnie des premiers
stades de développement  (gamètes, zygotes, stades de
division) des animaux marins posent de réelles questions
(Atkinson et Cuet, 2008; De’ath et al., 2009; Pörtner, 2008;
Melzner et al., 2009). Globalement, le différentiel compé-
titif en fitness des différentes espèces peut induire des
changements majeurs de biodiversité et à terme, une re-
structuration des écosystèmes. L’étendue de tels chan-
gements est à ce jour inconnue.

�� Effetts rrétroactifs et ppointts  de déséquilibree

Des scénarios réalistes des impacts de l’acidification sur
la biodiversité marine nécessitent une analyse intégrée
qui tient compte des effets croisés du pH, de la tempéra-
ture, des déficits d’oxygène dans la mesure où ces fac-
teurs – parmi d’autres – changent de façon concomitante
(Pörtner et Farell, 2008; Riebesell et al., 2009). Plusieurs
effets rétroactifs et points de déséquilibre dont l’identifi-
cation et la compréhension seraient cruciales pour pou-
voir anticiper les changements de la dynamique de
biodiversité à venir, sont présentés ci dessous :

- l’augmentation de la pression atmosphérique en gaz
carbonique p(CO2) conduit à une augmentation thermique
des eaux de surface (SST), qui peut impacter significati-
vement la capture océanique du CO2 aux fortes latitudes
du Nord Atlantique, où les salinités réduites associées à
de plus fortes températures (SSTs), peuvent empêcher la
formation des masses d’eaux profondes et fragiliser la
circulation océanique Nord Atlantique. Les impacts glo-
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baux sur la pompe de solubilité seraient une réduction de
la capture océanique du carbone dont l’amplitude reste
incertaine.

- les effets de l’augmentation atmosphérique en p(CO2)
concernent également la réduction des ions carbonates
CO3

2– dans les eaux de surface des océans. L’effet rétro-
actif négatif est la réduction de la capacité tampon du
système océanique en CO2 . Au terme du XXIème siècle, la
capacité d’absorption du CO2 émis serait atténuée à
moins d’un tiers de sa capacité de la période pré-indus-
trielle.

- La pompe biologique sera directement impactée de plu-
sieurs façons directes et indirectes par les changements
physico-chimiques des océans. À partir de nos connais-
sances actuelles, les effets sur son efficacité seront né-
gatifs comme positifs. Une réduction des apports de
nutriments de la couche de surface peut stimuler un
changement des grandes diatomées vers de petites es-
pèces de flagellés et de cyanobactéries, élargissant ainsi
la chaîne alimentaire océanique d’un ou deux niveaux tro-
phiques supplémentaires. Du fait du faible rendement de
transfert énergétique d’un niveau à un autre, ce glisse-
ment réduirait les transferts des producteurs primaires
aux grands prédateurs océaniques. En accélérant les
processus hétérotrophiques par rapport aux auto-tro-
phiques, le réchauffement des océans pourrait induire un
décalage dans la chaîne alimentaire pélagique vers un ni-
veau plus faible de transfert énergétique, affaiblissant
ainsi les productions halieutiques (avec des blooms de
méduses favorisés, Richardson et al., 2009). Ces change-
ments pourraient également altérer qualitativement et
quantitativement les flux de nourriture détritique des
couches de surface vers les grands fonds, impactant
substantiellement la biodiversité des écosystèmes abys-
saux (Smith et al., 2008).

- La sous-saturation en aragonite dans les eaux de sur-
face de haute altitude est envisagée à une échelle locale
d’ici une à trois décennies, et devenir plus systématique
avec l’augmentation concomitante en p(CO2 ; fig. 18). La
période hivernale de sous saturation est particulièrement
importante pour des groupes de mollusques pélagiques
à coquille aragonite que sont les ptéropodes thécosomes
du genre Limacina, dans la mesure où ils représentent
une composante clé reliant les niveaux trophiques infé-
rieurs aux top prédateurs dans la chaîne alimentaire en
zone polaire (MaccNeil et Matear, 2008). De façon simi-
laire, un autre point de déséquilibre peut être atteint pour
les eaux de surface en zone tropicale (p(CO2) atmosphé-
rique ~ 450 ppm et une augmentation thermique

moyenne de ~ 2°C) avec un effondrement fonctionnel des
structures de récifs coralliens associés à des impacts
écologiques significatifs : pertes de plusieurs dizaines de
milliers d’espèces peuplant ces récifs coralliens, des
pertes de protection résultant des récifs, et des pressions
accrues sur les communautés de plantes aquatiques et
de mangroves sans oublier les impacts socio-écono-
miques induits.

CCaractéristiques spatiales
de la biodiversité marine

La biodiversité marine n’est pas répartie de façon homo-
gène dans les océans : elle est plus représentée dans les
domaines benthiques que dans le domaine pélagique, et
dans le domaine côtier plutôt qu’en haute mer ; avec des
exceptions notables comme la faune associée aux monts
sous-marins ou aux récifs coralliens. Ainsi avec seule-
ment 600 000 km² occupés par des récifs coralliens (seu-
lement 0,2 % de la surface des océans), ils constituent un
habitat pour 93 000 espèces, représentant un tiers de
toutes les espèces marines (Bouchet et Cayré, dans :
Cury et Morand, 2004).

Les monts sous-marins contiennent de nombreuses es-
pèces inconnues souvent associées à un mont sous-
marin en particulier, isolé dans de vastes régions non
productives (la surface cumulée des monts sous-marins
dépasse celle des plateaux continentaux). Au niveau
mondial, ces monts sous-marins constituent la dernière
zone pour un développement futur de pêcheries, mais
également pour  l’exploration de la biodiversité.

Caractéristiques à grande échelle
(vicariance et endémisme)

Quelles sont les grandes caractéristiques de la distribu-
tion spatiale de la vie marine ? La question n’est pas nou-
velle et a été abordée par de nombreux scientifiques
depuis le milieu des années 1800, avec parmi eux les fa-
meux Darwin, Wallace et de Candolle. On sait que la vie
n’est pas répartie de façon homogène, ni distribuée de
façon aléatoire sur terre : des gradients latitudinaux en
altitude (incluant la profondeur), des « points chauds » de
biodiversité, de l’endémisme… On sait par ailleurs que la
faune d’Atlantique Sud diffère de celle du Pacifique Sud.
À une plus petite échelle (voir la section sur les habitats),
les études en écologie mettent en relation le succès d’es-
pèces ou de communautés avec des déterminants phy-
siques, chimiques ou encore biologiques. L’objectif est
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alors d’identifier la nature de ces processus détermi-
nants la distribution locale de la vie. Mais, au-delà de ces
facteurs locaux, la répartition spatiale de la vie est éga-
lement héritée de l’histoire des clades et l’histoire géo-
logique de la terre. Ces paramètres combinent leurs
effets avec ceux des facteurs locaux pour délimiter les
patrons biogéographiques aux différentes échelles im-
briquées, avec une corrélation positive entre l’influence
plus marquée de la contingence historique et les plus
grandes échelles (Ricklefs, 2004). Dans ce contexte, la
macroécologie est plus qu’une simple remise à jour de
la biogéographie (Brown et Maurer, 1989 ; Brown, 1995 ;
Gaston et Blackburn, 2000). La macroécologie a pour but
de modéliser de grandes échelles de patrons biogéogra-
phiques en relation avec des entités biologiques comme
des populations, des espèces, des communautés, des
clades, mais également des abondances, des traits de vie,
des relations entre tailles et paramètres environnemen-
taux et historiques. 

La macroécologie s’appuie sur des outils statistiques (Chao
et Shen, 2005; Chao et al., 2005) et sur les systèmes d’in-
formations géographiques pour détecter ces relations. Elle
cherche à identifier les mécanismes globaux et à titre
d’exemple, pour comprendre comment le changement cli-
matique affecte le domaine marin. De façon plus générale,
la capacité prédictive de la macroécologie est nécessaire
pour répondre à la question sur ce qui structure la biodi-
versité dans le temps et l’espace. Une recherche biblio-
graphique sur le « Web of Science » au cours des dix
dernières années identifie 485 références sur le mot–clé
« macroécologie », et moins de 20 % concernent le do-
maine marin. Ceci signifie que ces aspects sont très peu
connus pour les océans. A titre d’exemple, quelle est l’in-
cidence d’un endémisme plus marqué dans l’océan An-
tarctique qu’en Arctique ? Pourquoi la biodiversité en
Antarctique est elle beaucoup plus diverse qu’en Arctique ?
Pour l’instant, nous sommes dans l’impossibilité de déter-
miner si une large distribution pour un clade donné résulte
d’un contrôle par des facteurs environnementaux et phy-
siques comme la température, la nature du sédiment, la
profondeur, ou bien si elle est explicable par la biogéogra-
phie historique. Répondre à une telle question n’est pas tri-
vial dans le contexte du changement climatique. Ceci est
d’importance pour des zones peu profondes qui sont forte-
ment structurées par leurs relations avec les continents,
mais aussi pour les domaines ouverts et profonds, même si
on peut les considérer a priori comme plus homogènes
(leur homogénéité supposée résulte plus cependant d’un
manque de connaissances). 

CCaractéristiques locales (habitats)

De nombreuses définitions existent dans la littérature pour
le terme « habitat ». La première définition par Charles
Darwin (1859) fait référence à l’environnement dans lequel
vit une seule espèce. Cependant, il est de nos jours habituel
d’étendre ce concept à l’endroit où de multiples espèces vi-
vent ensemble dans des conditions environnementales si-
milaires. Dans ce concept, cet habitat se distingue des
autres sur la base de sa composition spécifique comme de
ses caractéristiques environnementales physiques (e.g., na-
ture des fonds, courant de marée, salinité). Si les habitats
côtiers et du plateau continental sont relativement bien
connus  - même si non cartographiés – les habitats pro-
fonds et pélagiques en sont à leur genèse. Ces dernières
années ont démontré que l’utilisation de technologies mo-
dernes pilotées directement ou à distance (e.g., ROV) va ap-
porter de nouvelles visions des habitats marins. A une
échelle locale, la diversité des habitats détermine les ca-
ractéristiques et les patrons observées. 

Classification des habitats

Une première étape dans la gestion des ressources et la
planification de protection de la biodiversité est d’identi-
fier et de classer les types d’habitats, ce qui a généré une
multitude de systèmes de classification. Créer une clas-
sification d’habitats et une cartographie est un difficile
challenge du fait d’un large panel d’habitats complexes
variant aux différentes échelles spatio-temporelles. Pour
répondre à ce challenge, plusieurs pays ont développé ou
développent un système national de classification et des
protocoles de cartographie pour les habitats marins.
Pour être effectivement appliqués par les autorités et uti-
lisés par les scientifiques, il est essentiel que les sys-
tèmes de classification soient le plus exhaustif possible et
intègrent des caractéristiques pertinentes en physique,
géologie, biologie et également en facteurs anthropiques.
Deux principaux systèmes de classification hiérarchique
des habitats sont disponibles :

�� les « Coastal and Marine Ecological Classification
Standard » (CMECS) développés par la NOAA (principa-
lement pour l’Amérique du Nord) et la classification
EUNIS européenne. Récemment, Guarinello et al. (2010)
ont publié un article critique de ces classifications verti-
cales et proposé une nouvelle classification hiérarchique
à plusieurs échelles.
�� Le « Coastal and Marine Ecological Classification Stan-
dard » (CMECS) est actuellement développé par « Natu-
reServe » d’Amérique du Nord et par l’administration
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américaine de la  « National Oceanic and Atmospheric
Administration » (NOAA). CMECS est une structure hié-
rarchique en grappes qui applique uniformément un jeu
de critères et de terminologies à travers différentes
échelles d’habitats en utilisant une combinaison de pa-
ramètres océanographiques (e.g., salinité, température),
physiographiques (e.g., profondeur, substrat) et biolo-
giques (e.g., types de communautés).

�� La classification des habitats EUNIS est un système
complet pan-européen qui permet une description har-
monisée et une collecte d’informations, pour l’ensemble
européen, basée sur différents critères d’identification
d’habitats ; il couvre tout type d’habitat du naturel à l’ar-
tificiel, du terrestre au marin et aux eaux douces. Un ef-
fort significatif a été développé par l’Ifremer afin de
« traduire » la classification EUNIS à un niveau régional
pour définir la typologie des habitats marins en Bretagne
(Guillaumont et al., 2009).

Cartographie des habitats

Les connaissances sur les mers européennes - 9 mil-
lions de kilomètres carrés pour l’Europe continentale
(7 milions pour le profond et 2 millions pour le plateau
continental) et 11 millions pour la ZEE française en in-
cluant les territoires d’outre mer et les fonds océa-
niques, restent très fragmentaires. Plusieurs projets de
cartographie sont menés par des pays européens
comme l‘Irlande, l’Italie et le Danemark, et sont pour
certains en préparation (Royaume-Uni et France). Mais
une cartographie systématique représente un travail
sur plusieurs décennies nécessitant des moyens pé-
rennes. Le projet européen Emodnet (« European ma-
rine observation and data network ») a formalisé les
principes de base qui doivent être utilisés pour la car-
tographie des habitats

�� acquérir de la donnée en une fois et la réutiliser plu-
sieurs fois ;

�� développer des standards intra- et interdisciplinaires ; 

�� traiter et valider les données à différents niveaux ;

�� fournir une financement dans la durée ;

�� construire sur l’existant là où les communautés scien-
tifiques ont déjà initié une organisation ;

�� associer les données avec des précisions sur les droits
de propriété, la précision et l’exactitude.

- Le projet européen MESH a compilé les premiers mo-
dèles et cartes d’habitats pour la partie nord-ouest de
l’Europe dans le système de classification EUNIS. MESH

a développé une trame pour la cartographie des habitats
marins en développant des standards d’échanges de don-
nées « Data Exchange Formats » et des guides de procé-
dures pour la cartographie ainsi qu’une application
internet SIG qui permet d’intégrer les données de carto-
graphie à l’échelle internationale. L’importance de la car-
tographie des habitats marins se reflète dans les
nouveaux mécanismes réglementaires à l’échelle euro-
péenne comme la directive cadre pour la stratégie pour le
milieu marin (DCSMM) et la proposition d’atlas des
océans dans sa stratégie maritime.

�� Le portail Sextant (Ifremer) a pour but de collecter et
distribuer un répertoire de données géo-référencées sur
l’environnement marin. Sextant porte sur la biodiversité,
la gestion intégrée de la bande côtière, les pêcheries, les
environnements côtiers et profonds, et l’exploitation des
fonds marins. Sextant est accessible par le grand public
via internet (l’accès peut être restreint pour certaines
données) et compile les données Ifremer comme de ses
partenaires (vectorisées ou en raster). Les données et
métadonnées sont générées par un système de gestion
d’information. Une boite à outils permet les tris, les
consultations et la visualisation des métadonnées. Sex-
tant est basé sur les standards OGC et ISOTC211.

�� Le SINP-Mer est un système d’information porté par le
ministère de l’Écologie et du Développement durable
(MEEDDM), dont le volet mer est développé en collabo-
ration entre l’Ifremer, l’AAMP et le MNHN. Il a pour ob-
jectif d’identifier et d’améliorer les inventaires  et la
cartographie de la biodiversité afin de générer une liste
d’espèces et d’habitats menacés, et des méthodes de
surveillance pour faciliter les prises de décision en ma-
tière de gestion et de protection de la biodiversité. Il est
construit sur les différents systèmes de bases de don-
nées existants i.e. INPN, Sextant, Quadrige2 et fournira
un portail commun aux différents utilisateurs.

Cette liste n’est pas limitative et reste en voie de déve-
loppement. A titre d‘exemple, le MEEDDM développe ac-
tuellement un système d’observatoire de la biodiversité à
l’échelle nationale (ONB).

Pertes et dégradations des habitats 

Les océans ont perdu une bonne partie de leur biomasse
en poissons et de la mégafaune du fait de la surpêche et
des habitats clés en zone côtière sont globalement per-
dus à un rythme deux à dix fois supérieur à celui des fo-
rêts tropicales. Les impacts anthropiques sur l’océan
induisent des hypoxies et une large détérioration de la
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qualité des eaux ; et les émissions anthropiques de CO2
causent l’acidification qui apparaît comme une des me-
naces globale vis-à-vis des organismes à test calcaire
(NRC, 2010). Les impacts naturels connus pour induire
des pertes d’habitats concernent les cyclones, les trem-
blements de terre, les tempêtes, et les apports massifs
d’eaux douces en zone côtière, les courants turbides et
avalanches, les flots de lave. Les impacts induits par
l’homme résultent de la conquête de la zone côtière et de
son développement avec les pollutions associées indui-
sant des changements de turbidité et des apports sup-
plémentaires d’éléments nutritifs. Le changement
climatique, en partie dû aux activités humaines va im-
pacter directement les zones côtières, augmenter la fré-
quence des tempêtes et également contribuer au
blanchiment des coraux. Ceci aura des conséquences si-
gnificatives sur les espèces et leurs interactions, pouvant
mener à des extinctions non détectées (Régnier et al.,
2009). Le taux moyen de perte d’habitat de mangrove est
de l’ordre de 1 % par an mais peut être localement plus
élevé (jusqu’à 32 % en Thaïlande entre 1979 et 1993) im-
pactant les populations locales, même si leurs contribu-
tions à des extinctions locales n’ont pu être déterminées
(Dulvy et al., 2003).

Les habitats de mangrove, colonisés par un grand
nombre d’espèces pour leur reproduction, ont été ré-
duits de 30 à 60 % dans le sud est asiatique. Les man-
groves ont été fragilisées par des événements
climatiques violents comme l’augmentation des tem-
pêtes et des températures des zones géographiques.
L’extraction de graviers et de sables impactent direc-
tement les habitats benthiques. La destruction des ha-
bitats peut être perçue comme non significative du fait
des larges possibilités de colonisation d’habitats di-
vers. Cependant, certains engins de pêche comme les
chaluts contribuent de façon significative à la destruc-
tion des habitats de fond marins et parallèlement cap-
turent différentes espèces non ciblées affectant ainsi
la biodiversité locale. L’adaptation et la modification
des engins à des objectifs de préservation de la biodi-
versité sont de long processus et qui ne réparent pas
systématiquement les dégradations passées. Par
conséquent, les effets induits ne sont pas perceptibles
à une échelle mondiale sur les plans quantitatif comme
qualitatif. Il est estimé que la surface couverte par le
chalutage représente, sur une base annuelle, la moitié
de la zone du plateau continental. Cette surface repré-
sente 150 fois la surface de déforestation dans le do-
maine terrestre et illustre ainsi l’impact potentiel sur

les espèces sédentaires. L’activité de pêche peut par-
fois atteindre une intensité inquiétante : ainsi certaines
zones de pêches en mer du Nord peuvent être chalu-
tées huit fois par an et pour certains estuaires 141 fois.

Si les effets négatifs du chalutage sur les habitats ben-
thiques et les populations de poissons peuvent être éva-
lués (les effets bénéfiques étant très marginaux), il est
toujours difficile de connaître la contribution des modifi-
cations du benthos aux extinctions d’espèces marines.
Les espèces de poissons occupent une portion relative
des habitats marins : par exemple 24 % des poissons de
récifs coralliens sont répartis sur une surface inférieure
à  80 000 km2 et 9 % sur une surface de 50 000 km2. 

Les monts sous-marins sont considérés comme des
points chauds en matière de biodiversité pélagique en
plein océan (Morato et al., 2010). Au niveau des monts
sous-marins, l’intensité du chalutage peut être extrê-
mement élevée avec des centaines, voire des milliers
de traits de chalut portés du sommet jusqu’aux flancs
de ceux-ci. Il existe un impact direct sur les commu-
nautés benthiques du fait des perturbations physiques
ou des destructions par les chaluts, mais aussi par la
remise en suspension des sédiments pouvant changer
la structure même de l’habitat. Les coraux froids vivant
sur les flancs des monts sous-marins peuvent être en-
tièrement détruits. Les captures de coraux froids lors
des pêches de poissons profonds comme l’ « orange
roughy » peuvent être très importantes en tonnage
jusqu’à parfois des dizainex de tonnes par trait de cha-
lut. Dans une pêcherie récente de trois monts sous-
marins au large des côtes sud d’Australie, il fut estimé
que plus de 1 700 tonnes de coraux représentaient les
prises accessoires pour une pêcherie de 4 000 tonnes
d’orange roughy lors de la première année de pêche
(Clark, 2010). Les futures activités humaines en zone
profonde comme l’activité minière des nodules poly-
métalliques ou des forages de pétrole très profonds
auront des impacts négatifs sur ces habitats.

Ospar (2008) a publié une liste d’espèces menacées
dans l’Atlantique Nord-Est qui comprend: les monts
carbonatés, zones de coraux, agrégations d’éponges
des profondeurs, les mattes de Cymodocea, les gise-
ments intertidaux de moules Mytilus edulis sur des sé-
diments mixtes et sableux, les communautés des
littoraux crayeux, les récifs à Lophelia pertusa, les gi-
sements de Maërl, de Modiolus modiolus, les rides
océaniques disposant de champs hydrothermaux, les
gisements d’huîtres plates Ostrea edulis, les récifs de
Sabellaria spinulosa, les monts sous-marins, les
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faunes endogées de mégafaune, les herbiers à zos-
tères et les Pennatules.

LLes aires marines protégées (‘AMPs’)

Avec des pressions anthropiques croissantes, les aires ma-
rines protégées sont de plus en plus reconnues comme un
des outils essentiel de gestion pour protéger, maintenir, et
restaurer les ressources naturelles et culturelles en zone
côtière et marine. En fait, les AMPs représentent la pierre
angulaire de la stratégie de protection de la convention Di-
versité biologique (CBD, 2010).

Un réseau fonctionnel d’aires marines protégées, une éli-
mination des pratiques de pêche destructrices et la mise en
place d’une gestion selon une approche écosystémique peu-
vent contribuer significativement à l’atteinte des objectifs de
maintenir et de restaurer les stocks de poissons à des ni-
veaux permettant une exploitation maximale durable (MSY)
à échéance de 2015. La combinaison contrastée de la
connectivité physique des eaux marines associée à une
connaissance accrue des espèces marines isolées sur le
plan génétique, indiquent que des réseaux d’AMPs sont des
outils essentiels pour maintenir une bonne santé des éco-
systèmes. Un système complet, adapté et représentatif de
réseaux d’AMPs peut contribuer à une protection de l’en-
semble des composantes des écosystèmes en conjonction
avec les caractéristiques des habitats et des espèces, à une
échelle appropriée au sein et entre les écorégions. Les es-
paces ciblés sont désignés en fonction de leur intérêt pour le
patrimoine naturel (e.g., espèces ou écosystèmes d’intérêt),
l’importance de leur rôle dans le maintien des fonctions éco-
logiques (e.g., nourriceries, forte productivité, zone migra-
toire) et de la nature des activités humaines (e.g., pêcheries,
aquaculture, tourisme, extraction minière). Elles ont pour
objectif une préservation de l’environnement, généralement
associée à une utilisation durable de la biodiversité.  

Les outils traditionnels de protection sont difficilement
applicables en mer, du fait de leur conception initiale
pour le domaine terrestre. La Stratégie nationale Biodi-
versité (SNB) établit ses priorités pour le milieu marin au
moyen d’un plan d’action « Mer ». Parmi celles ci, un
point spécial porte sur les AMPs :
�� application des directives cadres « habitats et es-
pèces »

�� système de protection « Natura 2000 » - au domaine
marin et formaliser un réseau d’ici à juin 2008

�� institue un nouvel outil juridique - le Parc naturel marin -
,  pour spécifier les activités et le mode de gouvernance en
mer, avec pour but de créer dix parcs avant 2012 – deux
étant déjà opérationnels et cinq en projet.

Le travail législatif a été réalisé: une loi sur les parcs natu-
rels marins a été publiée en avril 2006 ainsi que la loi sur
l’eau pour la directive Natura 2000 en mer en janvier 2007.
De plus, la stratégie marine européenne oblige maintenant
les états membres à définir un réseau d’aires marines pro-
tégées. Le premier parc naturel marin a été établi en mer
d’Iroise sur une surface de plus de 3 000 km².

La stratégie de création des aires marines protégées est
encore en discussion  pour les eaux métropolitaines et
les stratégies de création d’AMPs outre-mer sont en
cours de développement à différents stades. De plus, la
loi du 14 avril 2006 a créé l’Agence nationale des aires
marines protégées – une structure publique sous le
contrôle d’un conseil d’administration composé de re-
présentants des ministères, d’autorités locales et de par-
tenaires divers afin de :

� faciliter le développement de réglementations dans le
domaine des aires marines protégées, tant d’un point de
vue de leur création que de leur gestion,

� gérer les ressources financières et humaines dédiées
aux parcs naturels marins,

� fournir des soutiens administratifs et techniques aux
gestionnaires des aires marines protégées

Structure des populations et connectivité

La notion traditionnelle que les environnements marins ten-
dent à être démographiquement  « ouvert » et le fait que de
nombreuses espèces ont, soit une forte mobilité ou un po-
tentiel de dispersion pendant les premières phases de dé-
veloppement (oeuf) et phases larvaires, est cohérente avec
de nombreuses études génétiques préliminaires qui indi-
quaient typiquement un manque de différenciation géné-
tique à travers de larges espaces géographiques (Ward et
al., 1994). Ceci impliquait que la plupart des espèces ma-
rines étaient caractérisées par des tailles de populations
très larges qui n’étaient pas sujettes à des changements gé-
nétiques stochastiques ou rapides.

Les processus de sélection et des flux de gènes furent
considérés comme les forces évolutives prédominantes
affectant les espèces marines, pronostiquant ainsi des
populations à taux évolutif modeste, souvent associées à
de larges populations à large distribution. Dans ces
conditions, les opportunités pour une adaptation locale
sont contraintes par une migration élevée et une large
exposition à des environnements variés. Cependant, plu-
sieurs études récentes ont remis en cause cette ap-
proche en démontrant des subdivisions de populations
sur des zones géographiques de faible dimension variant
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de quelques dizaines à centaines de kilomètres (Ruz-
zante, 1998, Knutsen et al., 2003a, Nielsen et al., 2004,
Olsen et al., sous presse). De telles données sont parti-
culièrement d’intérêt pour la définition d’aires marines
protégées et pour d’autres approches quantitatives, afin
d’estimer la dynamique de populations et leur connecti-
vité. De plus, ces caractéristiques peuvent être tempo-
rairement stables (Nielsen et al., 2007, Cimmaruta et al.,
2008). Plusieurs hypothèses peuvent expliquer les fac-
teurs responsables de ces structurations de populations,
notamment la rétention locale des stades juvéniles (Pog-
son, 2001), les traits de vie (Bekkevold et al., 2005), les
préférences d’habitat (e.g., pontes benthiques plutôt que
pélagiques (Hemmer-Hansen et al., 2007b)), transitions
environnementales (Bekkevold et al., et Waples, 2000). Il
devient de plus en plus évident par exemple, que malgré
le potentiel élevé pour des flux de gènes basés sur la dis-
persion des propagules et des larves, une combinaison
de processus océanographiques, de comportement et de
taux élevés de mortalité, favorisent la rétention ou la
perte de stades de vie à une échelle de structuration gé-
nétique plus fine et d’une façon plus forte qu’initialement
prévue (Cowen et al., 2006, Gawarkiewicz et al., 2008,
Jones et al., 2008).

De plus, des données récentes indiquent que la taille ef-
fective génétique (Ne) de  poissons marins et de nom-
breux invertébrés – en particulier ceux caractérisés par
une forte fécondité et par des taux élevés de mortalité
larvaire – est typiquement de l’ordre de 2 à 6 plus faibles
que les tailles de populations recensées. De telles diffé-
rences ont de profondes implications pour estimer à la
fois les changements quantitatifs en taille de population,
de façon relative au recrutement et à la pêche, mais aussi
pour des changements qualitatifs en terme de nature et
de vitesse des changements génétiques dans ces popu-
lations. Un faible ratio entre la taille effective et celle re-
censée pour une population (Ne/N) suggère une
vulnérabilité aux changements de la diversité génétique,
les caractéristiques de différentiations génétiques, et les
réponses au changement climatique (pressions de sé-
lection) même pour des populations exploitées commer-
cialement apparemment larges.

Notre connaissance de la biologie des organismes marins et
leurs interactions avec les facteurs environnementaux phy-
sico-chimiques des océans est nettement moins avancée
que sur le domaine terrestre. Le domaine marin pose de
vrais challenges à la recherche en ce qui concerne la biolo-
gie des populations. Peu d’organismes marins peuvent être
surveillés visuellement et par voie de conséquence, la plu-

part des références basées sur des références biologiques
standards tels que la taille de la population, la migration et
le comportement individuel sont basées sur des mesures
indirectes. Malgré une abondante bibliographie existant sur
la connectivité marine (voir Selkoe et al., 2008) et les infor-
mations sur la variabilité de la connectivité étudiée dans dif-
férents secteurs marins, les quantifications restent trop
partielles pour évaluer le degré de maintien interannuel de
la connectivité sur une base d’échanges démographiques. 

Les estimations indirectes de la dispersion et de la con-
nectivité génèrent des résultats contradictoires : certains
suggèrent que les dispersions sur de longues distances
sont communes, d’autres données émergentes sug-
gèrent l’opposé. 

Par ailleurs, la nature des facteurs influençant la con-
nectivité (e.g., caractéristiques hydrographiques locales,
traits de vie différents, paramètres biotiques tels que le
comportement et la prédation, la taille de population) est
difficilement identifiable individuellement, induisant ainsi
un haut niveau d’incertitude dans les prévisions lorsque
les scénarios de gestion, démographique et d’évolution
sont incorporés. En plus des besoins de données à
l’échelle des échanges démographique et d’évolution, le
niveau de connectivité joue également un rôle détermi-
nant pour la capacité d’adaptation locale. Pour de nom-
breux taxa, il n’a pas été possible d’incorporer l’échelle
populationnelle et les variations d’origine génétique dans
l’estimation des réponses aux changements environ-
nementaux du fait du caractère essentiellement descrip-
tif des études (Hauser and Carvalho, 2008). De plus, ces
études se focalisent sur les niveaux et les caractéris-
tiques de différenciation génétique basée sur des mar-
queurs neutres. Bien que ces dernières fournissent une
trame pour évaluer et développer des recherches sur la
capacité d’adaptation des taxons marins aux change-
ments environnementaux, ils n’apportent généralement
pas d’informations empiriques sur la nature, les causes
et conséquences d’une adaptation locale. Des différences
concomitantes dans les traits écologiques significatifs et
des différenciations adaptatives et de biocomplexité
soulignent également les besoins de connaissances sur
la résilience et la récupération à une exploitation et à des
perturbations (cf fig. 19). 

IInvasions biologiques

Les espèces non indigènes (« NIS; synonymie: non native,
exotiques, allochtones) sont des espèces, sous-espèces
ou taxa inférieurs distribués en dehors de leurs aires de
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Exemple d’études récentes sur la connectivité utilisant les principes de réseaux neuronaux
(ccff..  S. Arnaud, 2010)

Figure 19
Réseau de populations de posidonies Posidonia oceanica en mer Méditerranée, analysé au point de percolation (au niveau
minimum de distance avant la déconnection du système). Le diamètre des points reflète le niveau de « betweeness-centra-
lity », un indice utilisé pour résumer la proportion des chemins les plus courts  passant par l‘agent représenté – ici le flux
génique – et le maintien de la connectivité du système (2)

Figure 20
Réseaux global de la biodiversité des champs hydrothermaux. Chaque noeud du réseaux correspond à un champ hydrothermal.
La connexion entre les noeuds représente leur niveau de proximité en termes de genres partagé par les communautés associées.
L’indice de « clustering » permet d’identifier cinq provinces biogéographiques originales, avec des communautés `présentant un
fort taux d’endémisme, représentées à l’aide de couleurs différentes. Le diamètre des points reflète le niveau de « betweeness-
centrality », un indice utilisé pour résumer la proportion de chemins les plus courts passant par l’agent représenté, et qui reflète
donc ici le rôle des populations dans le relais de l’information –ici le flux génique ancien qui s’est traduit par l’existence d’espèces
et de genres uniques, propres aux zones identifiées- ; Moalic et al., en préparation).
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répartition naturelle (passée ou présente) et en dehors
de leurs aires potentielles de dispersion naturelle.

Les espèces invasives (« IAS ») représentent une subdivi-
sion des espèces non indigènes qui ont proliféré, prolifèrent
ou qui ont démontré dans d’autres secteurs géographiques
un potentiel de prolifération. Elles ont des effets négatifs
sur la biodiversité, le fonctionnement des écosystèmes, les
valeurs socio-économiques et/ou de santé publique dans
les régions où se déroulent ces invasions. Les espèces
d’origine inconnue qui ne peuvent être caractérisées
comme « natives » ou « exotiques » sont dénommées es-
pèces cryptogéniques. Elles peuvent également présenter
des caractéristiques proliférantes et doivent donc être in-
cluses dans les évaluations portant sur les espèces inva-
sives (cf. rapport Union européenne sur la directive-cadre
Stratégie pour le milieu marin - Olenin et al., 2009). La
convention des Nations-Unies sur le droit de la mer (Un-
clos, 1982) formalise explicitement un demande générale
aux pays signataires de prendre des mesures « pour préve-
nir, réduire et contrôler les pollutions de l’environnement
marin des… introductions, intentionnelles ou accidentelles,
d’espèces exotiques, ou nouvelles pour un environnement
marin donné, qui pourraient induire des impacts négatifs si-
gnificatifs » (article 196).

La Commission européenne a adopté, en mai 2006, une
communication sur la biodiversité ayant pour objectif
d’arrêter les pertes de biodiversité pour 2010. Un des ob-
jectifs est de réduire substantiellement les impacts des
espèces invasives et des génotypes exotiques. Pour at-
teindre cet objectif, quatre actions ont été proposées, la
plus importante étant d’encourager les états membres à
développer des stratégies nationales concernant les es-
pèces exotiques et de les rendre totalement opération-
nelles à l’échéance de 2010. Des conventions
internationales telles que la « Conservation de la faune
sauvage et des habitats européens » (Convention de
Bern, 1979) recommande une stratégie européenne en
matière d’espèces exotiques invasives. De plus, la
convention sur les zones humides (Convention de Ram-
sar, 1971), la Convention de Bonn sur les espèces migra-
trices (1979) ont également des résolutions dans ce
domaine.

Les espaces marins sont fortement impactés par les es-
pèces invasives comme l’indique le projet européen Daisie
(http://www.europe-aliens.org/). Ceci est principalement du
aux caractéristiques du milieu marin. La densité de l’eau de
mer (comparée à l’air pour les zones terrestres) apporte
un meilleur soutien pour de larges dispersions spatiales.
Les courants déplacent de grandes masses d’eau et faci-

lite cette dispersion (l’air est également fluide mais pas
le sol, et de fait les espèces strictement terrestres sont
défavorisées dans leur déplacement) ; les espèces péla-
giques qui peuvent suivre ces déplacements ou bien se
laisser transporter, et de plus, la majorité des espèces
benthiques, ont des larves pélagiques dans leur cycle de
développement. Les limites géographiques ne sont pas
clairement établies en milieu marin et les océans sont
largement interconnectés de différentes façons incluant
les facteurs anthropiques comme les eaux de ballasts
(Leppäkoski et al., 2002). Le risque de succès de prolifé-
ration des espèces exotiques est d’autant plus grand que
la mer est mieux tamponnée que les environnements ter-
restres. Tous ces paramètres contribuent à l’augmenta-
tion des effets négatifs liés aux espèces déplacées et
facilitent leur expansion et les invasions. 

Les espèces invasives marines peuvent être réparties en
trois catégories selon leur mode d’invasion :

� certaines espèces bénéficient des infrastructures hu-
maines pour faciliter leur déplacement. Le canal de Suez
illustre ces cas d’étude (voir encadré) ;

� d’autres espèces sont volontairement transportées et
déployées des fins précises dans d’autres endroits (celles
ci sont généralement en lien avec les activités aquacoles
comme la moule Mytilus galloprovincialis, qui rentre en
compétition avec les espèces de moules locales là où elle
est transplantée, ou bien encore des souches sélection-
nées impactant les populations endogènes comme dans
le cas d’étude de la salmoniculture ;

� mais la plupart résulte d’introductions involontaires
comme les espèces associées à des transports, atta-
chées aux coques de bateau, et plus généralement dans
les eaux de ballast des cargos transocéaniques, qui est
très probablement le vecteur d’introduction le plus si-
gnificatif. Les espèces invasives via les eaux de ballast
concernent de nombreux taxa, les mollusques et crusta-
cés étant particulièrement bien représentés (Carlton and
Geller, 1993).
Plusieurs cas d’étude sont plus complexes et concernent
des invasions successives via différents vecteurs d’intro-
duction. Le mollusque gastéropode Crepidula fornicata,
qui est un problème environnemental sur les côtes de la
Manche, est un bon exemple de multiples introductions:
introduction d’Amérique du Nord dans les eaux euro-
péennes via des transports d’huîtres au XIXème siècle, puis
transporté involontairement via les bateaux du débar-
quement lors du jour J sur les plages normandes en 1944
(catégorie 3), puis des réintroductions concomitantes à
l’introduction massive d’huîtres creuses C. gigas au cours
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des années 1970 pour relancer l’ostréiculture, suivies par
des transferts massifs entre les différentes régions os-
tréicoles françaises (catégories 3 + 2). 

Les espèces invasives marines sont nombreuses en
mer, avec des impacts associés sur les écosystèmes
marins et l’économie (fig. 21). Plus de cent-quatre es-
pèces non indigènes sont actuellement établies le long
des côtes atlantiques françaises, une dizaine induisant
des effets négatifs économiques significatifs (Goullet-
quer et al., 2002). Par exemple, l’étoile de mer Asterias
amurensis, originaire du Pacifique nord, a envahi les
zones côtières de Tasmanie et du sud Australie où elle
a fortement impacté la faune locale comme la mytili-
culture, consommant des moules, coquilles Saint-
Jacques et palourdes (12 millions d’individus ont
colonisé en deux ans Port Phillip Bay à proximité de
Melbourne). Il est connu que de nombreuses espèces à
phase larvaire pélagique sont des envahisseurs poten-
tiels. Par ailleurs, un faible accroissement de la tempé-
rature peut ouvrir de nouvelles voies pour des invasions
biologiques. Malgré de nombreux projets de recherche
(e.g., UE Daisie), aucune liste exhaustive d’espèces exo-
tiques n’est disponible et les estimations des impacts
économiques et négatifs, résultant de ces espèces, sont
sous estimées. Les évaluations d’impacts sont généra-
lement réalisées post-introductions plutôt que basées
sur des approches anticipatives d’analyse de risques
(voir le cas de la Caulerpa taxifolia). Cependant, il doit
être souligné que le caractère invasif de certaines es-
pèces peut apparaître bien plus tardivement que lors
des premières observations, en réponse à des change-
ments environnementaux dont climatique (e.g., l’huître
creuse Crassostrea gigas et le gastéropode perceur Oci-
nebrellus inornatus le long des côtes atlantiques ; Mar-
tel et al., 2004).

Jusqu’à présent, les plans d’action et de prévention n’ont
pas montré d’efficacité réelle en milieu marin, même si
des réglementations portent sur les eaux de ballast (e.g.,
« Ballast Water Decision Support System » en Australie;
OMI 2004 réglementation mais non encore appliquée). La
plupart des efforts de gestion sont dédiés à des ap-
proches d’éradication et/ou à des modalités de gestion
des populations, opérations beaucoup plus coûteuses et
moins efficaces qu’une approche pro-active basée sur la
prévention. Très peu d’exemples d’éradication d’espèces
ont été observés dans le domaine marin. 

Les expériences sur Asterias amurensis attestent que,
même détectée précocement, il y a très peu de chances
de réaliser un succès d’une éradication une fois la popu-

lation établie (Parry et al., 2000). L’enlèvement de plu-
sieurs dizaines de milliers d’individus lors d’opérations
de gestion de cette population fut sans effet (Johnson,
1994). Au final, il est généralement nécessaire d’adapter
les comportements socio-économiques à la présence de
l’espèce invasive. Des efforts de recherche sont généra-
lement nécessaires au cours de cette étape pour exper-
tiser les processus écologiques des impacts aussi bien
que pour contribuer à son évaluation et parfois sa réduc-
tion. Ce fut le cas pour A. amurensis. Les connaissances
sur le cycle de vie de cette étoile de mer dans le contexte
de l’environnement sud australien ont permis d’élaborer
des processus de décision définissant des « fenêtre tem-
porelles de ballasts » pendant lesquelles le risque de
transport de l’espèce était réduit ou nul (Byrne et al.,
1997). Il fut également envisagé une lutte biologique
basée sur l’effet de castration parasitaire pour réduire
les populations d’Asterias (Byrne, 1996).

Figure 21
Introductions d’espèces dans les pays nordiques. Nord Envi-
ronment 2000:13 ; Nordic Council of Ministers. Produit par le
réseau ‘Nordic/Baltic Network on Invasive Alien Species (No-
banis)’ en tant que contribution pour les indicateurs européens
en biodiversité dans le contexte du ‘Streamlining European
2010 Biodiversity Indicators (SEBI, 2010) – reproduit du « Glo-
bal Biodiversity Outlook 2 » (CBD), et basé sur les données de
Weidema, I. (ed.). 2000
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CCaractéristiques temporelles
de la biodiversité marine

Échelle géologique

Bien que probablement en dehors du sujet de cette ex-
pertise, les données paléo-biologiques peuvent apporter
des séries temporelles anciennes de cycles à long terme
dans l’histoire de la vie marine ainsi que des informations
sur les processus d’extinctions précédentes.

Les facteurs historiques à long terme ont participé à fa-
çonner les caractéristiques de la biodiversité sur des
échelles spatiales de grandes dimensions: biomes, bio-
topes, gradients et ceintures latitudinales. En ce qui
concerne la biodiversité actuelle, et pour éviter de re-
monter trop loin dans le temps, les processus au cours
du post-Oligocène (34 millions d’années) peuvent être
considérés. En fait, cette phase est le début d’une période
glaciaire, qui est caractérisée par le développement de
glaciers ou de la calotte glacière aux pôles et de forts
gradients thermiques latitudinaux (Deconinck 2006). 

Dans cette période de 34 millions d’années, les événements
les plus significatifs affectant la biosphère marine sont: 
� la fermeture de la Téthys en lien avec l’orogénie Al-
pine (un événement, qui a déclenché la vicariance entre
l’océan Atlantique et l’océan Indien) ;

� la formation concomitante de la mer Méditerranée, et
l’évolution consécutive de la parathéthys  (mers d’Aral,
Caspienne, et mer Noire) ;

� l’ouverture du passage de Drake et la mise en place
du courant circumpolaire antarctique (« ACC ») et le front
polaire austral à l’origine de la circulation thermohaline
actuelle ;

� le refroidissement du milieu du miocène, qui corres-
pond à une réduction de 7°C de la température des eaux
de surface ;

� la crise « Méssinienne » (mer Méditerranée), la fer-
meture de l’isthme du Panama, qui a induit une vica-
riance locale entre la mer des Caraïbes et le Pacifique
central sud-est (Lessios, 2008) ;

� les glaciations du pléistocène à l’origine des régressions
eustatiques (fermeture du détroit de Béring, connexion de
l’Australie avec l’Asie du Sud-Est…), aussi bien que le déve-
loppement de larges banquises. Le résultat de cette histoire
est qu’aujourd’hui, même pour de nombreux taxa présen-
tant une relativement forte capacité de dispersion, des
groupes d’espèces au niveau régional sont largement sé-
parés entre les principaux bassins des hémisphères Nord et
ud par les eaux chaudes équatoriales, formant ainsi une
barrière naturelle vis à vis des espèces d’origine tempérée
et d’eaux froides de ces deux hémisphères et les masses
terrestres limitant la dispersion Est-Ouest. au-delà des bar-
rières physiques, les principaux déterminants naturels qui
contribuent à façonner la biodiversité sont la profondeur
(résultant de processus tectonique et climatique) et la tem-
pérature (fournissant énergie et la concentration en O2).

Échelle historique

Le projet du « Census of Marine Life » a développé une
action intitulée « Histoire des populations animales ma-
rines » (« HMAP ») ayant pour objectif d’améliorer la
compréhension de la dynamique des écosystèmes, tout
particulièrement au regard des changements d’abon-
dance des stocks sur le long terme, les impacts écolo-
giques des pêcheries à grande échelle causés par
l’homme et le rôle des ressources marines dans le dé-
veloppement historique de la société humaine. Le projet

LES ESPÈCES LESSEPSIENNES

L’ouverture du Canal de Suez en 1869 a permis de nombreux échanges d’espèces de la mer Rouge et de Médi-
terranée. Les flux ne sont pas symétriques avec plus d ‘espèces migrant de la mer Rouge vers la Méditerranée
que l’inverse. Ceci est principalement du aux différences de salinité, de faibles courants, et une mer Rouge d’une
hauteur supplémentaire de 1,20 m. Les espèces invasives, dénommées espèces migrantes lessepsiennes (Por,
1978), sont des animaux se déplaçant librement, et traversant le canal par la nage (catégorie 1), ou en associa-
tion avec des transports (e.g., bateaux ; catégorie 3). Depuis 1869, plusieurs centaines d’espèces se sont établies
de façon permanente dans la partie est de la Méditerranée de telle sorte qu’une nouvelle province biogéogra-
phique « lessepsienne » a été définie. Plusieurs poissons (Mavruk et Avsar, 2008), polychètes, mollusques, formes
planctoniques (Belmonte et Potenza, 2001) participent à cette nouvelle province biogéographique. Le processus
de migration est toujours en cours. La première espèce de céphalopode fut détectée en 2002 (Lefkaditou et al.,
2009), et le taux actuel est de l’ordre de cinq à dix espèces nouvelles par an.
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« HMAP » s’appuie sur une équipe de recherche compo-
sée d’écologues, de biologistes marins, d’historiens,
d’anthropologues, de paléo-écologues et paléo-océano-
graphes. Ces équipes analysent les séries de données is-
sues de différentes sources uniques, dont les pêcheries
coloniales et celles issues des monastères, les statis-
tiques de pêcheries modernes, les enregistrements des
bateaux, les documents fiscaux, les carottes sédimen-
taires, et autres données environnementales, pour iden-
tifier les changements de populations spécifiques au
cours de l’histoire. Quatre cas d’études se focalisent sur
quelques espèces d’importance commerciale ou habitats
et des changements de biodi-
versité : 

�� golfe du Maine, Grands
Bancs de Nouvelle-Écosse, pê-
cheries de morue du Groën-
land,
� pêcheries du plateau conti-
nental et des marges en Aus-
tralie du sud est, pêcheries de
Nouvelle-Zélande,
� pêcheries de hareng russe et
norvégien, pêcheries de sau-
mon et de morue et chasse du
morse atlantique,
� pêcheries de clupéidés sur le
plateau d’Afrique de l’Ouest, un
système de courant continen-
tal,
� pêcheries multinationales de
morue, hareng et de plies dans
les mers de Norvège, du Nord
et Baltique,
��Pêcheries de baleine à
l’échelle mondiale,
� impact de la pêche des top
prédateurs dans les commu-
nautés des mers des Caraïbes.

Effets en cascades

Les activités de pêche altèrent
fondamentalement les écosystèmes marins côtiers pour
chaque période culturelle analysée par Jackson et al.
(2003): la structure et les fonctions des écosystèmes ont
été modifiées dès le début de la période aborigène et
des stades coloniaux, bien qu’une accélération se pro-
duise pendant la période moderne en magnitude, am-
plitude des changements et dans la diversité des

processus responsables de ces changements. Les pre-
mières modifications ont accru la sensibilité des écosys-
tèmes côtiers marins aux perturbations successives,
pré conditionnant l’effondrement des écosystèmes en
cours. Cette accélération de pertes de populations et
d’espèces dans les écosystèmes marins a généré des
conséquences imprévues. Les pertes de biodiversité af-
fectent les services écosystémiques aux différentes
échelles spatio-temporelles. 

Globalement, les effondrements de ressources exploitées
s’accroissent alors que le potentiel de récupération décroît

Figure 22
Chaîne alimentaire côtière simplifiée montrant les change-
ments importants dans certaines interactions “top-down” dus
aux activités de pêche : situation antérieure (côté gauche) et
conséquente (côté droit) aux activités de pêche. (A et B) forêts
sous-marine d’algues géantes en Alaska et Californie du Sud,
(boîte gauche), et dans le Golfe du Maine (boîte droite). (C et D)
Récifs coralliens tropicaux et herbiers marins (E and F)
(d’après Jackson et al., 2003)
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exponentiellement avec la biodiversité déclinante (Worm et
al., 2006). La disparition écologique de niveaux trophiques
entiers rend les écosystèmes plus vulnérables aux autres
perturbations naturelles et anthropiques telles que la
charge en nutriments, l’eutrophisation, les hypoxies, les
maladies, les tempêtes et le changement climatique. En
utilisant les données paléo-écologiques, archéologiques et
historiques, Jackson et al. (2001) ont évalué les change-
ments qui apparaissent d’un point de vue structurel et fonc-
tionnel au niveau des récifs coralliens, des écosystèmes
côtiers et estuariens au cours des derniers siècles.
Plusieurs espèces de mammifères marins ou de larges es-
pèces (e.g., baleines, phoques, dugongs et lamantins,
loutres de mer, crocodiles, tortues marines, poissons
voiliers, requins) sont maintenant fonctionnellement
éteintes ou sont devenues rares dans de nombreux secteurs
provoquant des changements drastiques au niveau des
écosystèmes (fig. 22).

Selon les conclusions de cette étude rétrospective, l’ex-
tinction écologique résultant d’une surexploitation
précède toutes les perturbations anthropiques causées
aux écosystèmes côtiers, incluant les pollutions, la
dégradation de la qualité de l’eau et les changements cli-
matiques anthropiques (fig. 23). 

Les pêcheries tendent à enlever les plus grands poissons, à
vitesse de croissance lente et une transition graduelle dans
les débarquements et les écosystèmes s’est produite de-
puis les années 1950, d’espèces à longue durée de vie, haut
niveau trophique, poissons piscivores de fond, vers des es-
pèces de poissons pélagiques planctonivores de faible ni-
veau trophique, à durée de vie courte. Ce processus intitulé
« pêcher vers le bas » - « fishing down marine ecosys-
tems » - est pervers pour le fonctionnement des écosys-
tèmes marins (fig 24 ; Pauly et al., 1998). Les abondances
historiques de grandes espèces prédatrices furent beau-
coup plus importantes de façon comparée à la situation ac-

tuelle ; et de nos jours, les poissons prédateurs sont à un ni-
veau d’abondance faible à extrêmement faible (Myers et
Worm, 2003; Baum et al., 2003). 

Les cascades trophiques apparaissent lorsque les pré-
dateurs dans une chaîne trophique suppriment l’abon-
dance de leur proies, relâchant ainsi la pression de
prédation sur l’échelon trophique suivant (fig. 25). Les
cascades trophiques sont  importantes pour comprendre
les effets de réduction des top prédateurs des chaînes
trophiques, comme l’homme l’a réalisé  dans de nom-
breuses situations par les activités de pêche. 

La réduction des top prédateurs dans les écosystèmes
peut se traduire par des effets en cascade au travers
des différents niveaux trophiques, restructurant com-

Figure 23
Successions des perturbations anthropiques

d’un point de vue historique
affectant les écosystèmes côtiers.

Les pêcheries (premier niveau)
précèdent systématiquement

les autres perturbations humaines
dans les écosystèmes côtiers et récifs coralliens

(d’après Jackson et al., 2003).

Figure 24
Évolution des écosystèmes marins dans un contexte de surex-
ploitation: une transition graduelle est observée dans ces éco-
systèmes d’espèces à longue durée de vie, et de haut niveau
trophique – poissons piscivores de fond vers des espèces pé-
lagiques à faible durée de vie, de bas niveau trophique consom-
mant des invertébrés et du plancton. Un processus appelé
“pêcher vers le bas” qui impacte fortement la biodiversité ma-

rine (Pauly et al., 1998).
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plètement la chaîne alimentaire. Les écosystèmes ma-
rins sont alors dominés par des espèces de poissons
pélagiques de petite taille présentant des taux de re-
nouvellement élevés et situés à des niveaux trophiques
bas (e.g., poissons pélagiques, crevettes, poulpes).
Suite à l’effondrement des populations de morues et la
réduction des poissons prédateurs de grande taille en
Nouvelle-Écosse dans les années 1990, les harengs,
capelans, crevettes et crabes devinrent abondants et
les autres composantes des écosystèmes marins, dont
les phoques et le phytoplancton, changèrent également
d’abondance (Frank et al., 2005). En Afrique de l’Ouest,
l’explosion démographique de poulpes est considérée
comme résultant de la surexploitation des poissons
« groupers ». En 2007, Myers et al. (2007) analysent la
réduction de l’abondance de l’ensemble des onze
grands requins en Atlantique Nord-Ouest, qui consom-
ment d’autres élasmobranches (e.g., raies et petites
requins). Ils décrivent un effondrement au cours de
trente-cinq dernières années : de 87 à 99 % de ces re-
quins, tandis que douze des quatorze proies montrent
un accroissement dans les écosystèmes côtiers d’At-

lantique Nord-Ouest. Les effets de la restructuration
de cette communauté sont en cascade vers le bas, de
la raie Rhinoptère, dont l’augmentation de prédation
sur sa proie (pétoncle) fut suffisante pour stopper une
pêcherie centenaire : les débarquements chutèrent de
840 000 tonnes à 300 en quelques années. De telles
modifications dans la structure des communautés ma-
rines peuvent avoir des conséquences directes sur
l’état économique des pêcheries qui en dépendent. À
titre d’exemple, l’accroissement de la proportion de
captures d’espèces à faible valeur économique dans le
nord-est Atlantique a contribué au recul sur le long
terme des chiffres d’affaires de ces flottes de pêche
(Steinmetz et al., 2008).   

La mer Noire était considérée comme en bon état et do-
minée par divers prédateurs marins jusqu’à la fin du
XXème siècle, où elle subit les impacts anthropiques
comme la surpêche, l’eutrophisation et des invasions bio-
logiques par des espèces exotiques. Des dérèglements
majeurs furent détectés, corrélés à la réduction des top
prédateurs et l’explosion démographique d’une méduse
exotique, Mnemiopsis leidyi, se traduisant par un effet en
cascade trophique appauvrissant la productivité de l’éco-
système (Daskalov et al., 2007). Ces tendances sont une
source d’appauvrissement fonctionnel et d’une perte de
services écosystémiques, au-delà de seul problème des
pêcheries. Ceci a permis l’identification indirecte des
changements dans les services d’approvisionnement, de
régulation mais également culturels fournis par la biodi-
versité marine. 

Le rôle de la biodiversité est crucial pour la stabilité des
chaînes trophiques marines, comme l’illustre la dyna-
mique des effets en cascade dans l’environnement
marin. Les changements rapides se déroulant dans les
écosystèmes mettent en évidence l’importance de pro-
téger la biodiversité fonctionnelle, en particulier dans
les hauts niveaux trophiques (top prédateurs), du fait de
leur rôle de régulateur les niveaux trophiques inférieurs
et en préservant la productivité globale des écosys-
tèmes marins.

ÉÉvolution des pêcheries et des autres usages
des écosystèmes marins

Du fait du développement rapide des techniques de pêche et
des capacités des flottes, des augmentations rapides signi-
ficatives de l’expansion géographique des exploitations, du
commerce international de produits issus de poissons, de la
production globale des pêcheries marines sont notées à

Figure 25
Contrôle « top-down » d’une chaîne trophique simplifiée à qua-
tre niveaux d’un écosystème marin. La taille décroissante des
populations de top prédateurs induit une réduction de la pré-
dation sur les proies qui en retour provoque une augmentation
de l’abondance du poisson « proie ». L’augmentation de la
pression de prédation par le poisson « proie » sur  le zoo-
plancton conduit à une décroissance de la taille de la popula-
tion de zooplancton. La réduction de l’abondance du
zooplancton réduit la pression de consommation du phyto-
plancton, qui devient par conséquent plus abondante (le fac-
teur de contrôle est la ligne rouge et les réponses sont en bleu)
(d’après Cury et al., 2003)
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partir des années 1950, jusqu’à atteindre un maximum des
débarquements au début des années 1990 (Garcia et al.,
2005). Les débarquements de pêche à l’échelle mondiale
ont augmenté approximativement d’un facteur 5 depuis
1950 pour atteindre un plateau de l’ordre de environ 80 mil-
lions de tonnes à la fin des années 19807. En analysant plus
finement les détails des captures, on doit noter que la part
des pêcheries de larges espèces démersales a diminué de
23 à 10 % des captures depuis 1950. De tels changements
dans la structure des débarquements de pêche impactent
également leur valeur totale, dans la mesure où la part des
espèces de moindre valeur commerciale devient prépondé-
rante (Steintmetz et al., 2008).

Pour les stocks de poissons faisant l’objet d’évaluation, le
pourcentage de stocks effondrés s’est accru au cours du
temps, pour atteindre 14 % en 2007, là où la biomasse des
stocks effondrés représente moins de 10 % des stocks ori-
ginaux en absence de pêche (Worm et al., 2009). Au-delà
du fait que les tonnages débarqués sont pratiquement res-
tés inchangés pendant deux décennies, les signalements
de surexploitation de stocks d’espèces d’importance com-
merciale se sont multipliés. Malgré les crises et les
conflits associés à ces tendances et les efforts déployés
pour réguler cette activité, les capacités de pêche excè-
dent toujours de nos jours considérablement les potentia-
lités en ressources. Ceci est vrai en Europe, malgré une
réduction de la flotte de pêche et de l’emploi dans ce sec-
teur depuis les années 1940. Ceci pose la question de la
viabilité des systèmes d’exploitation, d’un point de vue de
la ressource et des communautés humaines qui en dé-
pendent, mais également de la capacité des écosystèmes
marins à faire face au niveau actuel d’effort de pêche. 

Ce problème est d’autant plus urgent à solutionner que
le poisson représente une source de protéines signifi-
cative pour l’humanité. La consommation globale des
produits de la mer a doublé depuis le début des années
1970 du fait de facteurs tels que la croissance de la po-
pulation, un pouvoir d’achat amélioré et le développe-
ment de centres urbains, tendance qui devrait durer
(Delgado et al., 2003).

Par ailleurs, une proportion accrue des produits de la
pêche est utilisée pour la production de nourriture pour
l’aquaculture qui se développe rapidement au niveau in-
ternational en réponse au déficit croissant de produits
obtenus par pêche et la demande également croissante
en produits de la mer (FAO, 2006).

En plus de la production de poissons, d’autres activités
accroissent les pressions sur les écosystèmes marins
(e.g., industries exploitant les ressources énergétiques

et minières, le transport maritime, les déchets issus
d’activités terrestre, l’urbanisation côtière, l’aquaculture,
les activités de loisirs). Ces pressions peuvent avoir des
impacts directs sur la biodiversité via la compétition
créée pour l’accès à la ressource, et/ou des zones cô-
tières, et un impact indirect via les effets sur la structure
et le fonctionnement des écosystèmes marins, aussi bien
que sur la qualité des eaux (e.g., contaminations chi-
miques et microbiologiques de différentes sources).

Globalement, le manque de contrôle des usages du mi-
lieu marin par l’homme et des bénéfices pour la société
qui en sont issus est clairement identifié. Ceci empêche
les analyses des changements de ces usages et des
changements associés en termes de qualité des écosys-
tèmes et de bien-être pour l’homme à la fois dans le
temps et l’espace. Dans certains cas, ceci est dû à l’ab-
sence totale d’observations collectées autrement que de
façon anecdotique. Dans d’autres cas, bien que des in-
formations soient disponibles, e.g. via les statistiques na-
tionales, les échelles utilisées pour ces collectes
d’information ne sont pas celles auxquelles ces activités
interagissent avec les processus d’écosystèmes. Ceci
rend les développements de corrélations entre les chan-
gements des caractéristiques des écosystèmes et les
changements induits de bien-être très difficiles à dé-
montrer. Dans la plupart des cas, les informations col-
lectées sont fragmentées en termes de thématiques et
de secteurs. Par ailleurs, ces jeux de données ne sont pas
nécessairement accessibles, d’un point de vue pratique,
aux chercheurs pour leurs travaux. 

SSéries temporelles dédiées

Les inquiétudes de la société concernant les impacts poten-
tiels du changement climatique récent se sont traduites par
un intérêt renouvelé d’une surveillance écologique sur le
long terme des grands écosystèmes. Les écologues se dé-
battent pour maintenir ou activer des systèmes/stations de
surveillance sur le long terme et disposer des informations
nécessaires à la validation des modèles prédictifs. D’un point
de vue temporel, les écosystèmes marins sont impactés par
des influences annuelle, inter annuelle, et à caractère pluri-
décennal qui introduisent une variabilité significative dans
les caractéristiques telles que les températures des eaux de
surface (« SST »), intensité des tempêtes, les variables for-
çantes atmosphériques à grande échelle, les processus
d’advection, de stratification, de transport horizontal et ver-
tical et des processus écologiques dynamiques. D’un point
de vue trophique, les chaînes alimentaires des écosystèmes
marins sont dynamiques et répondent de façon non linéaire
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aux changements climatique, anthropique et écologique
(Link, 2002). L’espace et le temps représentent des dimen-
sions pratiques pour classer les phénomènes naturels, al-
lant de la migration diurne du zooplancton, aux impacts
saisonniers des cyclones, aux changements climatiques du
quaternaire, aux extinctions massives enregistrées dans les
données géologiques. Mais, de façon surprenante, très peu
de séries écologiques sont disponibles sur le long terme,
même pour des eaux côtières peu profondes. Les meilleures
séries portent sur les enregistrements en continu du planc-
ton d’Atlantique Nord (« CPR » ; Richardson and Schoeman,
2004) et du Nord-Est Pacifique (Roemmich and McGowan,
1995), qui sont effectués respectivement depuis quatre-
vingts ans (CPR) et plus de cinquante ans (NEP) et qui dé-
montrent des tendances corrélées aux récents
changements climatiques. Les suivis CPR fournissent des
informations de base et sur le long terme, des répartitions,
abondances et diversités du phyto- et zooplancton en sub-
surface. Partout où cela est possible, l’ensemble des mé-
thodes d’échantillonnage et d’analyse des échantillons n’a
pas changé, afin de maintenir une cohérence de la série
temporelle. Plus de 900 publications sont issues des résul-
tats de la surveillance CPR (Reid et al., 2003). Plus récem-
ment, cette surveillance est devenue partie intégrante du
système d’observation mondial des océans (« Global Ocean
Observation System » - GOOS). Au niveau de l’Ifremer, un ré-
seau de surveillance pluri annuel du phytoplancton toxique
(Réphy) est mené depuis 1984 le long des côtes françaises
afin de détecter les efflorescences phytoplanctoniques
toxiques (« HABs ») pour des raisons de santé publique.

�� Pêcheries
Clairement, les fluctuations d’exploitation de populations
de poissons peuvent être modifiées à la fois par des va-
riables environnementales forçantes et par la mortalité
par pêche ; ces facteurs sont par ailleurs  imbriqués dans
les résultats des statistiques de pêche. Du point de vue
des gestionnaires des pêches et de la conservation des
ressources, il apparaît important de déterminer les ef-
fets de la pêche sur les populations de poissons et les
communautés dans le contexte d’un environnement
changeant. Cette vision est une composante essentielle
de l’approche par écosystème pour les gestionnaires des
pêcheries qui est devenue progressivement le standard
requis pour la gestion halieutique ; en d’autres termes,
afin de fonder les décisions de gestion non seulement sur
l’état des populations de poissons, mais aussi en fonction
de l’écosystème. La quasi totalité des pêcheries et des
stations de biologie marine des côtes européennes
conduisent ou ont conduit une surveillance pour estimer

localement l’abondance d’espèces de poissons. Certaines
de ces données sont détenues par le CIEM, mais plu-
sieurs autres séries de données existent également (e.g.,
celles utilisées pour la surveillance côtière et qui ne font
pas de contribution directe à la gestion des stocks ha-
lieutiques, ou bien encore celles qui sont issues de pays
non membres du CIEM). Par exemple, Klyashtorin et al.
(2009) ont étudié les changements sur le long terme du
hareng à ponte printanière d’Atlantique et des stocks
commerciaux de morue de l’Arctique Nord-Est à partir
d’une série temporelle de cent ans d’observations. Ils dé-
montrent que les fluctuations à échéance de cinquante-
soixante-dix ans sont synchrones avec les fluctuations
des indices climatiques. Le modèle stochastique proposé
permet de prédire les tendances probables pour les vingt
à trente années à venir des indices basiques climatiques
et des populations des principales espèces commer-
ciales.

� Pour des ééccoossyyssttèèmmeess  nnoonn--ppééllaaggiiqquueess, très peu de
choses sont connues sur des échelles de cinquante à cent
ans. Les surfaces échantillonnées sont évidemment bien
plus petites et les séries temporelles benthiques concer-
nent en général des informations locales ou régionales.
La plus longue série temporelle concerne des échan-
tillonnages de communautés benthiques en zone sédi-
mentaire «meuble» en zone côtière et de faible
profondeur couvrent des périodes plus courtes, par
exemple de trente-six ans en mer du Nord, au large des
côtes du Northumberland  (Frid et al., 2008). 

Les halieutes ont collecté des données quantitatives sur
le benthos de certaines zones depuis les années 1920 et
des informations qualitatives peuvent être exploitées à
partir des sources historiques couvrant des échelles de
temps centenaires (e.g., Jackson et al., 2001; Holm, 2003;
Robinson and Frid, 2008). Cependant, la majorité des
études en eaux peu profondes concernent des périodes
de l’ordre de la décennie, où l’influence du climat est dif-
ficile à extraire d’autres facteurs tel que le processus cli-
matique reliant El Niño et l’oscillation australe (ENSO),
ou des variations stochastiques en productions nouvelles
et en apports alimentaires. Même pour des variables ma-
jeures, telle que la productivité globale des océans, on
dispose d’environ 10 ans d’analyse d’images satellitaires
(Behrenfeld et al., 2006).

Au niveau français, le réseau de surveillance REBENT se
focalise sur différentes biocénoses (e.g., herbiers marins
intertidaux, gisements de maërl, récifs de vers marins,
des habitats rocheux) afin de détecter - d’un point de vue
quantitatif et qualitatif – les changements au niveau des
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communautés (échelle biennale) et afin de développer
une cartographie des habitats (http://www.rebent.org/).
Si environ 10 stations sont surveillées sur les côtes bre-
tonnes, ce réseau a pour objectif de se développer pour
atteindre une couverture nationale.

Historiquement, l’océan profond était considéré comme
un environnement relativement stable, protégé des dé-
terminants climatique et géologique qui influencent les
écosystèmes marins côtiers littoraux et terrestre. Ce
n’est que récemment qu’une surveillance sur le long
terme a commencé à révéler des tendances significatives
sur plusieurs sites expérimentaux profonds (Billett et al.,
2001; Smith et al., 2006). Les sédiments vaseux profonds
représentent l’habitat le plus largement répandu à la
surface solide du globe, occupant approximativement
96% du plancher océanique (Glover and Smith, 2003).
Avec une profondeur moyenne de l’ordre de 3800m, ce
sont également les habitats les moins accessibles. Par
exemple, la plaine abyssale de « Porcupine » (PAP) se
situe à 4850 m de profondeur dans l’Atlantique Nord –
Est. Ce site expérimental a été échantillonné de diffé-
rentes façons et à fréquence variable sur une période de
plus de 15 ans. La série de données la plus complète
concerne les invertébrés de la mégafaune (1989-2005) et
les poissons (1977-1989 et 1997-2002) échantillonnés au
moyen d’un chalut de fond « semi-balloon otter trawl ».
L’abondance de la mégafaune s’est accrue d’un facteur 3
de 1989 à 2002 et des changements majeurs dans la com-
position spécifique sont apparus. Ces séries temporelles
suggèrent que les changements à l’échelle de la décen-
nie sont apparus parmi la faune endogée de foramini-
fères du site PAP, de façon plus ou moins concomitante
à ceux de la mégafaune, aussi bien que les indications
d’événements de plus courte durée sont corrélés aux ap-
ports ponctuels phyto-détritiques saisonniers.

Bien que les écosystèmes des grands fonds – suinte-
ments et sites hydrothermaux – soient directement in-
fluencés par différents processus physico-chimiques
des habitats sédimentaires, leur faune partage une
évolution d’origine récente (Little and Vrijenhoek, 2003)
démontrant qu’ils sont probablement sous des
contraintes physiologiques et métaboliques com-
munes. De nouvelles informations émergent sur les
changements à long terme au niveau des sources hy-
drothermales, démontrant combien la dynamique géo-
logique influence la biologie au cours d’échelles
décennales (Sarrazin et al., 1997). En général, les don-
nées de séries temporelles sont issues de campagnes
océanographiques initiées en réponse à des éruptions
majeures (e.g., l’éruption de 1991 à 9°N), ou bien en-
core en rapprochant les données de plusieurs cam-
pagnes ponctuelles qui n’étaient pas à l’origine
conçues pour ces études temporelles. Dans la majo-
rité des cas, les données biologiques sont sous des for-
mats vidéos avec des prélèvements restreints afin de
ne pas impacter les communautés observées. Douze
sites hydrothermaux ont été identifiés comme ayant de
longues séries temporelles d’intérêt (à ce jour, les
champs hydrothermaux les mieux documentés sont
9°N/EPR et Lucky Strike/MAR). Les suivis répétés sur
les sites de suintements froids sont rares (principale-
ment localisés sur  le site “Haakon Mosby »  dans la
zone arctique de la marge scandinave), ou sont encore
non publiés, et seulmeent des déductions sont souvent
effectuées pour ce qui concerne la biologie de ces suin-
tements froids. Pour les écosystèmes chimiosynthé-
tiques d’origine biologique (e.g., carcasses de
baleines), les séries temporelles sont disponibles à
partir de sites expérimentaux situés dans le Pacifique
Nord Est et dans les fjords de la côte ouest suédoise.
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MModèles conceptuels

Les pressions environnementales et anthropiques modi-
fient les caractéristiques de la biodiversité,  impliquant
les options de gestion à controler ou à compenser celles
ci afin d’atteindre les objectifs d’exploitation et de pré-
servation. Les modalités de gestion sont restreintes à des
modifications des pressions anthropiques à des échelles
annuelle ou décennale. Cependant ces décisions de ges-
tion doivent être mieux renseignées en ce qui concerne
les pressions environnementales et les interactions ma-
jeures entre les pressions anthropiques et environne-
mentales. Un des modèles conceptuels qui peut être
utilisé dans la caractérisation de ces relations est celui
initialement proposé par l’OCDE (1997, 1999) basé sur la
trame « Pression, état, réponse » (PSR), considérant les
pressions anthropiques, l’état de la biodiversité et la ré-
ponse de gestion. 

Le modèle « PSR » se fonde sur la reconnaissance que
l’homme exerce des pressions sur l’environnement qui se
traduisent par un changement d’état. Si ce changement
d’état est contraire aux objectifs sociétaux, alors la société
réagit en développant des modalités de gestion portant soit
sur l’environnement ou sur des approches réglementai-
res socio-économiques, qui ont pour objectifs de prévenir,
réduire ou compenser les pressions et atteindre les états
désirés. La mise en oeuvre de la trame « PSR » nécessite
une base évidente de connaissances qui puisse permettre
d’établir des corrélations entre « pression » et « état » afin
de surveiller celui-ci en relation avec les objectifs de ges-
tion et prévoir comment la réponse de gestion modifie les
pressions et donc, en retour, l’état (fig. 26, 27, 28). Les re-
lations entre « PSR » ne sont pas nécessairement cons-
tantes au cours du temps, compte tenu des changements
des déterminants environnementaux et socio-économi-
ques sous jacents aux pressions (Levrel et al., 2009). Bien
que la trame PSR soit utilisée ici, des trames plus com-
plexes ont été développées comme l’approche « DPSIR »
(« drivers», « pressure », « stat », « impac », « res-
ponse »), qui intègre de façon supplémentaire les déter-
minants et les impacts. Dans celui-ci, les déterminants
anthropiques (D), tels que la demande alimentaire condi-
tionnée par la croissance de la population humaine, exer-
cent une pression (P) sur l’environnement à travers, par
exemple, des pressions de pêche plus fortes, changeant

ainsi le statut en biodiversité (S) par l’extraction ou la ré-
duction de l’abondance des espèces de poissons les plus
vulnérables. Ces changements d’état ont des impacts (I)
sur la société, tels que l’échec d’atteindre les objectifs dé-
finis par le sommet mondial sur le développement dura-
ble. La réponse de la société (R) à cette situation vise à
contrôler les pressions et les déterminants. Cette ap-
proche intégrée a été adoptée par l’Agence européenne de
l’environnement (AEE) pour sa production de rapports
(e.g., État de l’environnement européen) (EEA, 2006). Ce-
pendant le fonctionnement sous-jacent de cette approche
ne diffère pas fondamentalement du modèle « PSR ». L’ef-
ficacité d’une telle approche est conditionnée par la capa-
cité à mesurer les pressions, l’état, et les réponses et, de
fait, à comprendre les relations entre elles. Comprendre
comment les pressions anthropiques modifient l’état et
comment les modalités de gestion modifient les pressions,
est la seule voie permettant aux gestionnaires de modifier
la biodiversité pour atteindre les objectifs sociétaux. L’ana-
lyse de l’ « état » sera focalisée sur l’inventaire de la bio-
diversité existante, sur sa localisation et sur le
développement des outils et des méthodes de mesure né-
cessaires à sa description. Ceci souligne à nouveau le be-
soin de comprendre comment les processus écologiques

CONCEPTUALISATION DE LA BIODIVERSITE

Figure 26
Relations entre « pression », « état »” et « réponse ». L’état de
la biodiversité est une conséquence des processus écologi-
ques, d’évolution et des pressions environnementales et anth-
ropiques. Le statut de la biodiversité (S) est surveillé afin
d’évaluer les progrès en lien avec les objectifs de gestion ; et
la différence entre un “état “ espéré (les objectifs) et la situa-
tion réelle, influence les réponses adoptées de gestion. Une
réponse, en fait typiquement une modalité de gestion, est prise
pour modifier les pressions et donc au final l’état.
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et d’évolution ont façonné la biodiversité d’un point de vue
spatio-temporel et le besoin de recherches pour quanti-
fier comment les tendances de biodiversité influencent les
fonctions et la production de services écosystémiques. 

Ainsi, du point de vue d’un modèle « DPSIR », la plupart
des modèles écologiques fournissent des informations
relatives à l’« état » et aux « impacts » (fig. 29 ; voir syn-
thèse, Klok et al. 2009). Objectivement, ces modèles éco-
logiques doivent être en mesure de recevoir les
« entrées » issues des modèles de pression et de fournir
des simulations utiles pour les modèles de réponses uti-
lisés dans le cadre de la trame « DPSIR ». Une classifi-
cation des modèles a été proposée par Klok et al. (2009)
basée sur leur niveau d’intrégration biologique et leur ré-
solution spatiale (fig. 29).

Les analyses de pression doivent préciser comment la
biodiversité, ses fonctions et les services issus de celle
ci vont répondre aux pressions anthropiques, tout en
considérant les interactions avec l’environnement et les
évolutions futures envisagées des pressions. Les ana-
lyses des réponses vont se focaliser sur l’évaluation des
performances des systèmes de gestion pour atteindre les
objectifs sociétaux tels que la préservation de la biodi-
versité et le développement des méthodes nécessaires
au suivi des performances de de gestion. Dans la mesure
où la gestion de la biodiversité se résume à la gestion des
pressions anthropiques, l’analyse des réponses doit in-
clure logiquement une composante socio-économique si-
gnificative pour comprendre comment les hommes sont
impactés et répondent aux modalités de gestion.

Une gamme très large de pressions anthropiques peut
modifier la biodiversité (tab. 5). Ces pressions peuvent
agir de façon antagoniste, additionnelle ou encore syner-

gique pour la modifier. Si la trame conceptuelle « PSR »
est une approche simple et utile, la conceptualisation des
liens entre « pression » et « état » peut être complexe.
Des réponses multiples peuvent ainsi être nécessaires
pour modifier l’» état ». De façon similaire, une pression
peut impacter différents aspects de l’état de la biodiver-
sité (fig. 27).

Les options de gestion qui peuvent être utilisées pour
modifier les pressions dans l’environnement marin peu-
vent être présentées selon les catégories suivantes :

� les contrôles d’entrée: les mesures de gestion qui per-
mettent le contrôle de la quantité d’activité humaine permise,

Tableau 5
Pressions influençant la biodiversité. Basé à partir du ta-

bleau n°2 (EC, 2008)

� Pertes physiques: lissage et colmatage

� Dommages physiques: sédimentation, abrasion et
extraction

� Perturbations physiques: bruit sous-marin, macro-
déchets 

� Interférences avec des processus hydrologiques:
changements de régime thermique et salin

� Contamination par des substances dangereuses:
composés synthétiques et non synthétiques, substan-
ces radioactives

� Niveau de nutriments et enrichissement de matière
organique

� Perturbations biologiques: pathogènes, introduc-
tions d’espèces invasives, exploitation

Figure 27
Exemples des relations potentielles

liant les pressions anthropiques
et l’état de la biodiversité

(e.g. pour différentes communautés)
et les réponses de gestion
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�� les contrôles de sortie: les modalités de gestion qui
contrôlent le degré de perturbation autorisé,

� les méthodes de contrôle spatio-temporel: modalités
de gestion qui permettent de définir où et quand les acti-
vités perturbantes sont autorisées,

� les mesures permettant une coordination de gestion:
les outils pour garantir une coordination,

� des mesures économiques incitatives: des mesures
de gestion qui apportent un bénéfice économique aux uti-
lisateurs de la biodiversité quand ils modifient leurs pres-
sions pour faciliter l’atteinte des objectifs,

� des mesures de compensation et de remédiation,

� la communication, les implications des partenaires et
l’accroissement de l’éveil du public (ICES 2005, EC 2008)

Les indicateurs de « pressions-état-réponses » permet-
tent d‘évaluer les pressions pour lesquelles les activités
humaines s’exercent sur la biodiversité et d’identifier les
réponses sociales qui peuvent compenser les effets né-
gatifs de ces pressions8 (fig. 28). Ces indicateurs furent
élaborés par l’Organisation de coopération et de déve-
loppement économiques (OCDE) au cours des années
1990 (OECD, 1994; Lehtonen, 2002). Actuellement, les in-
dicateurs PSR jouent un rôle dans le domaine des indi-
cateurs d’interactions. Ils ont inspiré les indicateurs des
déterminants « pressions-état-impacts-réponses » de
l’Agence européenne de l’environnement (EEA, 2003), les
indicateurs des déterminants « état-réponses » de la
Commission pour le développement durable (CSD, 2001)
et l’utilisation des indicateurs « pressions-état-
réponses » de la convention Diversité biologique (UNEP,
2003). Ces indicateurs représentent la trame de réfé-

rence dominante pour illustrer les interactions société-
nature. Les indicateurs PSR fournissent effectivement un
outil simple et utile pour formaliser les problèmes envi-
ronnementaux du fait de sa structure intuitive, la pres-
sion anthropique sur l’environnement et réponses
politiques pour adopter des solutions. Cependant, des cri-
tiques ont souligné les limites théoriques de cette trame
de fonctionnement depuis la première publication de
l’OCDE concernant ces indicateurs PSR (OECDE, 1994;
Hukkinen 2003; Wolfslehner and Vacik 2008). En particu-
lier, les difficultés associées à la définition des relations
de « cause à effet » entre les trois compartiments de la
structure PSR, suggérent qu’elle tend à trop simplifier
les interactions complexes « société-écologie ».  

C’est pour améliorer la compréhension des interdépen-
dances entre le développement humain et les objectifs
de protection que fut lancée, en juin 2001, l’ « évaluation
pour le millénaire » (« Millennium Ecosystem Assess-
ment ») par Kofi Annan. D’une durée de quatre ans, avec
une participation de 1 360 scientifiques originaires de 95
pays et un comité d’organisation indépendant de 80 per-
sonnes pour valider les résultats du programme de re-
cherche, son but était d’informer les gouvernements,
les organisations non gouvernementales, les scientifi-
ques et le grand public sur les changements des écos-
ystèmes et leurs effets sur le bien-être humain (MEA,
2003). Ce fut le premier programme à grande échelle
dont le but était l’intégration des aspects économiques,
écologiques et sociétaux dans la thématique de la pré-
servation de la biodiversité. L’originalité du MEA a ré-
sidé dans la proposition d’une perspective multi-échelle,
multi disciplinaire et intégrée, en soulignant les inter-
dépendances entre les volets socio-économiques et les

Figure 28
Présentation de la structure

du modèle « PSR »
et des données associées

(OECD, 2004
d’après Levrel et al, 2009).
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dynamiques écologiques (fig. 30). Ainsi il questionne sur
les liens entre les aspects de préservation et du déve-
loppement mais articule également les changements
globaux avec les tendances locales. Ainsi, la biodiver-
sité est ici considérée comme un soutien aux services
écosystémiques (approvisionnement, régulation, sup-

port et culturel). Le bénéfice de cette approche est de
permettre des compromis entre différents types de ser-
vices fournis. La structure logique du MEA est divisée
en quatre « boîtes » associées par des interactions. Les
services écosystémiques sont divisés en quatre catégo-
ries: services de maintien qui font référence aux pro-

cessus élémentaires sans
lesquels la dynamique du vi-
vant n’aurait pas lieu, des ser-
vices d’approvisionnement qui
sont en lien direct avec l’utili-
sation des ressources vivan-
tes, les services de régulation
qui garantissent le bon fonc-
tionnement des écosystèmes
et les services culturels qui
ont un rôle social. Le « bien-
être » est défini comme “l’op-
portunité d’être en mesure de
réaliser ce que l’individu valo-
rise au niveau de l’ « être » et
du « faire ». C’est la phrase
que l’UNDP mentionne lors-
qu’il parle de développement
humain. Cette notion de déve-
loppement humain est diffé-
rente d’une vision utilitariste
traditionnellement adoptée
par la Banque mondiale (défi-
nition des niveaux de bien-
être à partir des revenus). Les
forces directrices directes
font référence aux éléments
induisant des changements
sans équivoque dans les pro-
cessus écosystémiques. Ce
sont, en particulier, le chan-
gement global, les destruc-
tions d’habitat, les espèces
invasives, la surexploitaiton
des ressources et les pollu-
tions. Les forces indirectes
correspondent aux éléments
qui ont des effets plus ou
moins diffus sur les forces di-
rectes. Ce sont, dans le cadre
du MEA, les paramètres éco-
nomique, démographique,
culturel, socio-politique,
scientifique et technique.  

Figure 29 
Classification et caractéristiques des modèles écologiques proposées par Klok et al.
(2008). 

Modèles de distribution. Ils ont pour objectif de prédire la répartition spatiale d’une
espèce. Ces modèles sont typiquement basés sur des systèmes d’information géo-
graphique (SIG). Le compartiment benthique est souvent peu modélisé dans le dé-
tail, incluant généralement des processus globaux pour la dégradation
microbienne et le recyclage consécutif des nutriments.
Modèles de communautés. Ils incluent soit de nombreuses espèces et sont alors
restreints dans la dynamique inter-espèces (généralement des modèles tro-
phiques) ou restreignent le nombre d’espèces et sont alors particulièrement so-
lides à décrire les interactions dynamique entre les espèces (modèles de chaines
trophiques).
Modèles individuels. Les besoins en données sont très spécifiques aux espèces
modélisées. Ils considèrent les informations individuelles aussi bien que les don-
nées environnementales, e.g. qualité d’habitat; types; structures; ainsi que la ré-
partition spatiale des stress environnementaux.
Modèles de métapopulations. Ils prennent en compte la distribution spatiale dis-
jointe de plusieurs populations en les simulant sous forme d’un jeu de sous po-
pulations interactives. Le niveau d’intégration biologique peut couvrir les indices,
les espèces et les individus.
Modèles structurés biologiquement. Ces modèles attribuent des caractéris-
tiques démographiques ou des caractéristiques de vie à des classes uniques
d’individus de la population.

67



Le caractère intuitif de la trame structurelle du PSR a
permis de démocratiser ce modèle, en particulier des
économistes et des écologues, qui y voient un outil péda-
gogique efficace. Cependant, l’OCDE reconnaît que cette
trame est biaisée dans le sens où elle suggère que les
relations humaines et l’état de la biodiversité9 sont li-
néaires, ce qui sous estime la complexité des interac-
tions. C’est la raison pour laquelle il est possible
d’améliorer cette structure logique en ajoutant de nou-
veaux compartiments (fig. 31). Premièrement, de façon
similaire à la structure OCDE, la biodiversité doit être ca-
ractérisée avec des références à l’ « état » et à l’homme

en tant que source de changement à travers ses activités
« anthropiques ». Malgré tout, il peut être utile d’inclure
un nouveau compartiment décrivant les « services éco-
systémiques » fournis par les composants de la biodiver-
sité afin de souligner les interactions positives entre la
préservation de la biodiversité et le développement hu-
main. Les indicateurs de « réponse » se focalisent sur les
mesures que la société peut prendre pour ralentir l’éro-
sion de la biodiversité mais ne prennent pas en compte
les « capacités » de réponse des contributeurs. En fait,
les indicateurs de réponse soulèvent un problème fonda-
mental. Si ces indicateurs incorporent les meilleures ré-

Figure 30
The Millenium Ecosystem Assessment model
(Ssurce: MEA, 2005, pp. 13-14)

Figure 31 
Un modèle alternatif

combinant
l’approche du MEA

et l’approche
conceptuelle

« PSR »
(source: Levrel and
Bouamrane, 2008)
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ponses d’un point de vue des experts, alors nous dispo-
sons d’un outil normatif qui effectivement substitue une
volonté publique par une vision d’expert. Cependant, les
indicateurs de réponse sociale proposés par les organi-
sations de préservation de la biodiversité n’ont jamais été
testés par une discussion publique. De plus, lorsque l’on
questionne le public local concerné par ce problème, on
remarque que les réponses adoptées pour contrecarrer
l’érosion de la biodiversité varient très largement (Levrel
et Bouamran, 2008). Cette diversité de réponses permet
de souligner le caractère « politique » de cette catégorie
d’indicateurs. Les indicateurs de réponse peuvent être
utiles aux gestionnaires que s’il les connectent aux au-
tres indicateurs qui nous informent sur nos capacités in-
dividuelle et collective de réponse et également sur
l’efficacité de ces réponses. Les capacités de réponse in-
dividuelle sont directmeent corrélées au degré de dé-
pendance des populations aux ressources qu’elles
utilisent. Les capacités de réponse collective incluent
les « institutions » qui permettent aux populations locales
de prendre en charge la gestion des ressources dont ils
dépendent. Finalement, l’efficacité des réponses sera
largement une fonction de la légitimité du processus qui
le lie à l’adoption de ces mesures. Sur la base de ces dif-
férentes critiques, on peut proposer une nouvelle struc-
ture pour l’identification des indicateurs d’interactions
qui prennent en charge à la fois les indicateurs PSR et la
structure du MEA (fig. 31).

LLe modèle structurant ce rapport

La trame conceptuelle du « PSR » adoptée pour ce rap-
port propose d’adresser explicitement les interactions
anthropiques avec l’état de la biodiversité. Elle considère
que la gestion de la biodiversité est avant tout la gestion
des pressions qui s’exercent sur elle. Cependant, les re-
lations « PSR » doivent également être considérées dans
le contexte des processus écologiques et d’évolution qui
sous tendent l’état de la biodiversité impactée par les

pressions anthropiques. Par ailleurs, les pressions et les
réponses de gestion vont dépendre de l’environnement
qui finalement affecte et influence la société. En recon-
naissant ces interactions supplémentaires et la théma-
tique de recherche nécessaire pour pouvoir tenir compte
des ces interactions, on conçoit que le modèle « PSR »
soit englobé dans un contexte défini par la société et
l’environnement. Ainsi les relations entre “pressions” -
“état” et “réponses” seront directement dépendantes du
contexte et plusieurs besoins en priorités de recherche
devront se focaliser sur les façons dont ces liens entre
pressions-état-réponses peuvent être modifiés par l’en-
vironnement et la société.

Ceci souligne le besoin de développer des scénarios qui
permettent de considérer les relations « PSR » dans des
contextes de changements potentiels de la société et de
l’environnement. Le développement de scénarios doit
permettre de mieux évaluer et comprendre comment les
liens entre « PS » et « R » peuvent dépendre de déve-
loppements futurs incertains puisque les scénarios re-
présentent différentes visions du déroulement du futur.

Figure 32
Les relations définies dans le cadre de la trame conceptuelle
“PSR” sont toutes dépendantes de l’environnement et de la
société. 
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MMesure de la biodiversité au moyen
de la directive-cadre européenne
«Stratégie pour le milieu marin»
La directive-cadre sur la Stratégie pour le milieu marin
implique que la Commission européenne produise pour
juillet 2010 les standards méthodologiques et les cri-
tères pour développer une approche cohérente afin d’at-
teindre le « bon état écologique » (GES). Un groupe
d’experts CIEM-JRC a été chargé de proposer ces mé-
thodes et critères pour le descripteur n°1 « Biodiver-
sité »  (objectif : la diversité biologique doit être
maintenue). Sont considérées la qualité des habitats, la
distribution et l’abondance des espèces ainsi que les
conditions physiographiques, géographiques et clima-
tiques. L’une des premières tâche du groupe de travail
fut de définir les termes de référence du descripteur.
Pour le terme « diversité biologique », le groupe a utilisé
la définition fournie par la convention Diversité biolo-
gique (CBD, 1992) et le terme « maintien » a été consi-
déré comme : pas de perte supplémentaire de
biodiversité au sein des espèces, entre les espèces et
les habitats/communautés; et les écosystèmes - à des
échelles appropriées - devront être à un niveau écolo-
gique qui puisse permettre une restauration de la biodi-
versité et un maintien au dessus des limites auxquelles
les conditions intrinsèques le permettent, et avec un
usage durable des ressources. Par voie de consé-
quence, le GES est considéré comme atteint lorsqu’au-
cune perte supplémentaire de diversité de gènes,
d’espèces et d’habitats/communautés aux échelles ap-
propriées n’apparaît et lorsque les composantes dété-
riorées de la biodiversité peuvent être restaurées aux
niveaux sélectionnés – là où les conditions environne-
mentales intrinsèques le permettent.

Le groupe de travail a recommandé que les niveaux d’or-
ganisation écologique pour les évaluations de la biodi-
versité doivent considérer les états :

� des espèces (en incluant la variabilité intra-spécifique,
là où approprié),

� des habitats/communautés,

� du paysage,

� de l’écosystème.

De plus, les experts ont recommandé que la diversité bio-
logique doit être considérée dans les domaines suivants
et les groupes identifiés dans les annexes de la directive
initiale :

� les communautés benthiques prédominantes ainsi que
les types de colonne d’eau,

� les types d’habitats classés (sous la législation euro-
péenne ou des conventions internationales),

� les habitats de secteurs particuliers (e.g., soumis à
pression ou en zones protégées),

� les communautés biologiques associées aux habitats
benthiques prédominants et aux types de colonnes d’eau, 

� les poissons, mammifères marins, reptiles, oiseaux, 

� les autres espèces (sous régime communautaire ou
des conventions internationales),

� les espèces exotiques, non endémiques et les formes
génétiques disctinctes des espèces natives. 

La Commission européenne a utilisé les recommanda-
tions fournies par le groupe detTravail pour formaliser,
en mai 2010, un accord sur les outils et méthodes qui
seront utilisés pour atteindre le bon état écologique. Ce
processus a pour unique objectif de fournir ces critères
et méthodes ; les paramètres n’étant pas définis préci-
sément à un niveau de détails opérationnels. Par la
suite, la difficulté sera de définir les niveaux et objectifs
ciblés pour le bon état écologique. Ceci fournit des op-
portunités de recherche à l’Ifremer à la fois pour tra-
vailler sur la définition et la mise en place
opérationnelle des indicateurs, et pour identifier les
conséquences socio-économiques d’atteinte des objec-
tifs du « bon état écologique ». 

Par ailleurs, la Commission européenne a récemment
initié un dialogue sur les objectifs appropriés en matière
de biodiversité au-delà des objectifs de 2010 (EC, 2010).
Quatre options potentielles ont été proposées pour des
objectifs à 2020 :

� réduire significativement le taux de perte de biodiver-
sité et de services écosystémiques dans l’Union euro-
péenne pour 2020,

� arrêter les pertes de biodiversité et de services éco-
systémiques dans l’Union Européenne pour 2020 - le
même objectif que pour 2010 mais en attribuant plus de
temps pour l’atteindre,

MESURER LA BIODIVERSITÉ
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�� arrêter les pertes de biodiversité et de services éco-
systémiques dans l’Union européenne pour 2020 tout en
les restaurant dans la mesure du possible,
� arrêter les pertes de biodiversité et de services éco-
systémiques dans l’Union européenne pour 2020 tout en
les restaurant dans la mesure du possible et promouvoir
les contributions européennes pour prévenir des pertes
de biodiversité à une échelle globale. Clairement, quelle
que soit l’option finalement retenue, elle nécessitera le
développement d’indicateurs appropriés pour suivre
l’évolution de la biodiversité et des services écosysté-
miques.

Mesurer la diversité génétique 

Darwin (1896) fut le premier à considérer l’importance
de la génétique dans le maintien des populations natu-
relles. Bien que le domaine de la génétique de la pré-
servation, qui a pour objectif de conserver le potentiel
évolutif et le maintien des populations sauvages et
d’élevage, se soit constamment développé depuis cette
époque, il reste un besoin de démonstration empirique
de la relation entre la diversité génétique et les carac-
tères de « fitness » tels que la viabilité et la fertilité. Les
approches initiales de classement et d’attribution de la
diversité génétique à partir de la variabilité phénoty-
pique (Carvalho, 1998) ont été progressivement rempla-
cées depuis les années 1960 par des approches
contemporaines utilisant une gamme de marqueurs gé-
nétiques (Beebee et Rowe, 2008). Quelque soit la mé-
thode technique adoptée, le fondement de telles
approches est d’employer des marqueurs stables et hé-
ritables afn d’identifier les génotypes qui caractérisent
les individus, les populations ou les espèces. De façon
importante, il existe deux composantes essentielles
pour mesurer la diversité génétique chez les popula-
tions sauvages : premièrement, les niveaux de diversité
génétique trouvés au sein même des populations, typi-
quement décrite par le nombre d’allèles par locus, l’hé-
térozygotie ou niveau de polymorphisme génétique (voir
encadré) et le niveau de différenciation génétique entre
les populations, exprimées par des mesures telles que
Fst, l’indice de fixation, qui est une mesure de la diffé-
renciation des populations, la distance génétique, basée
sur les données de polymorphisme génétique, telle que
les SNPs (« single-nucleotide polymorphisms - SNPs)
ou microsatellites. C’est un cas particulier des statis-
tiques F, un concept développé dans les annes 1920 par
Sewall Wright. FST est simplement la corrélation d’al-
lèles sélectionnés de façon aléatoire au sein même de

sous populations avec ceux détectés dans l’ensemble de
la population. Ceci est souvent exprimé comme la pro-
portion de la diversité génétique due aux différences de
fréquence des allèles entre les populations. Cette com-
paraison de la variabilité génétique dans - et entre les
populations est fréquemment utilisée dans le champ
thématique de la génétique des populations. Plusieurs
définitions de Fst ont été utilisées, toutes mesurant des
quantités différentes mais corrélées. Une définition
classique est :

ΠBetween − ΠWithinFST = _________________
ΠBetween

où ΠBetween et ΠWithin représentent les différences du
nombre moyen de paires entre deux individus échan-
tilllonnés de différentes (ΠBetween) ou bien encore de
mêmes populations (ΠBetween). La différence moyenne
du nombre de paires au sein d’une population peut être
calculée à partir de la somme des différences de paires
divisée par le nombre de paires. On doit noter que lors
de l’utilisation de cette définition de FST, la valeur ΠWi-

thin doit être calculée pour chaque population puis
moyennée. Autrement, l’échantillonnage aléatoire des
paires au sein des populations donne plus de repré-
sentativité à la population possédant l’échantillonnage
le plus large. L’estimation des niveaux de différentia-
tion génétique entre les populations est importante car
une telle composante de la divergence va typiquement
représenter une variation locale adaptative: des carac-
téristiques qui améliorent les performances et le main-
tien des populations exposées à la variation
environnementale.

Bien que les premiers marqueurs moléculaires se soient
focalisés sur l’utilisation de la variabilité des protéines ou
allozymes, les approches contemporaines emploient ty-
piquement une des classes de séquences d’acides nu-
cléiques comme les microsatellites (SNPs). Quelque soit
la méthode employée, le principe est commun pour tous :
détecter la variabilité génétique dans les séquences
d’acides nucléiques et utiliser ces données pour compa-
rer les relations que cela soit une comparaison de fré-
quences d’allèles entre les populations, ou bien une
divergence d’acide nucléique entre les espèces (voir en-
cadré). L’important avantage d’employer ces marqueurs
si ubiquistes est le potentiel de comparaison élevé à tra-
vers différents niveaux taxinomiques. Ceci facilite la re-
cherche des mécanismes utilisés pour façonner
l’étendue et le dynamique de la diversité génétique au
sein des populations naturelles.
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MMesurer la diversité spécifique

La diversité a été mesurée de différentes façons (Magur-
ran, 1988). Ces mesures vont du comptage exhaustif du
nombre d’espèces observées (richesse spécifique) aux
statistiques qui indiquent à la fois la richesse et la façon
dont est répartie la totalité des individus entre le nombre
total d’espèces (équité). Lorsque l’on utilise les indices
d’équité, une communauté à fort niveau de similarité et à
faible dominance, est considérée comme plus diverse
qu’une population ayant le même nombre d’espèces mais
avec un faible similarité et une forte dominance (où peu
d’espèces contribuent à la majorité de l’abondance to-
tale). Des exemples d’indice de diversité proposés sont
présentés dans le tableau 6 et les autres sont résumés
dans Magurran (1988).

Les indices de diversité ont été largemment utilisés pour
décrire des tendances spatiales de la diversité de la faune
marine et pour évaluer ces changements spatio-tempo-
rels en réponse aux impacts anthropiques (Clarke and
Warwick, 1994). Cependant la compréhension des méca-
nismes de fonctionnement des réponses de ces indices
aux impacts anthropiques reste très limitée (e.g., Greens-
treet et al. 1998) même si des tentatives de modélisation
de ces processus ont été menées (e.g., Hall et al. 2006).

Les indices de diversité offrent des possibilités statis-
tiques, mais disposent de peu d’information sur la distri-
bution globale des individus entre espèces. Une
alternative proposée est d’évaluer les relations entre es-
pèces et abondance via des techniques graphiques.

Les techniques les plus couramment utilisées pour cette
question sont les courbes de dominance et de dominance
k. Les courbes de dominance correspondent aux abon-
dances de chaque espèce, après classement par abon-
dance, exprimée sous forme de pourcentage de l’abondance
totale de toutes les espèces et tracées en fonction du log du
rang. Les courbes de dominance k sont des abondances cu-
mulées classées tracées en fonction du log du rang de l’es-
pèce, de telle façon que les courbes les plus élevées
correspondent à une diversité reduite. L’échelle de l’abon-
dance cumulée est souvent exprimée en log ou en trans-
formation log. (Clarke et Warwick, 1994).

Les méthodes précitées attribuent le même poids aux
espèces, quelque soit leur relations taxinomique ou
phylogénique. De cette façon, les indices de diversité
précédents suggèrent qu’une communauté de quatre
espèces relativement éloignées avec une certaine
abondance a la même diversité qu’une communauté de
quatre espèces proches avec le même niveau d’abon-
dance. Les indices de diversité basés sur la taxinomie

ESTIMATION DE LA DIVERSITÉ GÉNÉTIQUE

Trois mesures de la diversité génétique sont couramment utilisées:

--  llaa  pprrooppoorrttiioonn  ddeess  llooccii  ppoollyymmoorrpphhiiqquueess  : proportion ou pourcentage des loci étudiés qui révèlent plus d’un allèle
dans la population. Du fait que la qualité de l’échantillonnage est particulièrement importante pour cette mesure
(plus le nombre d’individus échantillonnés sera grand, plus forte sera la probabilité de trouver un allèle alterna-
tif), le biais de la taille de l’échantillonnage est réduit par l’utilisation de P99 or P95. P99 est la proportion de loci
polymorphiques, mais avec la présence de l’allèle le plus commun à une fréquence inférieure à 99 %. P95 est plus
rigoureux car la fréquence la plus commune ne doit pas dépasser 95 % (signifiant que les allèles mineurs ne doi-
vent compter que pour 5 % du total) ;

- la richesse allélique, qui est le nombre moyen d’allèles par locus, moyenné par le nombre de loci utilisés dans
l’étude ;

- l’hétérozygotie, qui inclut à la fois l’hétérozygotie observée (Ho), la proportion moyenne d’individus hétérozy-
gotes vis-à-vis des loci, ou la proportion moyenne de loci pour lesquels un individu est hétérozygote, et l’hétéro-
zygotie espérée (He), qui est la proportion envisagée de fréquences d’allèles dans l’échantillon en considérant que
la population est dans l’état d’équilibre de Hardy-Weinberg. 

Pour des données d’haplotypes (tels que l’ADN mitochondrial, le polymorphisme de longueur des fragments de
restriction (mtDNA « RFLP »)), une estimation simple de la diversité (D) peut être calculée de D = 1 – Σxi2, où xi est
la fréquence du nième allèle. Pour une comparaison complète des séquences, la diversité nucléotidique (π) peut
être estimée en utilisant π = Σp/nc, où p est la proportion des différents nucléotides entre les séquences d’ADN
et nc qui est le nombre total de comparaisons, donné par nc = 0.5(n-1), avec n, le nombre d’individus séquencés
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(e.g., Warwick et Clarke, 1998; Clarke et Warwick,
2001) furent introduits dans le but de considérer la dis-
tance phylogénétique et la taxinomie - bien que dans
la pratique, ces indices aient été utilisés avec la taxi-
nomie. La diversité taxinomique (∆) est basée sur la di-

versité de Simpson, avec la composante ajoutée de
« séparation taxinomique ». Ceci reflète la distance
moyenne sur un gradient hiérachique de taxinomie
entre deux individus échantillonnés aléatoirement. 

∆* est similaire mais avec un rôle réduit de l’abon-

Tableau 6

Présentation de plusieurs indices de diversité spécifique traditionnellement utilisés. De Jennings et Reynolds (2000).

Index Measures Formula Notes

Species richness (S) Number of species S

Margalef (D) Number of species for (S-1)/ ln N 1
given number of individuals

Menhinick’s (D) Number of species for S/ √N
given number of individuals

Shannon Wiener (H’) Richness and equitability - Σpi ln pi 2

Eveness (for H’) Eveness H’/ Hmax or H’ / ln S

Brillouin (HB) Richness and equitability (ln N!- Σln ni)/ N 3

Pielou Eveness (for HB) Eveness HB/ HBmax

Simpsons (D) Dominance Σ(ni(ni-1)/ N(N-1))    4

Hill N0 Number of species S 5

Hill N1 Number of ‘abundant’ species exp H’

Hill N2 Number of ‘very abundant’ 1/D 6
species

Taxonomic diversity (∆) Species diversity with [ΣΣi<j ϖij xi xj ] / [ n(n – 1)/2 ] 7
taxonomic separation

Taxonomic distinctness (∆
*
) Taxonomic distinctness [ΣΣi<j ϖij xi xj ] / [ΣΣi<j xi xj ]   7

without species diversity

Taxonomic distinctness (∆
+

)  Taxonomic distinctness [ΣΣi<j ϖij ] / [ s(s � 1)/2 ] 7
for presence/absences data

Notes : 1. S= nombre d’espèces et N= nombre d’individus. 2. Avec pi qui est la proportion d’individus de l’ième es-
pèce. L’indice de Shannon-Wiener considère un échantillonnage aléatoire  d’une population infinie et que toutes
les espèces présentes sont représentées dans l’échantillon. En réalité, la vaie valeur de pi est inconnue et est es-
timée par=ni/ N.  3. De façon alternative à Shannon-Wiener est utilisé pour décrire une collection connue. La for-
mule appropriée pour décrire une large communauté à l’infini serait Σpi

2 où pi est la proportion d’indivividus dans
la nième espèce.  4. Donne la probabilité qu’une des deux espèces échantillonnées au hasard d’une large popula-
tion appartienne à différentes espèces, puisque D croît avec une diversité décroissante  - cet index est souvent ex-
primé sous le format 1-D ou 1/D.  5. Hill proposa une famille de diverses mesures de la diversité, variant de celles
portant sur les espèces peu communes à celles qui mettent en valeur l’abondance. N0, N1 et N2 couvrent la plu-
part des aspects de la diversité et sont présentés en général en commun. A noter les corrélations entre les nom-
bres de Hill et les indices de Shannon-Wiener et de Simpson.  6. Avec D comme l’index de Simpson.  7.  xi est
k’abondance d’une espèce i observée, n = Σ1xi est le nombre total d’individus dans un échantillon, et ωij pondèrent
le poids reliant ces deux espèces (“path length linking species »),  i et j à travers la taxinomie.  
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dance spécifique, de telle façon qu’il mesure la dis-
tance moyenne sur un gradient hiérachique de taxino-
mie entre deux individus échantillonnés aléatoirement,
conditionné au fait que cela soit deux espèces bien dis-
tinctes.

ÉÉvaluer la valeur de la biodiversité 

La biodiversité marine fournit toute une série de valeurs
à l’homme. La valeur économique peut être estimée par
la quantité de personnes prêtes à payer pour un bien ou
un service, ou le montant pour lequel ils sont prêts à ac-
cepter en compensation pour ne pas utiliser ce bien ou
ce service. Le concept de la valeur économique totale
(« total economic value – TEV ») inclut une gamme de dif-
férentes valeurs générées par la biodiversité. Ces valeurs
tombent dans deux principales catégories: « usage » et «
non–usage ». Les valeurs d’usage impliquent des inter-
actions entre l’homme et la ressource et incluent à la fois
des valeurs produites au moyen d’usages direct et indi-
rect. Les valeurs de non-usage sont des valeurs poten-
tielles actuelles ou futures basées sur l’existence
prolongée de la ressource, et ne sont pas basées sur
l’usage par l’homme. Les valeurs de non-usage sont ainsi
divisées entre des valeurs « existantes » et des « lègues »
(fig. 10 ; FAO, 2003 ; Dziegielewska et al., 2007 ; Hanna
and Sampson, 2009).

Les valeurs d’usage peuvent être générées au moyen
d’usage direct, indirect et d’option pour des usages fu-
turs (fig. 33) :

� Usage direct : valeur d’un usage actuel d’un bien éco-
systémique ou d’un service, comme la capture d’un pois-
son ou la pratique du kayak de plaisance.

� Usage indirect : valeur corrélée à des fonctions parti-
culières, telles que l’habitat utilisé par les poissons dans
un écosystème marin ou la connaissance issue de l’utili-
sation d’une réserve marine comme site expérimental.

� Option : valeur de l’option de disposer de biens et
de services écosystémiques disponibles dans le futur.
Les valeurs d’option sont considérées par différents
économistes comme des composantes à la fois
d’usage et de non-usage en fonction du contexte. Par
exemple, une valeur d’option peut représenter la pro-
duction future de poissons (usage) ou de biodiversité
marine (non usage).

Des valeurs de non usages, appelées parfois valeur
d‘« usages passifs », incluent les valeurs d’options,
d’existence et de lègues.

� Option : décrite auparavant.
� Valeur d’existence : valeur résultant de la connais-
sance que certains biens et services existent ; par
exemple, la protection d’espèces en danger afin d’évi-
ter leur disparition, même si ces espèces ne sont pas
observées.
� Valeur de lègue : valeur de l’assurance que certains
biens et services seront préservés pour les générations
futures.

Pour les biens et services échangés sur le marché, la
valeur est définie à travers les transactions de marché.
Le marché est le mieux à même de révéler les valeurs
d’usages directs grâce à l’attitude des producteurs et
consommateurs, prêts à payer pour un bénéfice ou ac-
cepter une compensation pour un coût. Les valeurs
d’usages indirects sont plus difficiles à quantifier et
sont souvent ignorées dans le cadre des décisions de
gestion de la ressource. Cependant, les marchés se po-
sitionnent maintenant sur des valeurs de non usages,
comme la température de l’eau, les habitats d’espèces
en danger et la séquestration du carbone (e.g., Leslie
et al., 2010).

La séparation des valeurs économiques entre des caté-
gories d’« usages » et de « non-usages » est une façon de
caractériser les arbitrages de choix associés à la biodi-
versité marine. L’évaluation empirique de ceux-ci est un
domaine d’analyse émergent qui devrait faciliter les pro-
cessus de décision (Fisher et al., 2009; Whitmarsh et Pal-
mieri, sous presse).

Les paragraphes suivants sur les méthodes analytiques
sont empruntés à Hanna et Sampson (2009),dans un cha-
pitre équivalent.

Figure 33
Composantes de la valeur économique totale.
Source: Dziegielewska et al. (2007
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MMéthodes analytiques relevant des dimensions
humaines de la biodiversité marine

L’attention actuellement portée sur l’approche écosysté-
mique pour la gestion halieutique génère un besoin
d’évaluation des valeurs de la biodiversité à travers les
biens et services écosystémiques. Cinq aspects majeurs
bénéficient de contributions des sciences sociales pour
l’évaluation et la gestion de la biodiversité marine : éva-
luation, réaction, prévision, mitigation, et acceptabilité
(NOAA, 2005). 

� ÉÉvvaalluuaattiioonn: les informations de base renseignent sur
les usages existant. En incorporant de l’économie dans
les évaluations, il est possible d’identifier les groupes im-
pactés et les zones potentielles de conflit résultant des
actions de préservation. Une évaluation économique pré-
coce dans le processus peut aider à prévoir des pro-
blèmes potentiels évitables.

� RRééaaccttiioonn : une surveillance concomitante de l’écono-
mie peut aider à évaluer l’efficacité d’options de gestion
de la biodiversité au cours du temps. La recherche peut
identifier les composantes économiques de l’efficacité et
fournir au public des opportunités pour proposer des
changements de gestion.

� Prédiction : un panel de méthodes économiques
peut être utilisé pour prévoir les résultats d’actions
de gestion de la biodiversité, facilitant ainsi l’identifi-
cation de problèmes potentiels avant qu’ils ne se dé-
veloppent.

� MMiittiiggaattiioon : la compréhension des positions écono-
miques et des motivations des groupes d’usagers et des
communautés côtières peut aider à réduire, voir à éviter,
les conflits associés à des mesures de protection de la
biodiversité marine.

� Acceptabilité : les anayses économiques peuvent être
utilisées pour mieux comprendre les sensibilités du pu-
blic, en particulier au regard de la répartition des impacts
résultant d’une protection de la biodiversité. Les ques-
tionnements peuvent être solutionnés au moyen de pro-
grammes éducatifs et ciblés qui peuvent en retour
amener à une meilleure conception des mesures de pro-
tection et gagner ainsi le soutien du public.

Méthodes d’analyse des sciences sociales

Toute une gamme d’approches de recherche en sciences
sociales est appropriée pour analyser la biodiversité ma-
rine (spécifiquement pour les Aires Marines Protégées -
AMPs) (NOAA, 2005). Les méthodes de modélisation éco-

nomique des AMPs sont également illustrées par le nu-
méro spécial du journal Natural Resource Modeling édité
par Sumaila et Charles (2002). Ces méthodes sont re-
groupées en catégories reflétant leur application – mais
pas exclusivement – primaire. Ces catégories sont éla-
borées pour améliorer la compréhension des contextes
économiques, des interactions anthropiques, coûts et bé-
néfices et impacts économiques. 

Comprendre le contexte humain

� CCaass  dd’’ééttuuddee  ddee  rreecchheerrcchhee : c’est une recherche en pro-
fondeur sur les attributs économiques et les impacts as-
sociés avec des points et des sites particuliers.

� AAnnaallyyssee  ddee  ccoonntteennu : une synthèse des sources d’in-
formation telles que journaux, livres, manuscrits.

� SSiitteess  WWeebb,,  eettcc. afin d’identifier les mots-clés ou les
phrases qui permettent d’identifier les patrons et les ten-
dances dans les discussions portant sur la biodiversité
marine et pour comprendre le contexte pour les impacts
et les valeurs économiques.

� Anaalyysse démoograpphique : une étude des caractéris-
tiques des populations humaines telles que la taille, la
croissance la densité, et sa répartition dans les commu-
nautés côtières.

� Appréciation rurale rapide : une évaluation effectuée à
grande échelle, généralement au moyen de consultations
des experts et des acteurs, qui fournissent une vue géné-
rale des relations économiques entre les personnes et les
ressources marines et qui identifient des périmètres d’in-
térêt pour la biodiversité marine pour une pré-planification.

Comprendre les interactions humaines

� Foocuss grouppes : un groupe est interviewé sur un sujet
spécifique, par exemple les coûts opérationnels de la
pêche. Ces focus groupes peuvent être également utilisés
pour identifier les motivations économiques, les types
d’interactions, ou encore la perception des risques.

� Observation : des observations personnelles et des en-
registrements d’habitudes d’utilisation de ressources
marines, des interactions et des réponses comporte-
mentales

� Surveillance : c’est la collecte de données écono-
miques de base (par téléphone, mail, ou par des contacts
directs) au moyen de méthodes scientifiques d’échan-
tillonnage.

� Modèles prédictifs : simulation de situations du monde
réel pour prédire des conditions futures ; par exemple
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des impacts à long terme de zones mises à l’écart pour
protéger la biodiversité.

�� MMooddèèlleess  bbiiooééccoonnoommiiqquueess : l’intégration d’informations
biophysiques et de processus écologiques avec des com-
portements de décision économique pour analyser les ef-
fets potentiels de telles mesures sur des réserves
marines par exemple, ou sur l’intérêt pour la ressource
(cf. Anderson, 2002).

� MMooddèèlleess bioéconomiques explicitement spattialisés :
porte sur les questions des effets d’interactions écono-
miques et biologiques en considérant les effets spatialisés,
par exemple un modèle bioéconomique spatialisé pour
examiner comment différentes options de réserves ma-
rines affectent les pêcheurs participant à des pêcheries aux
droits d’entrée restreints (Sanchirico et Wilen, 2002).

� Théorie du jeu : la modélisation des interactions straté-
giques entre acteurs, basée sur des motivations écono-
miques, par exemple, un modèle de distribution et
d’efficacité des effets sur les zones de protection de la bio-
diversité marine pour comprendre les effets d’un compor-
tement de gestion collective (Sumaila et Armstrong, 2006).

� AAnnaallyysseess économétriques : l’application de méthodes
statistiques et de données empiriques pour tester des
théories économiques, par exemple, le testage d’hypo-
thèses sur les réponses économiques des pêcheurs lors
de la mise en place de réserves de pêche. 

� AAnnaallyyssee  de données secondaires : utilisation de don-
nées et d’informations existantes (e.g., données de re-
censement, statistiques de pêche, données de
surveillance) pour identifier les caractéristiques d’un
groupe ou bien analyser une question particulière.

Comprendre les coûts et bénéfices
des protections de la biodiversité

� Analyse des coûts-bénéfices : un outil pour comparer
les bénéfices résultant des projets portant sur la biodi-
versité marine (e.g., des alternatives entre taille des ré-
serves marines et localisations) avec les coûts associés
afin de définir les alternatives avec un bénéfice net maxi-
mal (bénéfices moins les coûts).

� Évaluation non-marchande : méthodes pour évaluer
indirectement la valeur économique qui n’est pas tradi-
tionnellement quantifiée sur les marchés classiques où
les services et les biens sont échangés via de la monnaie,
telle que la valeur des services écosystémiques (« Natio-
nal Ocean Economics Program », 2008).

Différentes méthodes ont été utilisées pour conduire des
évaluations non marchandes (d’après Barbier, 2009) :

� ÉÉvvaalluuaattiioonn  ccoonnttiinnggeennttee : déterminer la volonté de payer
(ou d’être compensé pour une perte) d’un bien ou d’un
service écosystémique particulier au moyen d’analyses
de réponses à des questionnaires structurés.   

� CCooûûtt  ddee  vvooyyaaggee : estimer la valeur d’activité récréative
s’appuyant sur la biodiversité marine en analysant les re-
lations entre les coûts de participation et de voyage pour
se rendre sur le site de biodiversité. Par exemple, les dé-
penses associées aux voyages effectués pour se rendre
sur des sites côtiers pour des activités récréatives
comme l’observation d’oiseaux (Rees et al., 2010).

� CCooûûttss  éévviittééss : estimer la valeur économique des béné-
fices fournis par la biodiversité marine via le coût néces-
saire pour fournir ces bénéfices au moyen d’une autre
action ; par exemple, réhabiliter des stocks de poissons
surexploités au moyen d’une réduction des captures ou
en améliorant la situation par un repeuplement.   

� Transferts de bénéfices : évaluer les valeurs écono-
miques par le transfert des estimations des bénéfices exis-
tant d’une autre situation. L’avantage est l’économie d’une
nouvelle étude, mais le désavantage est la limite dans la fai-
ble probabilité que la biodiversité marine soit identique dans
les deux sites comme les bénéfices qui en résultent.

� Expéériiencess dde choix : estimer les valeurs écono-
miques des services écosystémiques en demandant aux
personnes d’effectuer des choix parmi la gamme de ser-
vices écosystémiques et environnementaux ou ses ca-
ractéristiques.

� Prix hédoniquue : évaluer la valeur de traits environne-
mentaux en examinant le marché actuel où cette carac-
téristique contribue à l’élaboration du prix du bien
commercialisé ; par exemple, la contribution financière
résultant d’une vue sur mer pour la définition du prix
d’une habitation.

Comprendre les impacts des actions
de protection de la biodiversité

� Évaluation  deess imppaccts  ééccoonnommiqques : identifier com-
ment les groupes d’utilisateurs et les habitants et com-
munautés vivant sur la frange côtière vont réagir à la mise
en place d’une réserve, et la prévision des impacts proba-
bles sur les revenus régionaux, sur l’emploi et la réparti-
tion des effets par activité sectorielle de la communauté. 
� AAnnaallyysseess  eennttrrééee--ssoorrttiiee : une représentation d’une
économie régionale au moyen d’une description des
liens entre les entreprises. Les changements d’une
composante économique sont traqués à travers tout
l’économie ; par exemple, un déclin des revenus de la
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pêche, ou un gain de revenus touristiques pour une
communauté côtière.

�� RReecchheerrcchhee  ccoommppaarraattiivvee : une comparaison des diffé-
rentes analyses, à partir des attributs, des caractéris-
tiques, ou des traitements particuliers à travers deux (ou
plus) sites de protection de la biodiversité ou au sein d’un
seul site au cours du temps pour identifier ce qui contri-
bue aux différents produits sortis. Rees et al. (2010)
considèrent une évaluation directe de l’usage issu de l’in-
dustrie récréative et touristique afin de pouvoir compa-
rer avec d’autres secteurs (e.g., pêche) qui utilisent
directement la ressource naturelle.

� AAnnaallyyssee  mmuullttii--aattttrriibbuuttaaiirree  ddeess  uussaaggeess : un outil pour
répondre à une décision multi-critères, e.g., quantifier les
choix entre les nombreux critères écologiques, écono-
miques, sociaux accompagnant des décisions de protec-
tion de la biodiversité. Les protections proposées peuvent
être comparées et notées à partir de critères quantitatif
et qualitatif (cf. Kiker et al., 2005).

� AAnnaallyyssee  de portfolio de biodiversité : un outil pour la
gestion intégrée de la bande côtière utilisant l’analyse de
niveau de paysages, équilibrant les risques et les retours
dans la gamme des valeurs de biodiversité. L’optimisa-
tion des retours du portefolio, à partir de plusieurs éco-
systèmes est dépendente de la relation entre les unités,
en terme de risques, et les retours (Hills et al., 2009).

� AAnnaallyyssee  institutionnelle : les analyses précisant com-
ment les organisations et les personnes prennent leurs
décisions économiques et de gestion ; par exemple, la
structure et le processus d’implication d’un acteur dans
une prise de décision, sur la protection de la biodiversité,
ou la gouvernance des écosystèmes côtiers (cf. Jentoft,
2007; Queffelec et al., 2009). Les évaluations des straté-
gies managériales des actions de protection font égale-
ment partie de cette catégorie (Tallis et al., 2010).

Indicateurs de biodiversité marine et cô-
tière (Ifremer, projet de recherche SINP)

Le Système d’information Nature et Paysages (SINP) est
un outil pour faciliter les synergies entre les différents
acteurs en ce qui concerne les productions de données,
leur gestion et traitement, leur collecte et diffusion au
niveau français. Une particularité spécifique à ce projet
marin est le développement d’indicateurs pour carac-
tériser la biodiversité marine et côtière concomitant à la
mise en place de ce système. Les indicateurs SINP
doivent permettre d’éclairer les questions de protection

de la biodiversité marine, en incluant ceux associés aux
différentes réglementations européennes (e.g., directive
Natura 2000 Mer et la directive-cadre pour une stratégie
marine), ou bien encore aux conventions et accords in-
ternationaux ratifiés par la France (e.g., Convention sur la
diversité niologique, Ospar, GBIF ; tab. 7). 

Les indicateurs de la directive-cadre pour une stratégie
du milieu marin (DCSMM, Directive 2008/56/EC) ne sont
pas montrés ici car encore en cours de développement.

Tableau 7
Liste des structures institutionnelles produisant des indi-

cateurs de biodiversité marine et côtière

Level Institutional framework

International Convention on Biological Diversity 
(CDB, 1992)

Ramsar Convention (Ramsar, 1971

Convention on International Trade
in Endangered Species of Wild 
Fauna and Flora (CITES, 1973)

Convention on migratory species 
(CMS, 1979) 

European* Streamlining European 2010
Biodiversity Indicators,
Environmental European Agency 
(program SEBI 2010, 2004)

Habitats Directive 92/43/CEE (1992)

Birds Directive 79/409/CEE (1979

Water Directive Framework 
2000/60/CE (2000)

Regional Ospar Convention on the protection 
of the marine environment of the 
North-East Atlantic (1992)

Barcelona Convention for the
Protection of the Mediterranean Sea 
Against Pollution (1976)

Agreement on the Conservation of
Small Cetaceans of the Baltic and 
North Seas (Ascobans, 1991) 

Agreement on the Conservation of 
Cetaceans in the Black Sea,
Mediterranean Sea and contiguous 
Atlantic area (Accobams, 1996)

National French National Strategy for
Biodiversity (SNB, 2004) – Marine
Action Plan
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Une revue exhaustive des indicateurs a été réalisée par le
projet SINP Mer de l’Ifremer qui a identifié quatre-vingt-
deux indicateurs institutionnels de la biodiversité marine
et côtière, répartis dans cinq catégories d’application
(voir Annexe ; Fossat et al., 2009) :

�� ÉÉttaatt  eett  éévvoolluuttiioonn  ddeess  ccoommppoossaanntteess  ddee  llaa  bbiiooddiivveerrssiittéé :
une partie des indicateurs institutionnels évalue l’état et
les tendances des écosystèmes, des espèces et des po-
pulations marines et côtières. Ces indicateurs fournis-
sent des éléments de surveillance majoritairement basés
sur des estimations de la variabilité des abondances des
espèces et sur l’étendue des habitats. Peu d’entre eux
concerne l’état de la biodiversité au niveau génétique.

� FFoonnccttiioonnnneemmeenntt  eett  iinnttééggrriittéé  ddeess  ééccoossyyssttèèmmeess : cette
thématique inclut la moitié des indicateurs identifié
(n = 40). Ces indicateurs sont utilisés pour évaluer l’état
de santé des écosystèmes. Dans ce contexte, le concept
d’indicateur de biodiversité est souvent réduit à « bio-in-
dicateurs ». Ces indicateurs évaluent les tendances des
populations sujettes aux pressions anthropiques princi-
pales comme l’eutrophisation et la pollution (e.g., pro-
portion de Guillemots (Uria aalge) mazoutés parmi ceux
trouvés morts ou mourrant sur les plages).

� PPrrootteeccttion des écosystèmes : plusieurs indicateurs
sont proposés pour une surveillance des mesures de
gestion adoptées pour protéger la biodiversité. Ces
mesures de protection sont illustrées par le nombre et la
taille des aires marines protégées (e.g., surface des sites
Natura 2000 en mer). 

� UUssaaggeess  dde la biodiversité : cette thématique se focalise
sur les indicateurs d’évaluation de la variation d’abon-
dance des populations utilisées par l’homme pour son al-
imentation aussi bien que sur des indicateurs concernant
les usages anthropiques directs de la biodiversité (e.g.,
empreinte écologique des pêcheries, production aqua-
cole annuelle en Europe). 

� Autres pressions sur la biodiversité : quatre sous-
catégories concernent les pressions sur la biodiversité :
espèces invasives, changement climatique, pollution et
eutrophisation. Les indicateurs évaluent directement les
quatre forces directrices (e.g., nombre cumulé d’espèces
exotiques en Europe depuis 1900, cartographie des
dépôts atmosphériques d’azote).

Un tiers seulement des indicateurs côtiers et marins de bio-
diversité ont pour objectif d’évaluer le statut et les tendances
des composantes de la diversité. Les indicateurs caractéri-

sant les espèces et les populations sont sur-représentés au
regard de ceux portant sur la diversité génétique. Ils sont le
plus souvent basés sur des estimations de variation d’abon-
dance d’espèces ou de l’étendue de l’habitat. Ils se focalisent
principalement sur la biodiversité dite « remarquable », sur
des espèces rares, vulnérables ou ayant un statut de protec-
tion particulier plutôt que sur la biodiversité dite « ordinaire ».  

21 % des indicateurs (n = 17) présentés dans les textes ins-
titutionnels ne sont pas calculés, ni appliqués d’un point de
vue pratique. La plupart sont toujours en cours de dévelop-
pement (e.g., diversité génétique). Huit indicateurs proposés
par la Stratégie nationale Biodiversité (SNB) ne sont toujours
pas utilisés dans leurs rapports annuels. Dans la mesure où
les deux tiers de ces indicateurs sont liés à des bases de
données, il semble évident que le développement de bases
de données et de réseaux d’observation de la biodiversité
marine à différentes échelles représentent un objectif prio-
ritaire pour la mise en pratique ultérieure de la SNB. De
plus, le concept des services écosystémiques est également
de plus en plus important au sein des infrastructures insti-
tutionnelles. La moitié des indicateurs est indirectement
connectée au concept de services écosystémiques. 

En résumé, on doit souligner que :

� les indicateurs de biodiversité sont principalement dé-
veloppés pour des espèces exploitées, de haut niveau tro-
phique et de zones tempérées ; 
� par opposition, les indicateurs de biodiversité concer-
nant les espèces non exploitées, de faibles niveaux tro-
phiques, et d’outre-mer sont manquants ;  
� les indicateurs développés par les scientifiques sont
souvent peu utilisés par les gestionnaires qui préfèrent
les indicateurs développés par les ONGs ; 
� l’absence d’indicateurs utilisables à grande échelle du
fait du manque d’information est récurrent. 

Par voie de consequence, le développement ultérieur
d’indicateurs de biodiversité doit considérer : 

� la prise en compte de la demande sociale ;
� la biodiversité non exploitée – de bas niveau trophique
et vivant en zone tropicale;
� la biodiversité fonctionnelle pour établir des corréla-
tions avec les services écosystémiques développés par
l’« Évaluation du Millénaire » (« Millennium Ecosystem
Assessment », 2005) ;
� le développement et la mise en place de bases de don-
nées standardisées à différentes échelles spatiales – ce
qui nécessite une mise en réseau des partenaires dispo-
sant de réseaux de surveillance en biodiversité.
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DDéterminants environnementaux :
une trame de travail

Interpétrer la nature et les grands patrons de la biodi-
versité au cours du temps nécessite d’inclure différentes
échelles de temps :

� GÉOLOGIQUE : des échelles de temps qui indiquent les
événements historiques au cours des millénaires et re-
latent les événements catastrophiques tels que les mou-
vements tectoniques et les changements globaux qui
concernent la répartition des masses terrestres et les
océans ;

� ÉVOLUTIVE : des échelles de temps qui typiquement en-
globent des périodes de plusieurs millions d’années
jusqu’aux périodes les plus récentes, incluant la période
depuis la dernière glaciation (20 000 ans), mais qui peu-
vent faire référence à des décennies dans les cas ex-
trêmes de changement environnemental rapide ou de
réponse de taxon ;

� ÉCOLOGIQUE : des échelles de temps plus complexes à
définir, dans la mesure où elles sont fonction de la biolo-
gie des taxa concernés et vont différer de plusieurs de-
grés d’amplitude entre des proliférations rapides
d’espèces microbiennes et de larges mammifères ma-
rins par exemple. Cependant, ces échelles de temps éco-
logiques sont des structures informatives pour examiner
des processus plus contemporains de milliers à cen-
taines d’années. Collectivement, l’importance d’intégrer
un continuum d’échelles de temps en générant et testant
des théories sur l’origine et les patrons de  biodiversité
tient au fait même de la nature de la vie: divers événe-
ments au cours de l’histoire vont façonner la distribution,
l’abondance des organismes vivants, et vont dépendre
fortement de telles caractéristiques que sont l’échelle
spatiale (globale, régionale, locale), les taux de change-
ment (au cours du temps d’évolution ou de décennies
comme en raison des changements anthropiques), et ni-
veau biologique (individu, population, ou espèces). L’un
des objectifs des sciences de la biodiversité est bien
d’identifier les déterminants responsables. On fournit ci-
dessous quelques exemples de la nature et de l’impact
d’échelles de temps sur l’évolution de la biodiversité. Se
surajoutent à l’échelle globale, les variations globales

des paramètres environnementaux et de diversité d’ha-
bitats, telles que les variations longitudinale et latitudi-
nale en température et de diversité d’habitats. Les
processus écologiques tels que la capacité de dispersion,
la compétition, la prédation, les maladies et le parasi-
tisme, les perturbations et les facilitations (le condition-
nement d’un environnement par une espèce qui permet
aux autres espèces de s’étendre) apportent des préci-
sions supplémentaires aux patrons de biodiversité ob-
servés. 

Échelles de temps d’évolution (trajectoire
de faible accroissement ponctuée
par des extinctions massives), ee..gg.. climat,
tectonique/géologique, tendances globales…

Le « temps écologique » d’une espèce est celui des popula-
tions, c’est à dire les cycles de vie individuels. Cela varie en
fonction des espèces mais ceci se mesure en mois, années,
ou au plus long, sur quelques décennies. Les cycles pour
les écosystèmes sont, quant à eux, très variables. Par
exemple, les flux de carbone et les temps de renouvelle-
ment ont été estimés pour cinq écosystèmes terrestres en
utilisant une approche de modélisation. En fonction du che-
minement du carbone à travers l’écosystème, les taux de
renouvellement varient de moins d’un an à plus de cent ans
(Karlberg et al., 2006). De telles valeurs de temps écolo-
gique apparaissent très courtes comparées au temps né-
cessaire à l’évolution. Effectivement, le temps nécessaire
pour compléter un processus de spéciation est générale-
ment considéré comme très largement supérieur aux
échelles de temps humaines. La plupart des estimations is-
sues de cas d’étude bien documentés observés sur des îles
ou dans des lacs varient de l’ordre de 1 000 à 100 000 ans
pour les animaux comme les insectes ou les poissons. Ce-
pendant, quelques exemples suggèrent que dans des condi-
tions très spécifiques, la spéciation peut se produire plus
rapidement avec une initiation s’observant en quelques dé-
cennies (Rolshausen et al., 2009). Mais d’une manière gé-
nérale, et en particulier pour les méga- ou macro- espèces
marines, la spéciation reste un long processus. L’échelle
de temps est encore plus longue lorsque l’on considère la
durée des espèces. Il est généralement reconnu qu’une es-
pèce reste plus ou moins inchangée au-delà de un à plu-

DÉTERMINANTS DES CHANGEMENTS DE BIODIVERSITÉ
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sieurs millions d’années (Kier, 1974 au sujet des échino-
dermes). En conséquence, le temps de récupération après
une extinction massive couvre plusieurs millions d’années.
Cela signifie que le « temps écologique » est de l’ordre de
104 à 106 plus court que le « temps d’évolution ». Ainsi des
déstabilisations drastiques de systèmes biologiques par les
activités anthropiques peuvent prendre un temps infini (à
l’échelle humaine) pour retrouver un nouvel équilibre.

ÉÉchelles de temps « écologiques »

Aux échelles de temps écologiques, la diversité locale est
influencée par le nombre d’individus dans les commu-
nautés, la diversité et l’abondance dans des pools régio-
naux d’espèces et le taux de dispersion entre les pools
locaux et régionaux. Pour comprendre les patrons de bio-
diversité à des échelles locales, et l’effet des impacts an-
thropiques, il est nécessaire de les interpréter dans un
contexte régional. A contrario, pour comprendre les ef-
fets régionaux des impacts anthropiques sur la biodiver-
sité, il apparaît nécessaire de changer d’échelle dans la
mesure où ce sont les effets cumulatifs des impacts lo-
caux qui mènent à des changements régionaux, e.g., ex-
tinctions locales induisant des extinctions régionales ou
globales.  

Les limites des pools régionaux d’espèces sont souvent
déterminées par l’environnement physique et ces pools
ont des caractéristiques qui reflètent leur isolement au
cours des échelles de temps de l’évolution. Par exem-
ple, de nombreux poissons téléostéens communs ont
évolué après l’extinction massive du K-T qui marqua la
fin de l’ére du Mésozoïque (Scotese, 1997). A cette
époque, l’Amérique du Sud, l’Amérique du Nord, l’Eu-
rasie et l’Afrique avaient toutes des côtes continues
d’est en ouest, allant de basse à haute latitude ; bien
que les océans Indien et Atlantique étaient toujours
connectés par la mer de Thétys (Scotese, 1997). Les
climats polaires s’étaient refroidis avant l’extinction
massive du K-T (Spicer et Parrish, 1986) et ainsi les
gradients globaux latitudinaux de température  étaient
bien établis à la suite (Frakes et al., 1994). Pendant les
événements de refroidissement, les zones tropicales
étaient réduites à ces latitudes basses à moyennes,
mais les gradients latitudinaux de température persis-
taient : les faunes ont pu probablement se relocaliser
selon une continuité nord-sud via les mers peu pro-
fondes, de l’est à l’ouest des principaux continents.
Ainsi, à une échelle régionale, les différences relatives
en température ont certainement été maintenues aux
limites est et ouest des principaux continents. Cepen-

dant, d’autres écosystèmes ont changé substantielle-
ment ou n’existaient pas dans leur forme actuelle
jusqu’aux dernières 10 millions d’années. Ainsi, la mer
Méditerranée s’assécha, puis se remplit, les océans In-
dien et Atlantique se séparèrent (10 millions d’année),
le Panama se ferma, séparant ainsi l’Atlantique et le
Pacifique (3 à 4 millions d’année). Les faunes isolées
ont induit des spéciations et extinctions supplémen-
taires au cours des 1 à 2 millions d’année suivant, mais
les faunes contemporaines de ces régions reflètent
également des migrations substantielles. Ces
contraintes, induites par des mouvements de masse
terrestre amena des gradients thermiques et d’isola-
tion de pools à l’échelle régionale. De nos jours, même
pour des taxa présentant des capacités relativement
fortes de dispersion, les pools d’espèces à l’échelle ré-
gionale sont souvent largement séparés, entre les
principaux bassins océaniques, dans les hémisphères
Nord et Sud, avec les eaux équatoriales, formant une

Figure 34 
Tendances générales en biodiversité marine entre les temps
« écologique » et ceux « d’évolution » (d’après Sala et Knowl-
ton, 2006).
A) accroissement général au cours des échelles de temps géo-
logiques, ponctué de déclins résultant des extinctions de
masse. Abréviation : M, million.
B) ligne continue: tendance typique de la biodiversité marine
(e.g., richesse spécifique, écodiversité, similarité, diversité
fonctionnelle) au cours des échelles de temps géologiques en
absence de toute perturbation anthropique. Les flèches indi-
quent des perturbations ponctuelles qui réinitient des succes-
sions. La ligne pointillée représente la décroissance en
écodiversité au cours des dernières étapes successives des
communautés avec des espèces compétitrices dominantes.
C) tendances de biodiversité sous perturbation chronique an-
thropique. 
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barrière naturelle aux mouvements d’espèces de
zones tempérées ou froides de l’hémisphère nord à
l’hémisphère Sud ; les masses continentales limitant
les dispersions d’est en ouest. Les impacts antrho-
piques directs et indirects, associés aux variations en-
vironnementales sont les causes principales de
changement de diversité aux échelles locale et régio-
nale. Les pressions et leurs causes ont été décrites
précédemment (tab. 5).

CCauses des pressions

Bien que variable d’un point de vue spatio-temporel, la
pêche est certainement l’une des sources de pression les
plus importantes menaçant les écosystèmes marins en
terme de biodiversité marine ; mais les impacts des ac-
tivités de pêche se focalisent presqu’exclusivement sur
les poissons et éventuellement mammifères marins. La
pêche a également des effets substantiels sur la diver-
sité des populations benthiques où le chalutage est opéré
(Morgan et Chuenpagdee, 2003).

Cependant, d’autres activités humaines ont également
des impacts significatifs sur les écosystèmes marins et
côtiers. L’extraction de pétrole et de gaz (comme les dé-
gazages et les marées noires ; Bordenave et al., 2004),
les rejets et déchargements de substances chimiques,
les pollutions de rivières (industrielle et agricoles) abou-
tissant en zones estuarienne et côtière (Kennish 2002),
les activités aquacoles (Páez-Osuna et al., 1998) – en in-
cluant les espèces invasives et les introductions (Bax et
al., 2003) – sont également des facteurs critiques pour les
impacts cumulés sur la biodiversité marine. Plus géné-
ralement, l’augmentation de l’urbanisation en zone cô-
tière est un des facteurs ultimes (UNEP, 2009).

La contributiuon relative des différents impacts sur la bio-
diversité va varier dans l’espace et le temps et dépend de
l’étendue spatiale et de la distribution en fonction des types
d’habitats, leur durée et amplitude et l’environnement dans
lesquels ils s’exercent. Par exemple, un niveau donné de
perturbation par pêche aura moins d’impacts sur la diver-
sité des espèces benthiques sur un habitat sableux mobile,
que sur un habitat biogénique plus complexe dans un sec-
teur sujet à des perturbations naturellement moindres. Les
pressions s’exerçant de façon irrégulière en nuages (e.g.,
impacts directs de la pêche) plutôt que diffuses (e.g., pollu-
tion chimique) vont créer une mosaique d’habitats locaux
qui seront impactés aux différents niveaux et potentielle-
ment à différents niveaux de récupération. Objectivement, il
existe une corrélation entre les impacts reçus et leur récu-
pération, mais qui est aussi dépendante des taux de migra-

tion, des productions saisonnières ou des cycles de repro-
duction aussi bien que par leur localisation en fonction des
schémas de courants, gyres et autres caractéristiques
océanographiques. 

Malgré les processus écologiques qui influencent la di-
versité et ceci à travers différentes échelles multiples, il
existe relativement peu d’études sur les relations entre la
diversité à une échelle locale et régionale. Globalement,
les gradients régionaux en diversité spécifique tendent à
être influencés par les facteurs environnementaux tels
que la température et la profondeur (Rees et al., 1999 ;
Callaway et al., 2002), plutôt que par des pressions an-
thropiques qui prédominent à l’échelle locale. Cependant,
les effets cumulés de pressions locales peuvent induire
des changements significatifs à l’échelle régionale dans
des secteurs soumis à de fortes pressions (Bianchi et al.,
2000 ; Greenstreet et al., 1999).

Importance des perturbations :
biodiversité, résilience et robustesse
des écosystèmes marins

Le challenge scientifique

Malgré le soutien croissant pour une gestion des écosys-
tèmes marins selon une approche écosystémique, la
gamme de stress multiples et leur nature simultanée
rendent nécessaire d’évaluer quantitativement les pro-
babilités d’effondrement d’un écosystème ou sa récupé-
ration en considérant les changements
environnementaux à venir (Boyer et al., 2009 ; Hendricks
et al., 2009 ; Jones et Schmitz, 2009 ; Ling et al., 2009 ;
Thrush et al., 2009). Les différentes composantes écolo-
giques et les imbrications interdépendantes aux diffé-
rents niveaux doivent continuer à fonctionner malgré les
perturbations pour permettre des services écosysté-
miques durables. 

Ainsi les écosystèmes marins doivent-ils  être robustes et
résilients, en d’autres termes doivent garder leur capacité
à fonctionner, même s’ils sont soumis à des stress, ou des
perturbations graduelles ou rapides. Le challenge clé est
que les écosystèmes naturels, comme les socio-écosys-
tèmes, sont complexes : ils sont caractérisés par de multi-
ples possibilités de sorties et par une capacité à des
réponses rapides et des changements majeurs de régime. 

Ceci résulte en des changements réduits et plus lents sous
l’influence de facteurs exogènes et endogènes. La nature
inhérente des écosystèmes signifie que la dynamique des
interactions à faible échelle peut être évidente à l’échelle
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macroscopique, mais peut affecter de plus petites
échelles. La compréhension des liens entre les différentes
échelles, et la façon d’incorporer au mieux de telles
connaissances au niveau de la conscience du public, des
décisions de gestion et de décisions réglementaires, sont
des besoins prioritaires pour la recherche en biodiversité.    

CCe qui est connu 

Il est bien établi que les effets de tels facteurs que sont le
changement climatique, le développement en zone cô-
tiere, la surexploitaiton des ressources marines, les pol-
luants et nutriments d’origine terrestre et d’autres
facteurs anthropiques, peuvent résulter en des pertur-
bations majeures des écosystèmes marins (Levin and
Lubchenco, 2008). 

De tels effets peuvent réduire les services écosysté-
miques induisant par exemple des rendements réduits
de pêche, une qualité d’eau inférieure, et des augmenta-
tions d’incidence des maladies et des nuisibles. Bien qu’il
y ait de nombreux cas où les changements des écosys-
tèmes mênent à des dégradations nettes - dans le sens
où elles réduisent la disponibilité des bénéfices dérivés
de la biodiversité - il existe également des cas où les
changements d’état des écosystèmes vont être caracté-
risés par différents coûts-bénéfices - ces derniers récu-
pérés par d’autres acteurs – amenant à des choix
difficiles. Un exemple de ce type est la gestion de pêche-
ries multi-espèces, dans lesquelles l’accroissement des
débarquements de certaines espèces vont entraîner des
réductions de débarquements pour d’autres, ou bien en-
core des compromis dans la désignation d’aires marines
protégées (Boncoeur et al., 2002). Les clés pour de tels
compromis portent sur les incertitudes liées aux effets
envisagés des mesures d’exploitations alternatives, du
temps nécessaire à observer les impacts actuels et de
leur réversibilité.

La capacité d’un système à subir ces changements et
rester malgré tout fonctionnel est appelé résilience. Les
composantes clés de la résilience sont : 

� le volume de changement que le système peut subir (et
implicitement, la quantité de force extrinsèque que le
système peut éprouver) et rester malgré tout dans le
même domaine d’attraction (c.a.d. retenir les mêmes
contrôles sur les structures et fonctions) ;

� le degré auquel le système est capable de s’auto-organi-
ser (par opposition à une absence d’organisation, ou une or-
ganisation forcée par des facteurs extérieurs) ; (c) et le
degré pour lequel le système peut construire une capacité
d’apprentissage et d’adaptation (Carpenter et al., 2001). 

Il y a généralement une corrélation positive entre le ni-
veau de biodiversité et la résilience et la récupération.
Ainsi, générer des prévisions précises est souvent dans
de nombreux cas inexact du fait des liens inhérents com-
plexes à travers différentes composantes des écosys-
tèmes et leurs interactions. De tels effets peuvent être
prévus avec un certain niveau de précision quand de sim-
ples déterminants environnemental ou humain sont suf-
fisamment forts pour forcer la transition d’un écosystème
dans un état alternatif. Une variabilité temporelle accrue
peut fournir un proxy pour des signaux de pré-alerte lors
d’un changement de régime proche, ou une perturbation
de services écosystémiques (Carpenter and Brock, 2006).
Cependant, de plus en plus de preuves sont trouvées dé-
montrant que les interactions entre les dynamiques éco-
logiques intrinsèques et chroniques, cumulatives ou de
multiples effets de stress, peuvent accroître les incerti-
tudes d’une trame prévisionnelle, induisant une perte de
résilience et un risque accru de changement de régime
(e.g., changements drastiques dans la composition spé-
cifique et les fonctions). De tels facteurs sont résumés
dans le tableau 8. 

La biodiversité est très liée à la biogéographie, étant une
conséquence des contraintes physiques et biologiques
ayant opéré au cours de larges échelles spatio-tempo-
relles. Des parties du monde qui expérimentent actuel-
lement des climats similaires peuvent avoir des biotopes
très différents du fait d’une histoire évolutive très diffé-
rente, de la sévérité des conditions extrèmes précédentes
(e.g., géologiques – événements glaciaires récents - Gra-
ham et al., 2003), des barrières géographiques, et des ca-
pacités de dispersion. Une évaluation des processus
dynamiques et des événements stochastiques détermi-
nant les distributions actuelles d’espèces est ainsi es-
sentielle pour observer les structures génétiques et les
interactions écologiques. La variabilité naturelle du cli-
mat a précédemment rencontré à la fois de rapides ré-
chauffements (à la fin du dernier age glaciaire) et de
refroidissements (Dryas récent). 

Les prévisions de changement climatique pour les cin-
quante à cent prochaines années sont à des taux et d’une
amplitude similaires, avec des réponses écologiques des
espèces et des communautés dépendant d’un mélange
de facteurs forçant locaux et globaux (Parmesan et Yohe,
2003). Ainsi la compréhension des événéments passés
peut contribuer à la prévision de futurs scénarios.

Les analyses généalogiques d’ADN dans un contexte géo-
graphique ont fortement amélioré notre compréhension
des effets climatiques sur la biodiversité terrestre (e.g.,
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Avise, 2000 ; Hewitt, 2000). Une approche comparative
phylogéographique multi-espèces est particulièrement
puissante : elle peut identifier les limites des biotopes ré-
gionaux et élucider les forces responsables de la struc-
turation génétique de la diversité et de la spéciation.
Relativement peu d’études (excepté celles des parte-
naires du projet Corona « Coordinated Research on North
Atlantic NSFDEB-0130275 - Cunningham et Collins,
1998 ; Wares et Cunningham, 2001) ont appliqué cette ap-
proche à la distribution et diversité marines, malgré son
importance écologique et sa complexité dans les proces-
sus de colonisation de l’Atlantique. 

Un résultat majeur de l’approche phylogéographique
multi-espèces est la détection de coupures génétiques et
de zones à forte (faible) diversité génétique dans des
zones géographiques similaires pour des groupes pré-
sentant une diversité de besoins écologiques et d’affini-
tés taxinomiques (Avise, 2000). De tels patrons indiquent
que des forces similaires (probablement liées aux cycles
glaciaires du Pléistocène) furent impliquées, identifiant
l’arrière plan génétique sur lequel jouent localement la
compétition et l’adaptation. L’importance des caractéris-
tiques morphologiques spécifiques ou d’histoires de vie,
peut être également révélée en identifiant des groupes
qui ont répondu différemment à des challenges environ-
nementaux communs.    

De plus, le changement climatique peut être considéré
comme un déterminant pour un changement évolutif.
Dans les scénarios climatiques futurs, ce n’est pas seu-
lement une augmentation de la température qui est pré-
dite, mais également une augmentation de la fréquence
d’événements climatiques extrêmes. Sous de telles
conditions, les espèces marines vont nécessiter une ca-
pacité d’adaptation à l’augmentation de la fréquence
d’événements climatiques extrêmes autour d’une norme
directionnelle changeante (ici l’augmentation des tem-
pératures moyennes). De tels événements requièrent des
individus de posséder une ‘plasticité’ presque parfaite –
tolérant tous les changements climatiques sans coup ap-
parent d’aptitude (« fitness » ; DeWitt et al., 1998). Les
changements d’aires de répartition en cours et les ob-
servations de mortalités périphériques démontrent que
de telles tolérances de plasticité largement distribuées
au changement climatique ne sont pas communes (Cha-
maille-Jammes et al., 2006 ; Lagarde et al., 2008). 

CCe qui n’est pas connu

Les changements de régimes des écosystèmes sont typi-
quemment impossibles à prévoir (de Young et al., 2008).

Cependant, les conséquences sont bien connues: une ho-
mogénisation générale des communautés et des écosys-
tèmes montrant une réduction de la complexité de leur
chaîne trophique, ainsi qu’une réduction au sein des
groupes fonctionnels et de la structure de l’habitat. Le
développement d’une capacité accrue à prévoir des chan-
gements de régime par les évaluations de risques four-
nirait une aide significative aux gestionnaires de

Tableau 8 
Dynamiques des communautés, réactions et seuils de rési-
lience d’écosystèmes marins côtiers (d’après Thrush et al.,
2009).
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l’environnement. Un obstacle majeur à cette prévision
de changement de régimes, en matière de capacité de
résilience et de récupération des écosystèmes, est la
disparité entre la théorie et nos possibilités à recher-
cher de façon empirique de tels effets dans des condi-
tions écologiques réalistes. En fait, un besoin urgent
émerge d’amélioration de nos méthodes et outils pour
permettre des évaluations systématiques du statut des
écosystèmes, et développer des scénarios de récupéra-
tion d’une façon similaire à celles appliquées pour de
simples populations d’espèces marines. Les perturba-
tions naturelles tendent à être relativement brêves dans
le milieu naturel alors que les perturbations anthro-
piques tendent de plus en plus à un caractère perma-
nent. Ainsi, notre compréhension actuelle est
généralement déséquilibrée vers des perturbations de
court-terme qui ne sont pas nécessairement applica-
bles pour celles à long-terme (fig. 35).

Une priorité pour comprendre les dynamiques et les
échelles de la biodiversité marine est d’intégrer les pro-
cessus au niveau des populations avec des prévisions de
trames écologiques : par exemple, la prévision des
risques d’extinction du fait du changement climatique en
couplant des modèles stochastiques de populations avec
des modèles bioclimatiques de dynamiques d’habitats et
l’intégration de données environnementales géoréféren-
cées (SIG) dans des approches de  biologie évolutive (e.g.,

Keith et al., 2008). De nombreux processus d’évolution
sont influencés par les variations environnementales
spatio-temporelles, incluant les divergences génétiques
entre populations, la spéciation, les changements d’évo-
lution en morphologie, la physiologie et le comportement.  

Néanmoins, les biologistes de l’évolution n’ont générale-
ment pas encore pris avantage des nombreuses données
environnementales disponibles au niveau des systèmes
d’information géographiques (SIG). Par exemple, les
études de phylogéographie, de spéciation et de caractéri-
sation de l’évolution ignorent souvent – ou bien utilisent
des proxys assez globaux- la variabilité environnementale
(e.g., latitude et distance entre populations). L’intégration
de données environnementales géoréférencées (SIG), ac-
compagnés de nouveaux outils d’analyse spatiale, peut
transformer les études sur l’évolution et apporter de nou-
velles visions sur les causes écologiques des différents pa-
trons d’évolution de la biodiversité (e.g. Kozak et al., 2008).

DDéterminants humains

Ce qui est connnu

Les personnes dépendent des écosystèmes côtiers et
marins pour toute une série de biens et de services. Les
usages par l’homme ont altéré ces écosystèmes et
changé la biodiversité marine de façon directe et indi-
recte, parfois avec des conséquences inattendues. Les

Figure 35
Interactions entre des changements climatiques

rapides et une fragmentation d’habitats
au sein de populations, qui tendent

vers un accroissement du risque d’extinction.
Ceci peut apparaître sans fragmentation d’habitat

lorsque le climat change à un taux plus rapide
que le taux maximum de flux de gènes

entre les populations 
d’après Alistair S. Jump et Josep Peñuelas, 2005)
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déterminants de ces changements peuvent être directs
tels que la croissance démographique, les valeurs des
produits ou les pollutions mais ils peuvent également im-
pliquer des interactions plus complexes et diffuses du fait
des influences culturelles ou institutionnelles.  

Les déterminants sont directs s‘ils ont un rôle principal dans
l’évolution des écosystèmes marins, et indirects dans le cas
d’un rôle secondaire dans l’influence sur les écosystèmes
marins à travers leurs effets sur les déterminants directs.
Les déterminants existent aux différentes échelles et avec
diverses connexions. La variabilité, les incertitudes et la
complexité sont des caractéristiques de ces déterminants et
de leurs interactions. 

L’évaluation pour le millénaire (« The Millenium Eco-
system Assessment ») a analysé les interactions clés
entre ces déterminants et les décideurs (MEA, 2005b).
Cette approche distingue les cas où les determinants
exogènes sont en dehors du contrôle des gestion-
naires, de ceux qui sont endogènes et donc sous le

contrôle de ces gestionnaires. De façon similaire aux
domaines de la génétique et de la biologie, l’expansion
des bases de données globales sur les usages anthro-
piques marins et leur combinaison avec des données
écologiques, permettent le développement de nou-
velles évaluations à grande échelle. Halpern et al.
(2008) ont par exemple produit une carte mondiale des
impacts anthropiques sur les écosystèmes marins. Ils
ont développé un modèle spatial multi-échelle, spéci-
fique aux écosystèmes, pour synthétiser dix-sept sé-
ries de données globales des déterminants
anthropiques sur les changements écologiques de
vingt écosystèmes marins. Cette approche a permis
une analyse géographique de la répartition des déter-
minants et l’identification des écosystèmes fortement
impactés, et ceux qui le sont moins (e.g., proximité des
pôles). L’intention était d’utiliser de tels détails pour
fournir des outils flexibles pour des efforts à l’échelle
régionale et gloable en matière :

Figure 36
Surface totale impactée (en kilomètres carrés, barres grises) et somme des notes d’impacts (nouvelles échelles, barres noires)
pour chaque déterminant anthropique. (A) global et (B) pour l’ensemble des régions côtières jusqu’à 200 m de profondeur. Valeur
pour chaque barre exprimée en millions (d’après Halpern et al., 2008). 

85



�   d’allocation des ressources pour la protection ;

�   d’appliquer une approche par écosystème ;

�   d’apporter des informations pour une planification spa-
tiale, l’éducation et la recherche. Un exemple pour mon-
trer ces déterminants humains - et leurs notes d’impacts
- est présenté en figure 36, et permet une comparaison
quantitative des effets au travers d’une gamme d’échelles
spatiales.  
La précédente approche fournit un trame structurée pour
quantifier et comparer les différents impacts et menaces
issus des différents usages par l’homme de ces services et
potentiellement l’identification des stratégies pour minimi-
ser les impacts négatifs et promouvoir une durabilité. De
plus, cette approche incorpore différentes natures de don-
nées telles que les distributions d’espèces et de diversité
de telle façon que les points chauds en biodiversité et les
impacts anthropiques cumulés puissent être identifiés et
surveillés spatialement, facilitant les choix en matière de
ressources et d’investissement. Une des priorités sera d’ac-
cumuler les bases de données complémentaires de don-
nées empiriques pour valider et appliquer une telle
méthode quantitative et comparative. 

Cinq grandes catégories de déterminants anthropiques
peuvent être considérées d’après ceux identifiés lors de
l’« Évaluation pour le Millénaire » (« Millennium Ecosystem
Assessment », 2005b): institutionnel, démographique, éco-
nomique, social et culturel. Les produits nets de ces déter-
minants, leurs interactions, et les incitations qu’ils peuvent
induire, peuvent être positifs, négatifs ou avoir des effets
complexes et ambigus sur la biodiversité marine.

DDéterminants institutionnels

Les dispositifs institutionnels - définis globalement par
un mélange complexe de lois, d’habitudes, de marchés,
de normes et d’organisations associées qui canalisent les
activités humaines vers des objectifs sociétaux - appor-
tent une structure pour les individus et les sociétés en
relation avec les usages et la protection des écosystèmes
marins. Ces dispositifs institutionnels interagissent et se
surperposent aux différents niveaux incluant l’internatio-
nal, le national, le régional et le local. Des accords inter-
nationaux et des conventions – telle que la Convention
des Nations-Unies sur le droit de la mer – ont des effets
sur la protection environnementale, orientant vers des
pratiques responsables et influençant les activités com-
merciales. Au niveau national, la réglementation est gé-
néralement conçue pour fournir des protections et des
contrôles sur les biens et services et pour concevoir des
politiques incitatives pour le développement et l’usage

des ressources. Par exemple, au Royaume-Uni, la loi ma-
rine « Marine Bil l » se focalise sur la protection et la ges-
tion des systèmes marins. Elle a pour objet d’étendre les
zones marines de protection qui vont fournir un méca-
nisme pour protéger les espèces et habitats d’impor-
tance. La planification marine va aider plus efficacement
à l’identification des espaces pour l‘ensemble des activi-
tés qui rentrent en compétition dans nos mers, par exem-
ple la pêche, les éoliennes, l’extraction de granulats afin
de pouvoir les gérer d’une façon plus globale. Le gouver-
nement du Royaume-Uni et ses administrations tel que
le « Department for Environment Food and Rural Affairs »
(Defra) va s’engager avec les différents acteurs pour sé-
curiser les accès pour ces différentes activités aussi bien
que pour la protection de l’environnement. Une législa-
tion modernisée sur les pêches marines va apporter une
vision plus claire sur la gestion des zones côtières de
pêche pour protéger les habitats et espèces d’impor-
tance. Au final, la « Marine Management Organisation »
va réguler les activités marines et faciliter la mise en
œuvre des lois de protection de l’environnement. Ainsi,
la législation nationale peut être renforcée (ou affaiblie)
par des politiques régionales qui fournissent des incita-
tions positives (ou négatives) pour l’investissement de ca-
pitaux, du développement technologique, une croissance
de la population et des lignes de conduite pour le com-
merce et la gestion du travail. Par exemple, la politique
commune des pêches (PCP) apporte une structure glo-
bale pour laquelle les activités de pêche sont réglemen-
tées dans la zone économique exclusive. Elle définit des
quotas de pêche par pays membre et inclut différentes
interventions de marché impactant l’industrie de la
pêche. Les secteurs publics et privés ainsi que les ONGs
travaillent toutes dans ce contexte d’opportunités insti-
tutionnelles et de contraintes de la PCP, en mettant en
œuvre des activités qui affectent les écosystèmes et qui
ont une efficacité irrégulière pour la protection de la bio-
diversité marine. Un déterminant central institutionnel
vient du fait que de nombreux composants de la biodi-
versité marine, du phytoplancton pour les productions
conchylicoles au thon rouge, ou des requins en milieu
océanique, sont sous des régimes d’appropriation qui in-
citent à une surexploitaiton et à une dégradation de la
ressource de base (voir ci dessous). 

Il a été bien établi que dans le domaine des pêches, où la
surpêche provient de la nature « commune » de la res-
source en poissons marins – conduisant à ce que les éco-
nomistes des pêches appellent des externalités
réciproques négatives entre les pêcheurs communément
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intitulées – et incorrectement – la « tragédie des com-
muns » (Hardin, 1968) – voir e.g. Feeny et al. (1996), et au
développement d’un phénomène de « course aux pois-
sons » avec des effets potentiels sur leurs stocks mais
également sur d’autres espèces (Conservation Interna-
tional, 2010). La compréhension de tels déterminants des
usages des écosystèmes représente une clé essentielle
pour la construction de scénarios futurs pour des pêche-
ries durables.

Si l’on considère les multiples usages des ressources bio-
tiques marines, cette analyse mène à une extension de
celle-ci vers une gamme plus large de processus plus com-
plexes qui incluent la gestion des conflits autour d’un pool
de ressources communes et de leurs impacts sur la biodi-
versité (Adams et al., 2003). De plus, cela met en évidence
les rôles que peuvent jouer les questions d’environnement
global ou de concept de bien public (international) dans la
protection de la biodiversité (e.g., Adger et al., 2001 ; Per-
rings et al., 2002), notamment via l’accès par exemple aux
méga-bases de données de d’information (Gaikwad and
Chavan, 2006). De nombreux usages humains des services
écosystémiques interagissent de plusieurs façons sur les
processus écologiques. Ces interactions génèrent des coûts
et bénéfices que les individus n’ont aucune envie de prendre
en compte dans leurs décisions en ce qui concerne l’usage
des services écosystémiques. 

DDéterminant démographique

La population humaine peut être indirectement un déter-
minant majeur des changements de biodiversité (Palumbi,
2001). Deux milliards de la population mondiale vivent à
moins de 100 km de la côte. Actuellement, plus de la moi-
tié des mégapoles (celles dont la population dépassent
500 000 habitants) est localisée à moins de 50 kms de la
côte (fig. 37). Les densités de population en zone côtière
sont presque trois fois supérieures à celles en zone conti-
nentale (Kay et Alder, 2005). Le nombre croissant de per-
sonnes se déplaçant sur le littoral pour vivre, exerce une
pression directe sur les ressources côtières. La taille de la
population, sa composition, la répartition des densités et
les taux de croissance peuvent avoir également des effets
indirects sur la biodiversité à travers des changements de
demandes en ressources marines, en déchets industriels
et humains, en pollutions et en altérations des habitats cô-
tiers. À ce jour, plus de 50 % de l’ensemble de la popula-
tion des États-Unis réside en zone côtière, avec une
projection à 60 % en 2020 (Crossert et al., 2004). En 2000,
plus de 11 000 fermetures de plages et d’alertes (eaux
douces et marines) ont eu lieu aux États-Unis - un chiffre
qui a doublé par rapport à l’année précédente - et une ma-
jorité de ces fermetures étaient dues aux pollutions de
l’eau (NRCD, 2001). À une échelle globale, le développe-
ment côtier est deux fois supérieur à celui observé sur les
sites continentaux, avec # 90 % des eaux polluées géné-

Figure 37
Répartion mondiale des premières 400 “zones urbaines”  disposant d’au moins 1,000,000 d’habitants en 2006. La moitié des
principales mégapoles ets située sur les côtes. Données extraites au 27 juin 2007 d’après http://www.citymayors.com/statis-
tics/urban_2006_1.htm
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rées qui sont rejetées sans traitement dans les eaux ma-
rines (Henrickson et al., 2001).

La croissance des centres urbains et l’augmentation des
revenus moyens à l’échelle mondiale sont également fac-
teurs d’accroissement de la demande globale en produits
marins (Delgado et al., 2003), aussi bien que la demande
pour des activités récréatives de la biodiversité marine (à
la fois extractive et non extractive).

D’autres facteurs démographiques, tels que l’âge, le
genre et le niveau d’éducation, peuvent affecter indirec-
tement les traits de consommation des ressources et de
leurs usages. Si les trajectoires individuelles de la plu-
part de ces facteurs démographiques sont relativement
bien connues (UN, 2004), la façon dont les effets de ces
différents facteurs (taille, âge), combinés aux facteurs
économiques et, en particulier, à l’augmentation des ri-
chesses (voir ci- dessous), vont impacter l’aptitude des
futures sociétés à contrôler leurs impacts sur la biodi-
versité marine, est moins connue.

DDéterminant économique

Les activités économiques aux différents niveaux, inter-
national, national, régional et local, sont des détermi-
nants essentiels de l’impact de la société sur les
écosystèmes marins. La croissance économique en par-
ticulier, avec ses composantes matérielles et de réparti-
tion géographique, accroît la demande pour les biens et
services écosystémiques. La structure et les perfor-
mances  du commerce international des produits de la
mer influencent les types et niveau des écosystèmes ex-
ploités par les pêcheries à la fois aux échelles globale et
locale. Les fluctuations de prix des intrants (e.g., fuel) et
des produits (e.g., denrées alimentaires) sous tendent
des changements d’activités économiques et d’utilisation
des ressources (Abernethy et al., 2010). Les innovations
tehcnologiques influencent également la demande pour
des biens et services écosystémiques en réduisant les
coûts et en améliorant leur efficacité pour accroître la
production. Elles conduisent finalement à des change-
ments d’usages des écosystèmes. Le marché du travail
détermine l’attractivité des emplois dans les activités
maritimes. L’accroissement de la richesse au niveau in-
dividuel et social accroît la demande des consommateurs
pour des marchandises ainsi que pour des biens et ser-
vices écosystémiques qui peuvent exercer des pressions
sur la biodiversité (Hoyer and Macinnis, 2010). De façon
similaire, les changements de richesse ont été également
largement documentés comme un des principaux fac-
teurs affectant les habitudes de consommation et les

choix des consommateurs avec, de façon générale (bien
que non systématique), une corrélation positive entre la
richesse de la société et l’acceptation à payer pour une
protection de la biodiversité (Horton et al., 2003 ; Chuk-
wuone et Okorji, 2008). Au final, la globalisation des mar-
chés et du commerce des marchandises conduit à une
plus grande intégration des producteurs et des consom-
mateurs sur de plus grandes échelles géographiques
(Gereffi, 1999 ; Phillips, 2006 ; Mullo et al., 2009), mais
avec des effets sur la biodiversité peu compris et et peu
documentés (Heal, 2002 ; Toly, 2004 ; Zimmerer, 2006).

Déterminant social 

� RRééffoorrmmeess  ddee  ggoouuvveerrnnaannccee

La globalisation des marchés et du commerce a été ac-
compagnée par un changement dans la gouvernance en
s’éloignant des institutions de niveau national vers
l’arène internationale. Ce qui se traduit par des struc-
tures de gouvernance internationales et des traités. Si-
multanément, les réformes de décentralisation et le
principe de subsidiarité associé qui place la gouvernance
au niveau le plus faible d’efficacité (moins centralisé), ont
été vivement promus et mis en œuvre à la fois dans des
pays développés et en voie de développement, tout spé-
cialement en ce qui concerne la gouvernance des res-
sources naturelles (Ribot, 2002). La gouvernance basée
sur les marchés, incluant le commerce équitable, les
parts de quotas transférables, les responsabilités des
corporations, et les partenariats public-privé, est égale-
ment présentée comme une possibilité de réponse aux
questions liées à la protection des ressources naturelles
et de la biodiversité (Barrientos, 2000 ; Raynolds, 2004 ;
Wilenius, 2005). 

La délégation des responsabilités de gestion des res-
sources naturelles de façon plus proches des usagers ou
à l’opposé vers un niveau international - a souvent été
présentée comme un glissement favorable à la création
d’un environnement politique plus favorable à la gestion
des ressources et de la protection de la biodiversité (Pin-
kerton, 1989 ; Colchester, 1994 ; OECD, 2003). Cependant
les expériences actuelles de décentralisation sont plutôt
mitigées et les effets sur la protection de la biodiversité
mitigés (Dupar and Badenoch, 2002 ; Lind and Cappon,
2001 ; Béné et al., 2009). Pour ce qui concerne les traités
internationaux, Kyoto et Copenhague sont des démons-
trations évidentes que la gouvernance globale ne garan-
tit pas des interventions opérationnelles. Les approches
de gestion par les marchés – même si elles offrent des
incitations positives prometteuses pour la protection de
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la biodiversité – sont encore trop préliminaires pour dé-
montrer une efficacité garantie de performance.

�� NNiivveeaauuxx  ddee  ppaauuvvrreettéé  eett  ssééccuurriittéé  aalliimmeennttaaiirree

Le lien entre pauvreté et environnement fait l’objet d’un
débat des plus intenses dans la littérature actuelle, avec
des opposants et des avocats de l’équation « pau-
vreté = menace environnementale », qui n’ont pas encore
trouvé un consensus en la matière (Duraiappah, 1998 ;
Adams et al., 2004 ; Dasgupta et al., 2005). Il est certain
que la pauvreté ne doit pas avoir d’effet positif sur la pro-
tection de la ressource/biodiversité, mais la corrélation
négative entre pauvreté et environnement semble dé-
pendante d’un contexte spécifique et ne pas être une
règle universelle (Cavendish, 2000). Il doit être rappelé,
spécialement dans le contexte des pêcheries, que les ni-
veaux forts de capitalisation et de richesse des flottes de
grandes dimensions dans les pays développés ne crééent
pas nécessairement un contexte plus favorable pour sou-
tenir la biodiversité marine, comme le confirme la situa-
tion dans la zone économique exclusive européenne. Le
lien entre la sécurité alimentaire et la biodiversité est en-
core plus complexe. Si une population en insécurité ali-
mentaire s’engage dans une démarche d’exploitation de
ressources aquatiques à des niveaux qui apparaissent
non durables à court terme, les racines de cette insécu-
rité alimentaire sont généralement en lien avec des
conditions structurelles au-delà de la seule gestion lo-
cale, soulignant ainsi la complexité et la nature multi-di-
mensionnelle du problème (Béné and Friend, 2010). 

Déterminant culturel

La culture est une expression de la connaissance parta-
gée, des valeurs, des croyances, et des normes. Elle peut
être partagée au sein des communautés de différents
types, incluant les niveaux national et régional, les ca-
ractéristiques ethniques, d’occupation et d’organisation.
La connaissance scientifique - son investissement, sa ré-
partition, son absorption et son application – est égale-
ment une expression de la culture. Parce qu’elle
structure des visions mondiales, elle influence les priori-
tés sociales et détermine les limites acceptables de com-
portement en relation avec différentes valeurs. La culture
est ainsi un des premiers déterminants de la protection
de la biodiversité (Yamin, 1995) – mais également a
contrario, l’un des déterminants de son déclin. 

De façon plus subtile, la culture et les normes peuvent
également influencer la façon dont la biodiversité est per-
çue et ainsi, les outils, conventions et lois avec lesquels
la question doit être traitée. Par exemple, les façons dont

les espèces en danger et menacées « Threatened and En-
dangered Species (TEPs) » sont traitées : les espèces em-
blématiques de grands mammifères marins ou d’oiseaux
marins ont ainsi tendance à occuper le devant de la scène
au détriment d’autres espèces ou d’autres éléments de la
biodiversité. Par ailleurs, le fait que certaines compo-
santes de la biodiversité soient considérées comme des
ressources ou des biens uniquement dans certains
contextes culturels (sans l’être dans d’autres), influence
grandement la direction dans laquelle la société ou
même les communautés tendent à traiter la protection
de la biodiversité.  

Ce qui n’est pas connu

On retrouve beaucoup d’inconnues en ce qui concerne les
résultats nets des déterminants humains, leurs interac-
tions complexes et les motivations qu’ils créent.

Institutionnel

Bien que le besoin de cohérence dans les couches insti-
tutionnelles soit bien établie, peu de choses sont connues
pour concevoir et obtenir cette cohérence. Des re-
cherches supplémentaires sont nécessaires :

��    pour documenter les processus qui déterminent la gou-
vernance des usages de la biodiversité marine au jour le
jour,

��    pour examiner les motivations créées par des outils
institutionnels alternatifs,

��    pour concevoir des politiques de contrôle aux différents
niveaux qui fournissent des incitations appropriées pour
les ressources naturelles et la protection de la biodiver-
sité (Yamin, 1995 ; Ruddle, 1998 ; Baland and Platteau,
1999 ; Blaikie, 2006). Le développement d’indicateurs
pour réaliser la surveillance et évaluer son efficacité ins-
titutionnelle est également un besoin. Cependant,
l’exemple de la co-gestion basée sur une approche com-
munautaire des ressources forestière et de pêche mon-
tre que la conception et l’utilisation de ces indicateurs ne
sont pas nécessairement évidentes (Thompson, 1999 ;
Borrini-Feyerabend et al., 2000).

Démographique

Les estimations de taille de population et de taux de
croissance en zones littorales sont disponibles à l’échelle
mondiale à un niveau aggrégé. Par contre, les différentes
voies spécifiques d’influence entre les démographies hu-
maines, les demandes en produits de la mer, et les im-
pacts sur la biodiversité marine sont moins compris. Une
recherche complémentaire est nécessaire sur l’influence
de l’âge, du genre, du niveau d’éducation et d’autres fac-
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teurs démographiques sur l’utilisation des ressources
marines, la compréhension des risques pour la biodiver-
sité marine, et les réponses aux réglementations de pro-
tection de celle ci. Une amélioration de la compréhension
des interactions entre les facteurs démographiques et
des facteurs économiques, et leurs impacts induits sur
la biodiversité marine est vraiment nécessaire.

ÉÉconomique

Les dynamiques sous jacentes des déterminants écono-
miques aux différentes échelles de temps, d’espace et d’or-
ganisation économique sont faiblement comprises. Les
effets de l’intégration globale des producteurs et des
consommateurs sur la biodiversité aux échelles locales né-
cessitent une meilleure documentation et analyse (O’Hara
and Stagl, 2001 ; Zimmerer, 2006). Les possibilités pour les
marchés internationaux et les accords de commerce, soit
de favoriser ou d’éroder la biodiversité, sont peu connues. Il
en est de même pour la contribution des politiques écono-
miques des gouvernements et des institutions intergouver-
nementales (Lawn, 2008 ; Czech, 2008). Les différentes
valeurs que la société place sur les changements et dans
les disponibilités des biens et services écosystémiques, dont
plusieurs d’entre eux ne sont pas sujet aux échanges de
marché, sont actuellement peu quantifiées. Bien qu’une at-
tention croissante soit mise sur les besoins de compréhen-
sion des changements dans les écosystèmes, les modèles
de gestion des ressources marines utilisent encore souvent
une représentation statique et aggrégée des interactions
humaines avec les écosystèmes. Il existe un besoin de dé-
velopper des représentations plus dynamiques, considérant
pleinement la diversité des agents et de leurs interactions
avec les écosystèmes aux différentes échelles. Ceci inclut
des décisions de court terme et à échelle locale telles que
les allocations d’effort de pêche, le choix des routes com-
merciales de navigation - ou la conformité avec les régle-
mentations environnementales par des commandants de
navire -, aussi bien que des actions à plus long terme et de
plus grande échelle comme les choix d’investissement/dés-
investissement par les sociétés, en considérant les in-
fluences des contextes socio- économique, institutionnel et
écologique sur de telles décisions. Par ailleurs, la façon
dont les incitations économiques des réglementations de
pêche et autres activités d’extraction peuvent  être conçues
pour promouvoir la protection de la biodiversité, nécessite
plus de recherche dans des contextes spécifiques, comme
le fait le rôle de la variabilité économique et environne-
mentale à déterminer le comportement humain et l’impact

sur l’environnement marin. L’impact des politiques à
contrôler les effets des externalités négatives des activités
économiques sur la biodiversité est également un domaine
de recherche qu’il est nécessaire de compléter. La relation
des niveaux de richesse avec les préférences d’un type ou
d’un niveau d’exploitation de ressource marine est faible-
ment compris dans des contextes spécifiques. La mobilité
de la main d’oeuvre et le marché du travail dans le le do-
maine marin nécessitent également des recherches com-
plémentaires.

Social

Les éléments sociétaux et les politiques des réformes de
la gouvernance doivent être mieux compris, en incluant
les impacts de la répartition des dispositifs de nouvelle
gouvernance (Johnson, 2001 ; Nijenhuis, 2003). La répar-
tition des coûts et bénéfices de la décentralisation est
souvent partiellement incomprise, comme le lien de la
décentralisation avec les incitations à protéger ou dé-
truire la biodiversité (Ribot, 2002). Le rôle des influences
sociales et normatives en accord avec les réglementa-
tions ayant pour objectif de protéger la biodiversité doit
être également mieux étudié (Hatcher et al., 2000). Quels
sont les impacts de la subsidiarité dans les paramètres
des pays en développement et développés ? les impacts
sociaux d’une gouvernance basée sur les marchés doi-
vent être mieux compris pour bon nombre de paramè-
tres. Quels sont les facteurs qui contribuent au sujet ou à
l’échec des approches décentralisées dans la gestion des
ressources (Campbell et al., 2001 ; Béné et al., 2009), et
quels sont les résultats en matière de biodiversité ? Le
contexte politique de sécurité alimentaire et ses liens
avec la biodiversité marine doivent être mieux compris.
Les relations entre pauvreté et résultats environnemen-
taux sont directement associées à la biodiversité et cor-
respondent à un domaine de recherche sous développé. 

Culturel

En conclusion, le rôle de la culture à façonner les valeurs
vers les besoins de la biodiversité marine doit être mieux
analysé dans des contextes spécifiques locaux et natio-
naux. L’influence de la culture sur le comportement est
directement d’intérêt pour concevoir des mesures effi-
caces de protection de la biodiversité.

Les besoins de recherche examinés ici sont de portée gé-
nérale, non spécifiques à l’Ifremer. Les enjeux particu-
liers à l’Ifremer font l’objet de la synthèse exécutive.
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Réglementations et soutien à la décision

Réglementations et outils de gestion

Une large gamme d’options est disponible pour les ges-
tionnaires, les acteurs partenaires et les sociétés pour
atteindre les objectifs d’usage durable, de protection et
de restauration de la biodiversité marine. Les modalités
de gestion incluent les aires protégées, afin d’améliorer
l’état des écosystèmes, et le repeuplement, la restaura-
tion d’habitat, afin d’améliorer les services écosysté-
miques. Par ailleurs, il existe une gamme d’outils de
développement pour inciter les gestionnaires dans leurs
prises de décision à tenir compte de la valeur des éco-
systèmes (e.g., dans la gestion des usages comme le tou-
risme), à identifier des bénéfices écosystémiques diffus
pour ceux qui ont des intérêts locaux, à mettre en place
des droits de propriété ou d’accès aux ressources vi-
vantes (e.g., quotas transférables) ou pour leur transfé-
rer de la connaissance et les sensibiliser (e.g., empreinte
écologique, analyse cycle de vie, label de qualité). Des op-
tions alternatives de gestion vont agir différemment selon
les déterminants directs ou indirects de la demande hu-
maine de services écosystémiques, aussi bien que sur les
résultats finaux sur les écosystèmes marins et le bien-
être de l’homme. Les outils pour réaliser ces politiques
de gestion incluent les instruments standard de gestion
(e.g., quotas, accès restreint), incitations économiques
(e.g., taxes, subventions), modalités de mise en œuvre,
partenariats et collaborations, partage d’information et
de connaissance, et actions publiques et privées.   

Efficacité des réglementations

Comme indiqué dans le chapitre « Mesurer la biodiver-
sité », beaucoup des difficultés rencontrées pour attein-
dre une exploitation durable des ressources vivantes
tiennent à deux des caractéristiques de ces ressources.
Tout d’abord, elles se renouvellent mais de façon incer-
taine et très corrélée à l’état des écosystèmes. En second
lieu, ce sont des ressources communes. À partir de cette
dualité, les politiques de gestion mises en place pour res-
taurer les usages durables des ressources vivantes peu-
vent être classées selon deux grandes catégories: des

mesures de protection et des mesures de régulations de
l’accès à celles-ci (Troadec et Boncoeur, 2003 ; Thébaud
et al., 2007). L’objet des mesures de protection est de
préserver les caractéristiques de la biodiversité marine
qui justifient son exploitation et lui donnent sa valeur ;
e.g., dans le cas des ressources halieutiques, la capacité
des stocks de poissons à s’accroître et à se renouveler.
Ces mesures ont été largement adoptées au niveau in-
ternational, sous différentes formes et selon différentes
échelles en pratique. Le deuxième jeu de mesures com-
plémentaires vise à résoudre explicitement les pro-
blèmes liés à la nature « commune » des ressources
vivantes marines, en concevant des mécanismes qui li-
mitent les usages négatifs d’usages compétitifs. Dans les
deux cas, les approches peuvent se fonder sur des
normes et des mesures administratives, sur l’utilisation
de mesures économiques incitatives ou une combinaison
des deux. C’est une tâche particulièrement difficile si on
considère la multiplicité des usages, la complexité de
leurs impacts sur les processus écosystémiques, et les
incertitudes en découlant sur les interactions entre acti-
vités humaines via les écosystèmes.  

De plus, dans la mesure où l’essentiel des produits de la
mer est issu de régions du monde où la gouvernance est
faible, le renforcement de la sécurité alimentaire est for-
tement dépendante d’une amélioration de cette gouve-
rance (Smith et al., 2010). Le choix des politiques de
gestion et des outils à considérer sera grandement in-
fluencé autant par les dimensions temporelles et les
échelles physiques de ces systèmes que par les
contextes politique et réglementaire. Ce choix sera éga-
lement affecté par les incertitudes des résultats, les
changements climatiques, le contexte culturel et les ob-
jectifs souhaités. À tous les niveaux, les structures de
gestion ont différentes options disponibles pour y répon-
dre et une attention particulière devra être portée pour
garantir une cohérence des politiques et de la gouver-
nance à travers les différentes dimensions.    

Scénarios

L’élaboration de scénarios peut aider à synthétiser et à
communiquer sur les différentes options et politiques et
les différentes trajectoires des écosystèmes marins et de
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la biodiversité pour les décennies à venir. Les scénarios
tiennent comptent des incertitudes liées à la dynamique
de ces systèmes complexes. Ils ne fournissent pas de
prévisions, mais montrent des alternatives possibles de
l’état futur, chacun décrivant un résultat correspondant à
un jeu particulier d’hypothèses de travail. Les scénarios
de « statu quo » et de continuité sans changement (« Bu-
siness As Usual ») constituent ainsi deux approches per-
tinentes de base. Les scénarios peuvent ainsi être utilisés
systématiquement pour imaginer de façon créative la
complexité et les incertitudes du futur. Ce sont des ou-
tils d’intérêt pour souligner l’importance des choix et des
arbitrages adoptés vis à vis des décisions, des politiques
de remédiation et d’adaptation présentes et futures.  

Cinq approches larges et complémentaires de recherche
peuvent être utilisées pour explorer les impacts variés
des différents scénarios politiques :

�� Apprendre sur le plan qualitatif à partir
des expériences passées

Le développement de politiques de contrôle et de régle-
mentation pour orienter les usages des ressources ma-
rines vers des objectifs de développement durable n’est
pas nouveau et il peut  bénéficier potentiellement des ré-
sultats des expériences passées. La recherche doit s’ap-
pliquer à analyser les expériences passées d’approches
alternatives pour concevoir et mettre en place de nou-
veaux scénarios. Bien que cela puisse être difficile dans
de nombreux cas du fait de l’absence de données adé-
quates, des informations qualitatives d’intérêt peuvent en
être extraites, à partir d’une approche multi-disciplinaire
et selon une base empirique – voir par exemple, les cours
sur les sciences halieutiques de Beverton en 1994 (An-
derson, 2002). Typiquement, les analyses rétrospectives
permettent d’estimer le temps nécessaire à la mise en
place opérationnelle de mesures de gestion. Par exem-
ple, la FAO a mené une étude macroéconomique dès les

années 1995 pour évaluer les montants totaux de sub-
ventions publiques allouées au secteur de la pêche. Elle
conclut que l’amplitude des pertes économiques des pê-
cheries mondiales se situait autour de 50 milliards de
dollars par an. Par la suite, Milazzo (1998) a révisé ces
résultats préliminaires en estimant les montants globaux
de subventions probablement de 14 à 21 milliards de dol-
lars par an. Ces publications pionnières ont contribué au
processus toujours en cours de réductions des subven-
tions. Néanmoins, il est d’intérêt de souligner la simila-
rité de ces estimations antérieures avec des résultats
récemment publiés (World Bank et FAO, 2008): les diffé-
rences entre les bénéfices nets réels et potentiels des
pêcheries marines se situent dans l’intervallle de
confiance de 26 à 72 milliards de dollars par an, avec une
valeur très probable de l’ordre de $50 milliards de pertes
pour l’année de référence 2004. 

Au niveau européen, Cappell et al. (2010) ont évalué les
impacts environnementaux et sociaux de l’instrument
“Financial Instrument for Fisheries Guidance” (FIFG, 4,9
milliards d’euros – 6,6 milliards de dollars� –  de subven-
tions des pêcheries attribuées entre 2000 et 2006), dont le
but était de mettre la capacité de pêche de la flotte euro-
péenne en phase avec les ressources biologiques dispo-
nibles. Ils conclurent que le financement par le FIFG
n’avait pas permis d’atteindre ses objectifs de réduction
nette de la cacapité de pêche . Au contraire, dans certains
segments des pêcheries, ce financement avait permis
d’accroître la capacité de la flotte, contribuant ainsi à dé-
tériorer la situation de certains stocks et à gèner la ré-
cupération de certains autres. D’autres exemples (i.a.,
réduction des rejets en mer) de l’inertie de la gouver-
nance des pêches peuvent être mentionnés, ayant en
commun un retard d’une décennie ou plus avant une ap-
plication réelle de mesures significatives de gestion.

Apprendre sur le plan quantitatif à partir des expériences
passées : comme souligné dans la partie « Conceptuali-
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Figure 38
Exemple de scénarios globaux pour la bio-
diversité: Millenium Ecosystem Asses-
ment (2005). Quatre scénarios sont
considérés pour la période de 2000 à
2050 : gestion globale, ordre par la force,
mosaïque adaptative, gestion « technolo-
gies vertes ».



sation de la bioodiversité », les analyses statistiques de
données écologiques ou socio-économiques anciennes et
de séries temporelles peuvent permettre de quantifier le
rôle joué par les déterminants humains et environne-
mentaux sur la biodiversité. Ceci inclut le calage de mo-
dèles dynamiques à partir des données historiques
comme pour les analyses de populations virtuelles
(« VPA ») ou de modèles d’écosystèmes (e.g., ecosim-
ecopath). La calibration de tels modèles apporte une base
quantitative pour explorer les impacts potentiels avec des
marges d’erreurs pour différents scénarios de politiques
de gestion. 

�� Apprendre à partir d’un raisonnemment analytique
et mathématique

L’analyse théorique de modèles simplifiés, agrégés, ou
stylisés peut permettre une meilleure compréhension
des mécanismes majeurs et des relations en jeu dans les
systèmes concernés et promouvoir ainsi la conceptuali-
sation de stratégies, l’identification de points de bascu-
lements ou bien encore l’évaluation et le classement des
politiques de gestion. Par exemple, pour les pêcheries,
les approches d’équilibre et d’optimum ont été largement
utilisées pour démontrer les stratégies pertinentes de

pêche et des points de références de stocks. La lente
mise en place du rendement maximal durable (« maxi-
mum sustainable yield » - MSY) en est un bon exemple.

Le concept du MSY fut élaboré dans les années 1930 par
plusieurs auteurs, mais le début de son utilisation en tant
que l’un des points de référence potentiel en termes de
gestion – et comme un standard international en matière
de stratégies de reconstruction de stocks – prit place
deux décennies plus tard avec l’avancée du dénommé
« modèle de surplus de production » (« surplus-produc-
tion models »). 

Comme l’indique Macé (2001), les écrits les plus com-
plets ont été donnés sur les bons et mauvais usages du
MSY, d’autant plus qu’il a été intégré dans l’importante
convention internationale des Nations-Unies sur le droit
de la mer (UN Convention on the Law of the Sea, 1982),
traçant ainsi la route à son intégration dans les régle-
mentations nationales . De nos jours, le MSY est consi-
déré comme un indicateur robuste de la direction du
changement nécessaire en ce qui concerne la réduction
du taux de mortalité par pêche, quand une exploitation
biologique optimale est recherchée. Malgrés ses limites
(i.e., objectif de gestion d’une seule espèce), le MSY est un
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Figure 39
Développement sur le long terme de l’approche écosystémique: d’une évaluation des pressions de pêche à partir d’une seule es-
pèce juqu’à l’approche multi-espèces. a) La courbe Y vs. F décrit le rendement d’équilibre pour un stock donné comme une fonc-
tion de la mortalité par pêche; En changeant la situation actuelle de pêche de F à FMSY, et en maintenant F au niveau du FMSY,
l’objectif du rendement maximum soutenable (« MSY ») est atteint après la disparition de situations intermédiaires ; les points de
références biologiques du CIEM, Flim et Fpa sont également montrés ; b) les effets d’un taux d’exploitation croissant sur les com-
munautés de poissons : la figure montre les équilibres moyens des modèles Ecosim pour 31 écosystèmes ;  les résultats suggè-
rent que la gamme de taux d’exploitation (de 0,2 à 0,45) doit fournir au moins 80 % des captures maximales, mais avec des
conséquences écologiques très différentes; d’un point de vue du gestionnaire, la biodiversité est maintenue à un faible taux d’ex-
ploitation, les captures maximales (« MMSY ») sont maintenues à un niveau intermédiaire de taux d’exploitation, et l’emploi élévé
est souvent maintenu, des niveaux intermédiaires aux niveaux maximaux, du fait du besoin d’un fort effort de pêche. [NB: la taille
maximale moyenne fait référence à la longueur moyenne maximale que l’espèce peut atteindre dans sa communauté ; les popu-
lations effondrées sont celles pour lesquelles les stocks de biomasse ont décliné à moins de 10 % de leur biomasse initiale sans
pêche; les zones ombrées correspondent aux limites des 95 % d’intervalle de confiance ; voir Worm et al. (2009) pour plus d’in-
formation].



concept opérationnel bien compris. Par ailleurs, et sans
omettre les contre-exemples, plusieurs cas de succès
d’augmentation de la biomasse de stocks de poissons et de
coquillages ont été démontrés après une réduction signifi-
cative de la pression par pêche (voir les cas d’études dans
Macé, 2004). Plus récemment, Beddington et al. (2007) ont
publié une revue des outils des systèmes de gestion des
pêcheries, englobant l’intégration des processus écono-
miques dans le concept du MSY – ce qui a donné le concept
de rendement maximum économique « maximum econo-
mic yield – MEY ». En abordant la question des impacts de
pêche, Worm et al. (2009) ont étendu cette revue exhaustive
en réalisant des évaluations multi-espèces basées sur des
modèles selon le concept de rendement maximal durable
multi-espèces « multispecies maximum sustainable yield –
MMSY », sur différents types d’écosystèmes et en expéri-
mentant différents scénarios d’exploitation (fig. 39).

�� Apprendre à partir d’expériences virtuelles

Le développement des capacités de traitement informa-
tique a grandement élargi nos possibilités d’exploration
de la dynamique de systèmes complexes qui ne peut être
abordée par voie expérimentale. La recherche dans l’ap-
plication du domaine de la modélisation formalisée, ap-
pliquée aux analyses des socio-écosystèmes marins s’est
rapidement développée au cours des vingt dernières an-
nées, et fournit maintenant suffisammment de moyens,
pour à la fois tester notre compréhension de ces sys-
tèmes et prévoir les résultats potentiels de différents
scénarios alternatifs de gestion (e.g., Chaloupe project -
http://www.projet-chaloupe.fr/);

� Apprendre par l’action

Dans certains cas, en particulier là où les niveaux d’in-
certitude sont tels que même les hypothèses qualitatives
sur les processus clés en jeu ne peuvent être formulées,
le développement de projets d’observations et de re-
cherche, en phase avec la définition des scénarios de po-
litiques de gestion, peut permettre d’apprendre à partir
d’approches expérimentales. Dans ce cas, la modélisa-
tion peut également être utile dans la formulation d’hy-
pothèses formelles sur les connaissances actuelles des
socio-écosystèmes, et sur les modalités de révision à
partir de nouvelles informations. 

Méthodes quantitatives, modèles
et évaluations intégrées

Il existe un besoin de développer, d’intégrer, et de pro-
mouvoir le développment de scénarios pour les écosys-

tèmes marins sous pression et forçages anthropiques et
naturels au cours du XXIème siècle. Ceci devrait nécessiter
une stratégie intégrée qui précisent les directions dans
un contexte d’après Aberdeen, de l’Évaluation pour le
Millénaire (« Millennium Ecosystem Assessment ») et de
la structuration de la recherche à l’échelle européenne,
et ceci en coordination avec les groupes principaux de re-
cherche et leurs programmes (e.g., ICES, Imber, MarBEF,
Eur-Oceans). De cette façon, l’organisation scientifique
devrait favoriser et promouvoir une science integrative
qui permette de prévoir les changements au niveau des
écosystèmes marins sous les auspices de l’IPBES (« In-
tergovernmental Science - Policy Platform on Biodiver-
sity and Ecosystem Services »), la plateforme
intergouvernementale scientifique-politique sur la biodi-
versité et les services écosystémiques. La crédibilité et
la fiabilité des scénarios et des processus de décision
pour la biodiversité marine s’appuient sur la capacité de
la communauté scientifique à produire des méthodes et
modèles quantitatifs fiables. 

Modèles écologiques, environnementaux
et socio-économiques à intégrer

Les modèles dynamiques des écosystèmes marins peu-
vent être utilisés, par exemple, pour mesurer les effets
de différentes politiques de gestion tels que les quotas,
les réserves marines, les quotas individuels de pêche, ou
encore les conséquences du changement climatique sur
la répartition des espèces. Un modèle écologique global
des systèmes marins n’existe pas à ce jour, mais de nom-
breux modèles basés sur une approche « écosystème »
de différentes régions existent à travers le monde. Pla-
ganyi [(2007) voir aussi Hoggarth et al., 2008] fournit une
vision des différents types d’approches en modélisation
incluant les logiciels Ecopath et Ecosim ou MSVPA
(« Multi-species virtual population analysis »), et analyse
leurs principaux avantages et limites dans un contexte
d’approche écosystémique. Les approches de modélisa-
tion et les métriques utiles à une planification, la réalisa-
tion et l’évaluation d’une gestion de pêcherie par une
approche écosystémique sont également discutées par
Marasco et al. (2007), avec une attention particulière sur
les évaluations des stratégies de gestion. 

La synthèse historique effectuée par Garcia et Charles
(2007 ; 2008) dresse un tableau des évolutions des repré-
sentations scientifiques des systèmes de pêcheries au
cours du XXème siècle. Les modèles dynamiques ont été
développés, avec en parallèle une co-évolution de la ges-
tion et de la recherche et ont été construits à partir de
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différentes disciplines impliquées dans la gestion des
ressources anturelles, conduisant ainsi à une augmen-
tation de la complexité résultant d’une demande socié-
tale changeante (fig. 40). Le renforcement des relations
entre science, politiques de gestion et société au sein de
systèmes de pêches complexes et entre ces systèmes et
leur environnement a conduit à accroître le domaine, les
détails, le réalisme et l’interdisciplinarité. 

Les scénarios peuvent également examiner le futur de la
biodiversité dans le contexte du changement climatique.
Par exemple, Cheung et al. (2009) fournit une projection
quantitative des patrons des impacts du changement cli-
matique sur la biodiversité marine à une échelle globale
donnant ainsi une image du problème potentiel. La fré-
quence moyenne des migrations et des extinctions lo-
cales de 2040 à 2060, comparée aux moyennes de 2001 à
2005, fut calculée sous différents scénarios d’émission
de gaz à effet de serre pour 1 066 espèces de poissons et
d’invertébrés marins afin d’identifier les points chauds
des impacts induits par le changement climatique à
échéance de 2050 (fig. 41). Cheung et al. (2008 ; 2009) ont
développé une approche de modélisation intégrant les
dynamiques de population avec un modèle de bioclimat
pour projeter les futures aires de répartition, en consi-
dérant que les caractéristiques intrinsèques de crois-
sance de population, de dispersion larvaire et de
migration d’adultes déterminent les dynamiques spatio-
temporelles d’une population, et donc ses changements
relatifs d’abondance. Le taux de croissance intrinsèque
de la population est directement dépendant des profils
de préférence des espèces aux conditions environne-

mentales de chaque cellule de 30' de latitude × 30' de lon-
gitude du modèle maillé des océans mondiaux. Les pro-
fils de préférence (i.e., conditions environnementales
appropriées pour chaque espèce) furent calculés en su-
perposant les données environnementales (de 1980 à
2000) avec les cartes d’abondance relative des espèces .

Dans la mesure où les animaux migrent le long d’un gra-
dient calculé d’habitat approprié, les changements de
conditions océaniques conduisent à des changements de
l’abondance relative de chaque espèce dans chaque cel-
lule de la grille. Néanmoins, le modèle ne considère pas
les relations proies-prédateurs, ni les autres interactions
biotiques qui sont au-delà du domaine de la plupart des
modèles actuels de bioclimat. 

Globalement, l’intensité moyenne de migration projetée
pour 2040-2060 comparée à 2001-2005 compte pour 55 %
de la richesse spécifique initiale, avec des taux locaux d’ex-
tinction de 3 % de la richesse spécifique initiale (la faible ri-
chesse spécifique initiale contreibue largement au fort
impact dans les régions polaires). Par ailleurs, les espèces
pélagiques (209 spp.) montrent une intensité de migration
considérablement plus élevée que les espèces démersales
(857 spp.). Globalement, les distributions centroides et
vers les poles de la plupart des espèces étudiées vont glis-
ser vers les pôles entre la période de référence 2001-2005
et 2040-2060 (la moyenne de migration vers les pôles est
de l’ordre de 600 km pour les espèces pélagiques et de 200
km pour les espèces démersales sous le scénario A1B du
GIEC. Du fait de la complexité et des échelles des pro-
blèmes et processus impliqués, l’amplitude de ces pro-
jections reste incertaine.
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Figure 40 
Évolution

de la modélisation
des pêcheries

de 1900 à 2005
(Garcia et  Charles,

ICES, 2006) ;
figure publiée

dans: Garcia et
Charles, ICES J.
Mar. Sci. (2007),

Ocean and Coastal
Management

(2008).



Plusieurs simplifications et hypothèses clés nécessitent
un approfondissement des connaissances: les distribu-
tions actuelles, les préférences en habitats des espèces,
les structures et dynamiques des populations, les ré-
ponses synergiques des populations aux effets du chan-
gement climatique et d’autres facteurs anthropogéniques,
les capacités d’adaptations spécifiques phénotypique et
génotypique. Malgré ces limites, ces projections peuvent
être utilisées comme une hypothèse « nulle » pour déve-
lopper des systèmes d’observations plus élaborés et des
études théoriques plus poussées. Ces résultats peuvent
également fournir des informations utiles pour évaluer les
options de gestion dans un contexte de changement cli-
matique. Par exemple, 70 % des débarquements de pêche
de 2000 à 2004 sont issus des 1 066 espèces étudiées.
Cheung et al. (2010) fournissent des projections qui sug-
gèrent un large impact du changement climatique sur la
répartition géographique des captures maximales à
échéance de 2055.

Des systèmes de modèles humains peuvent également
être utilisés pour des études; par exemple, les impacts
de changement des écosystèmes sur les productions, la
consommation, les décisions d’investissement dans le
secteur de la pêche. Les modèles de dynamiques de mar-
ché portant sur les ressources marines, comme les pois-
sons ou les quotas de marchés (e.g. quotas individuels

transférables  - ITQ), doivent également jouer un rôle im-
portant : par exemple le marché mondial des huiles et fa-
rines de poisson peut être modélisé à partir des
productions nationales de poissons pélagiques dans un
contexte évolutif de contraintes globales, variant des prix
mondiaux des farines de poisson aux niveaux locaux de
production (Mullon et al., 2001). Dans ce domaine, un des
challenge clés porte sur la prise en compte des détermi-
nants sociaux/culturels/politiques dans les quelques mo-
dèles écologique-économique existants.

Par ailleurs, les changements d’échelle doivent être en-
couragés via l’élaboration de modèles de gestion intégrée
de la zone côtière, couplant les dimensions à la fois ter-
restre et marine. Finalement, les modèles intégrés, com-
binant les interactions entre systèmes écologique,
humain, et climatique doivent être utilisés de plus en plus
souvent aux différentes échelles globale et lcoale.  

DDiversité vs homogénéité des modèles

Nous considérons qu’il est nécessaire de disposer d’une
variété d’approches en modélisation afin de garder une
capacité de choix en fonction des questions posées et des
échelles considérées. Quelle que soit l’approche, le pro-
cessus de modélisation offre des moyens puissants pour
formaliser les idées, les concepts et les hypothèses que
peuvent avoir différentes personnes sur les systèmes
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Figure 41 
Projections quantitative des impacts des patrons de changement climatique sur la biodiversité marine à l’échelle globale (Cheung
et al., 2009, modifiée). Les cartes indiquent les principales caractéristiques des migrations (expansion d’une espèce dans un ter-
ritorie où elle n’était pas précédemment observée) et des extinctions locales (une espèce a cessé d’exister dans un secteur même
si elle peut exister ailleurs) pour 1066 espèces de poissons exploités  (836 spp.) et d’invertébrés (230 spp.) sous le scénario A1B
du GIEC (IPCC, 2007). Le pourcentage de changement (échelle de couleurs) fait référence au pourcentage moyen d’événements
de migration et d’extinction de 2040 à 2060 comparé à la moyenne de référence de 2001 à 2005, calculé pour chaque cellule de la
grille (30' de latitude × 30' de longitude) couvrant les océans. Les niveaux faible, moyen et fort correspondent respectivement aux
pourcentages de  > 0 à15 %, > 60 à 90 %, > 280 à 400 % pour les migrations, et > 0 à 0.05 %, > 2.5 à 3.5 %, > 8 à 12 % pour
les extinctions locales. La forte intensité de migration est prévue de façon concentrée dans les régions de haute latitude telle que
l’Arctique (60°N) et autour de l’océan austral (40°-60°S). La prévision montre des extinctions locales les plus marquées au niveau
des tropiques, océan Austral, Atlantique Nord, Pacique Nord-Est, et dans des mers semi-fermées (mer Méditerranée, mer Rouge,
golfe Persique). Le remplacement des espèces (migration vers - et extinction d’espèces d’un secteur), non représenté ici, est gé-
néralement dominé par les migrations d’espèces. Il est prévu qu’il soit le plus élevé en région arctique et les régions sub polaires
de l’océan Austral.



étudiés et sur leurs principaux déterminants. La modéli-
sation permet de rassembler les connaissances des dif-
férentes disciplines, de sciences naturelles, économiques
et sociales.   

Cependant, bien que la diversité des modèles puisse être
profitable, les analyses comparatives entre modèles doi-
vent être encouragées. De plus, un nombre restreint de
modèles écosystèmiques génériques doit être utilisé à
l’échelle mondiale afin de confronter les scénarios dans
de nombreux écosystèmes. Ceci doit être particulière-
ment renforcé aux macro-échelles comme cela a été ef-
fectué dans les scénarios climatiques du GIEC.   

Dans la même veine, une considération particulière doit
être portée aux processus de calibration et aux méthodes
de reconstruction pour des modèles dynamiques, mon-
trant les capacités de ces modèles à se caler sur les tra-
jectoires passées, les états et tendances décrites dans le
chapitre « État et tendances en biodiversité ». Ceci re-
quiert le développement de bases de données pérennes
et intégrées liant la biodiversité marine à ses usages,
comme par exemple dans les systèmes d’informations
halieutiques (e.g., SIH).   

MModélisation et challenges
des évaluations

L’utilité des scénarios dépend de la capacité des modèles
sous jacents à gérer la complexité des déterminants et
des mécanismes de systèmes intégrés impliqués. L’ac-
ceptabilité et la reponsabilité des scénarios sont égale-
ment fortement liées aux systèmes d’évaluation. À ce
niveau, une gamme d’outils est disponible pour faciliter
les gestionnaires dans leurs choix de décision entre dif-
férentes stratégies et interventions, incluant les analyses
de coûts/bénéfices, de rentabilité, d’évaluation d’impacts,
d’analyses de risques, des approches multi-critères ou
de théorie de jeu. La sélection des outils analytiques doit
être déterminée dans le contexte de la décision, des ca-
ractéristiques clés du problème de décision, et des cri-
tères considérés comme important par les décideurs.
Cependant, les évaluations intégrées doivent renforcer la
crédibilité des modèles et des scénarios en facilitant le
rapprochement entre les performances écologique et
socio-économique. Le traitement rigoureux et cohérent
des incertitudes est également essentiel pour la clarté et
l’utilité des rapports d’évaluation bien que cela puissent
poser quelques challenges difficiles (e.g., voir l’expé-
rience du GIEC). Par conséquent, la modélisation pour la

construction de scénarios et l’exercice d’évaluation de la
biodiversité marine apportent de nouvelles démarches
dans différents domaines :

� Systèmes dynamiques complexes
�Problèmes multi-critères
�Problèmes de durabilité
�Gestion et analyse de risques 
�Problèmes de gouvernance et de coordination. 

Systèmes dynaamiques complexes 

Les modèles mono-spécifiques (e.g., MSY, approche de
précaution) pour la gestion et la régulation des pêcheries
et de la biodiversité restent insatisfaisants à l’échelle
mondiale. Il y a une très large acceptation sur le fait que
des modèles plus complexes, incluant typiquement des
pêcheries multi-espèces et multi-flotilles, sont néces-
saires pour gérer les pêches marines comme le souligne
la gestion des pêcheries par l’approche écosystémique
(« EBFM »). Par exemple, Worm et al. (2009) ont élargi le
concept de MSY à une trame multi-espèces en introdui-
sant le concept de  rendement maximal durable multi-
espèces « MMSY » (fig. 39). De façon plus générale, la
modélisation de la gestion de la biodiversité marine né-
cessite la prise en compte de la complexité des détermi-
nants des mécanismes écologiques, englobant les
dynamiques des communautés, les chaines trophiques,
les méta-populations, les processus géographiques et
environnementaux (habitat, climat). Mais l’attention doit
être également portée sur les complexités reliant les dé-
terminants socio-économiques à l’image pour les pêche-
ries, des efforts d’ajustement dans un contexte de
multi-flotille ou de dynamiques de marché pour les sys-
tèmes de quotas transférables. La prise en compte des
échelles spatiales pour ces modèles ajoute un niveau de
complexité supplémentaire. Tout ceci est en faveur de
l’utilisation d’outils associés avec des systèmes dyna-
miques non linéaires et des systèmes complexes comme
la théorie des réseaux et des graphiques.      

Multi-critères

Le besoin d’adopter une approche multi-critères pour la
définition de la durabilité a été souligné de nombreuses
fois, y compris pour les pêcheries (Charles, 1994). Les do-
maines très larges qu’inclut une telle définition sont gé-
néralement regroupés en objectifs écologique,
économique et sociologique, auxquels plusieurs auteurs
ont rajouté l’objectif politique de réduction des conflits
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(Hilborn, 2007). Dans ce contexte, l’utilisation de l’ap-
proche coût/bénéfice aggrégeant toutes les variables à
travers une valeur monétaire pose une difficulté majeure
dans la mesure où la biodiversité ne peut pas être modé-
lisée facilement en termes financiers.

Un challenge pour la modélisation des socio-écosys-
tèmes est donc de développer des approches qui englo-
bent la diversité des objectifs de durabilité, et
permettent une évaluation formelle des arbitrages et
des choix entre eux. Ceci peut impliquer l’utilisation des
méthodes de décision multi-critères, conduisant à la dif-
ficile question d’identifier, de quantifier, de classer et
d’optimiser les indicateurs d’objectifs, considérés
comme appropriés par un panel d’acteurs et ceci à dif-
férentes échelles. Dans d’autres cas, les approches
peuvent être basées sur l’identification de seuils pour
certaines variables clés au delà desquelles les acteurs
considèrent les systèmes comme non viables. Dans ce
cas, maintenir la durabilité peut impliquer de garder les
systèmes à long terme dans les limites de plusieurs
contraintes spécifiques. Les interactions qui prennent
place entre les modélisateurs et les utilisateurs sont
centrales pour l’efficacité de telles approches en tant
que support de décision, comme les outils et les ap-
proches pour soutenir ces interactions, de la structura-
tion des modèles et leur développement, jusqu’à leur
calibration et la présentation de leurs résultats.

DDurabilité et équité inter-générationnelle

Il apparaît essentiel d’adopter un point de vue « durabi-
lité » pour les évaluations et les modèles impliquant la
biodiversité marine dans le but de rapprocher les objec-
tifs à court et long terme. En d’autres termes, les scéna-
rios et les politiques de gestion doivent fixer des objectifs
à atteindre sur les court et long termes. À cet égard, les
approches se focalisant sur l’équité inter-générationnelle
doivent recevoir une attention toute particulière. Les mé-
thodes d’évaluations économiques, qui considèrent la si-
tuation future, sont principalement basées sur des
escomptes. Ceci soulève la difficulté de l’équité inter-gé-
nérationelle dans la mesure où ces approches induisent
généralement des préférences pour la situation présente.
De plus, de telles escomptes peuvent fournir dans cer-
tains cas une logique aboutissant à une extinction comme
le souligne Clark (1976). Les équilibres, les états stables
et les indicateurs bien connus de rendement durable des
pêcheries (« MSY »), ou de rendement maximum écono-
mique (« MEY ») sont des candidats plus naturels pour

une telle équité inter-générationnelle. Cependant, la
façon d’adapter ces points de référence dans des
contextes plus complexes et incertains, comme l’ap-
proche écosystémique, reste floue. L’approche « Maxi-
min » ou « Rawlsian » (Solow 1974) ou la structure de
viabilité focalisée sur les contraintes à satisfaire au cours
du temps (Bene et al., 2001 ; Delara and Doyen, 2008 ;
Baumgartner and Quaas, 2008) sont également des pers-
pectives appropriées par rapport au point de vue de la du-
rabilité.

Précaution, analyse de risques et gestion

Établir des estimations réalistes de l’amplitude et des di-
rections de changements de la biodiversité sous diffé-
rents scénarios est contraint par les interactions entre
l’imprévisible et les altérations continues des écosys-
tèmes marins par les changements naturels et anthro-
piques. Par exemple, les espèces peuvent être
localement éteintes, d’autres sont introduites ; les condi-
tions abiotiques sont modifiées par les apports en subs-
tances chimiques, l’acidification ; les altérations
d’habitats modifient les répartitions et les abondances ;
et les pressions d’activités extractives s’imposent sou-
vent aux différents niveaux trophiques. De plus, la vitesse
de tels déterminants est souvent supérieure de plusieurs
degrés d’amplitude au temps d’évolution nécessaire pour
induire des dérives dans les communautés et le fonc-
tionnement des écosystèmes. De nombreuses incerti-
tudes peuvent donc affecter les dynamiques de la
biodiversité marine. Ceci inclut la stochasticité de l’envi-
ronnement (habitat, climat), les incertitudes socio-éco-
nomiques telles que les fluctuations de marché et les
bruits de fond dans les données. 

Dans ce contexte, il est crucial d’étudier la vulnérabilité
et les risques bio-économiques des systèmes sous ja-
cents ainsi que leur atténuation. En particulier, il est très
important d’élucider les voies permettant d’éviter des si-
tuations de scénarios catastrophes et irréversibles. Ces
questions ont un lien direct avec les aspects de résilience
et de capacité des systèmes à récupérer des perturba-
tions et du stress. Dans ce domaine, un secteur clé - qui
s’est avéré particulièrement perspicace -  est le rappro-
chement qui s’est exercé entre la recherche sur les
chaines trophiques et celle sur la biodiversité. Il a permis
une amélioration de notre compréhension de la résilience
(Worm et Duffy, 2003). De façon plus générale, l’évalua-
tion des risques et de la gestion peut jouer un rôle es-
sentiel dans les processus d’élaboration des décisions.
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L’analyse de risques est une discipline bien établie, diri-
gée vers la détermination des seuils et l’évaluation des
potentiels de changements dommageables. De façon si-
milaire, les études d’impact environnemental, conçues
pour évaluer les impacts de projets particuliers, et les
évaluations stratégiques environnementales conçues
pour évaluer les impacts des politiques, représentent
toutes deux des mécanismes important pour incorporer
les résultats des évaluations d’écosystèmes dans les pro-
cessus de décisions. Les analyses de viabilité des popu-
lations (PVA) qui se focalisent sur les risques d’extinction
représentent une méthode quantitative pour la biologie
de la conservation et le maintien des populations. Pour
la gestion des pêcheries, son corollaire est le principe par
« approche par précaution » du CIEM avec les points de
référence bien connus « Bpa » ou « Blim », respective-
ment « précaution » et « limite » (Rosenberg et Restrepo,
1996).

Cependant, quelques difficultés importantes doivent être
soulignées à ce stade pour l’évaluation des risques opé-
rationnels et la gestion de la biodiversité marine. Pre-
mièrement, dans de nombreux cas, on ne dispose pas de
probabilité pour les différentes alternatives, rendant ca-
duques l’utilisation de modèles stochastiques. Typique-
ment, les scénarios du GIEC qui peuvent impacter les
écosystèmes marins représentent différentes possibili-
tés pour le futur. Dans ces cas d’ambigüité, l’utilisation de
scénarios les plus probables et les plus catastrophiques
peut être une approche fructueuse. Une autre difficulté
vient du fait que les incertitudes peuvent être si grandes
que les scénarios de gestion et de politiques ne peuvent
pas atténuer significativement les risques associés. Ce
cas correspond à une situation dans laquelle le décideur
fait face à une incertitude. L’approche par « principe de
précaution » a émergé dans ce contexte pour des actions
publiques et des politiques afin de solutionner cette in-
certitude. Il suggère que l’absence de données scienti-
fiques appropriées ne doit pas être une raison pour
repousser ou ne pas prendre des mesures de protection
et de gestion. Malgré tout, le côté opérationnel d’un tel
principe reste controversé. Le principe de précaution
souligne qu’une attention particulière doit être portée au
rôle de l’information et des processus d’apprentissage         

GGestion adaptative (« AM »)

La gestion adaptative doit améliorer grandement les ré-
sultats de gestion et des scénarios pour les services éco-
systémiques et le bien-être humain. Les changements de

politiques et de gestion, mis en place pour solutionner les
problèmes et les opportunités liés aux écosystèmes ma-
rins et leurs services – quelle que soit l’échelle locale,
nationale ou internationale – doivent s’adapter et rester
flexibles pour bénéficier des expériences passées, et se
protéger des risques et des incertitudes.  La compréhen-
sion des dynamiques des écosystèmes marins sera tou-
jours limitée, les systèmes socio-économiques vont
continuer à changer, et les déterminants extérieurs ne
pourront jamais être entièrement anticipés. Les déci-
deurs doivent considérer si une action engagée est ré-
versible et si elle doit incorporer, là où cela est possible,
des procédures pour évaluer les résultats des actions et
des bénéfices futurs. Le débat sur les modalités de réa-
lisation est toujours en cours dans les discussions por-
tant sur la gestion adaptative. Celle-ci est un processus
structuré et itératif d’élaboration de décision qui est
confronté à l’incertitude, avec le but de la réduire au
cours du temps via une surveillance du système (Holling,
1978 ; Walters, 1986).

De cette façon, le processus d’élaboration de la décision
vise simultanément à atteindre ses objectifs ou limiter
les risques et à apporter des informations complémen-
taires pour améliorer la gestion future. AM est souvent
caractérisée comme un processus d’ « apprentissage par
l’action ». Les caractéristiques principales de la gestion
adaptative sont des décisions de réaction et relèvent
d’une inférence bayésienne. La gestion adaptative est ap-
plicable particulièrement pour des systèmes pour les-
quels l’apprentissage par l’expériementaiton est
impraticable.  

Gouvernance, coordination et conformité

Le glissement de la gouvernance vers une plus grande
participation et inclusion de la société civile et d’autres
acteurs « non experts » dans les processus de planifica-
tion et de gestion des usages des ressources naturelles
est basé sur deux suppositions: la première hypothèse
considère que ce glissement vers les utilisateurs finaux
va améliorer la pertinence et la qualité des décisions
prises; la seconde est que ce processus va également
améliorer l’acceptabilité et la conformité de ces décisions
par les utilisateurs finaux. Ce principe est également
promu de façon croissante dans les exercices de scéna-
rios et de modélisation, où les utilisateurs finaux et les
différents « acteurs » - autres que les gestionnaires tra-
ditionnels des ressources – sont maintenant souvent in-
vités à la « table » des experts pour tester, utiliser, et
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discuter des outils d’aides à la décision basés sur des ap-
proches de modélisation. De cette façon, l’utilisation de
ces acteurs « particuliers » du débat dans les processus
participatifs de scénarios et de modélisation peut les
aider à s’engager plus fortement dans les processus
d’élaboration de décision, et ainsi contribuer à renforcer
l’acceptabilité et la transparence de ces scénarios et mo-
dèles comme outils de discussion pour les arbitrages dif-
ficiles et des questions telles que l’équité
inter-générationnelle. Finalement, l’utilisation de ces
exercices de modélisation « participatifs » peuvent éga-

lement être vus comme une première étape vers le dé-
veloppement d’un processus de gestion adaptative et de
renforcement des capacités des « acteurs ». Les aspects
de gouvernance en lien avec l’hétérogénéité des utilisa-
teurs finaux et des « acteurs » doivent également être
soulignés par des approches de modélisation tels que par
« multi-agents » et « théorie de jeu » qui se spécialisent
sur les dimensions des interactions, de la coordination et
de la coopération (ou non-coopération) pour le processus
d’élaboration de la décision.
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Le cadre :
une recherche environnementale

Les océans sont soumis à de multiples stress. La popu-
lation mondiale a été multipliée par six depuis 1800, par
près de deux depuis 1970 et elle augmentera encore
d’au moins 50 % avant que ne s’inverse éventuellement
sa dynamique. L’acidification des océans est désormais
attestée et elle peut affecter les processus de biominé-
ralisation, notamment des formes microscopiques (zoo-
plancton par exemple). Les coraux sont partout
menacés ou atteints. La moitié des stocks halieutiques
est pleinement exploitée et 30 % de ces stocks sont su-
rexploités. La production aquacole augmente de plus de
5 % l’an, soit un doublement en moins de douze ans, et
contribue à un accroissement sensible des pressions
sur les écosystèmes côtiers. Le trafic maritime a plus
que triplé depuis 1970, disséminant des espèces enva-
hissantes. Des continents de plastique (« trash conti-
nents ») se sont formés dans le Pacifique, l’Atlantique
et peut-être d’autres seront-ils découverts. L’intensifi-
cation de l’exploitation des hydrocarbures offshore
conduit à la fois à l’appareillage de surfaces importantes
du fond océanique et à des risques que la marée noire
du Golfe du Mexique illustre tristement ; la diffusion du
pétrole par le Gulf Stream à travers l’Atlantique n’est
malheureusement pas exclue. L’exploitation minière
démarre et se profilent de graves perturbations des éco-
systèmes profonds. Les usages de l’espace maritime se
multiplient et tous ont des impacts non connus, non an-
ticipés, sur les écosystèmes. Ainsi en va-t-il des parcs
d’éoliennes et des centrales utilisant la houle ou les
courants.

Face à ces évolutions, les réponses des systèmes politiques
et gestionnaires semblent de peu de poids. Les processus
de décision sont fragmentés, les décisions relatives aux
pêches, à l’aquaculture ou aux pollutions relevant de dé-
marches spécifiques et sectorielles. Les structures de dé-
cision ne permettent pas de traiter la complexité des
interactions entre les évolutions rappelées ci-dessus.
La recherche tente d’évoluer dans des structures qui ne
s’adaptent que très mal aux nouvelles problématiques, à
leurs conséquences méthodologiques et leurs besoins
matériels et logistiques. Ces structures sont administra-

tives, budgétaires, mais aussi disciplinaires, acadé-
miques. L’interdisciplinarité, indispensable dès la
conception des projets de recherche, reste l’exception.

Les besoins de recherche découlent d’une profonde évo-
lution récente des conceptions relatives à l’innovation :
celle-ci réside dans la conception de nouveaux systèmes
et non dans le développement d’actions particulières. Il
en va ainsi dans l’industrie où l’innovation de systèmes
détermine largement les possibilités d’innovation – pro-
duits. Dans un contexte industriel, les contraintes de via-
bilité économique et environnementale amènent des
entreprises multiples à œuvrer ensemble à de nouveaux
systèmes de production, dont les exigences de concep-
tion conduisent à des concepts ou des produits innovants.
On pourrait idéalement imaginer qu’il en aille de même
pour l’utilisation que l’homme fait des espaces mari-
times.

L’ensemble de ce rapport souligne la complexité des éco-
systèmes marins comme des systèmes d’exploitation,
des dynamiques écologiques comme des dynamiques
économiques et sociales. L’importance accordée aux be-
soins de recherche devra donc concilier leur importance
scientifique intrinsèque et leur importance au regard du
« système de recherche » nécessaire à la compréhension
de la dynamique de la biodiversité et de ses interactions
avec les changements climatiques et les sociétés hu-
maines. Les besoins de recherche doivent ainsi être re-
placés dans le contexte des grands enjeux politiques et
scientifiques relatifs à la dynamique et au devenir de la
biodiversité, des écosystèmes, des services éco systé-
miques.

Les systèmes de recherche

Face à la complexité croissante des enjeux scientifiques,
politiques, économiques, sociaux, intriqués à des
échelles multiples aussi bien spatiales que sociales, se
développent des approches transdisciplinaires et, avec
elles, des dispositifs de médiation plus ou moins adap-
tés. Les scénarios, d’usage de plus en plus fréquent, per-
mettent de confronter des points de vue multiples et d’en
dériver des futurs possibles. Le « Millenium Ecosystem
Assessment » a particulièrement mis en lumière l’inté-
rêt de la démarche (MEA, 2005). La modélisation fournit
également une médiation entre points de vue qu’elle or-
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ganise de façon rigoureuse. Les développements récents
combinant jeux de rôle et modélisation spatialisée (Jans-
sen, 2006 ; Bousquet et Lepage, 2004) illustrent égale-
ment la nécessité de disposer de dispositif médiateurs
dans le passage d’approches disciplinaires à une organi-
sation en systèmes de recherche.

La médiation peut donner lieu à incitations positives :
les appels à projets de la Commission européenne ou
de l’Agence nationale de la recherche imposant la coo-
pération entre équipes et disciplines en sont une illus-
tration. 
Les scénarios, par delà leur intérêt largement démon-
tré, présentent des biais importants, mis en lumière
par Hannah Arendt (Arendt, 1972). Ils expriment le sys-
tème de valeurs dominant dans le collectif qui les éla-
bore. Dans les scénarios développés à échelle
mondiale, à l’instar de ceux du « Millenium Ecosystem
Assessment », les trajectoires qui sont supposées les
plus durables reposent sur des représentations cor-
respondant à la culture nord américaine, reflétant ainsi
la composition sociologique des collectifs.

La multiplicité des dispositifs médiateurs traduit le fait que
la gestion de la recherche en système est encore balbu-
tiante du point de vue méthodologique. Le besoin reçoit pour
l’instant soit des réponses collectives du type « Millenium
Ecosystem Assessment » ou son prolongement agricole,
soit des réponses disciplinaires : l’écologie par exemple se
constituant en science au croisement des sciences sociales,
des sciences de la terre et des sciences de la vie (Couvet et
Teyssèdre-Couvet, 2010). En sciences sociales, la géogra-
phie a longtemps prétendu à un rôle équivalent à celui au-
jourd’hui proposé pour l’écologie. Ces efforts sont à
souligner mais ils mettent en évidence que les dispositifs
de recherche tels qu’ils sont organisés actuellement, ne
permettent qu’imparfaitement de faire face aux enjeux.

Il devient de plus en plus important de développer des re-
cherches sur l’organisation, la conduite et la gestion de la
recherche en « système recherche ». De portée générale,
ce besoin de recherche semble particulièrement impor-
tant pour l’Ifremer dont les atouts sont considérables en
la matière, lui permettant d’être un acteur clé de l’évolu-
tion de la recherche en système concernant le devenir de
la biodiversité marine dans l’ensemble de la zone écono-
mique exclusive française mais aussi en Europe. 

MMaintenir les services écosystémiques

L’objectif global de la recherche sur la biodiversité marine
est de maintenir et, si possible, de restaurer la disponibi-

lité des services écosystémiques. Il s’agit de passer d’une
gestion service par service à une gestion de multiples ser-
vices par la conservation de la biodiversité naturelle.  La
maintenance de la biodiversité, via la conservation de la ri-
chesse spécifique, génétique, la diversité des habitats, est
une condition de l’intégrité et de la stabilité des écosys-
tèmes : les pratiques de gestion et les processus de déci-
sion devraient être focalisés sur cet enjeu majeur.

Cet enjeu requiert des développements méthodologiques
spécifiques, notamment pour l’évaluation des coûts de
maintenance et de restauration de services écosysté-
miques, que l’on puisse comparer aux bénéfices générés
par leur dégradation. (CAS, 2009). Actuellement, les éco-
nomistes utilisent des méthodes d’évaluation monétaire
des actifs naturels basées sur des préférences déclarées
ou des préférences révélées. Cependant, les services
étant le résultat d’interactions entre des composants de
la biodiversité – du « fonctionnement » de l’écosystème –
ne peuvent être comptabilisés comme une somme de va-
leurs de ces éléments (TEEB, 2009 ; Kinzig et al., 2007 ;
MEA, 2005).

Maintenir les services écosystémiques requiert une ana-
lyse approfondie des causes de leur dégradation, et « des
causes à l’origine des causes » : la surpêche ou la pollu-
tion résultent en dernière instance de causes humaines,
économiques, politiques, sociales, culturelles, recherche
du profit à court terme (préférence pour le présent), ab-
sence de régulation ou défaut de gouvernance, mondiali-
sation, pauvreté. Les phénomènes environnementaux et
écologiques observables doivent être analysés conjointe-
ment avec les contextes économiques, sociaux, politiques
à différentes échelles, de la plus locale à la plus globale.
Les régimes d’appropriation des ressources, qui vont du
res nullus à la propriété privée en passant par de multi-
ples formes de propriété commune (« common pool »)
constituent un besoin de recherche important pour la
compréhension des modes de régulation et de gestion
des services écosystémiques (Poteete et al., 2010).

Dimensions naturalistes

Relier fonctions écologiques et services écosystémiques

L’enjeu est ici de comprendre les liens entre accroisse-
ment de la diversité biologique et la stabilité du fonction-
nement des écosystèmes (Dully et al., 2003 ; Worm et al.,
2006.) Ceci implique à la fois le développement de nou-
velles approches et de dispositifs expérimentaux  appro-
priés. Il sera également essentiel que des méthodes
validées et standardisées soient utilisées pour la mesure
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de la biodiversité, afin de fournir une référence de base
utilisable à des fins comparatives.

Il est recommandé de mesurer la biodiversité en relation
avec ses composants clés. En premier lieu, la mesure fon-
damentale pourrait se situer à niveau du paysage (« seas-
cape ») par cartographie des habitats à travers les régions.
En second lieu, l’estimation des espèces peuplant ces habi-
tats fournira une référence de base pour l’estimation de la
richesse et de la diversité biologique. Enfin, la définition
d’estimateurs « con-spécifiques » de diversité, incluant la
variabilité génétique, la diversité des traits d’histoire de vie
ou la disparité phénotypique offre un éventail d’options pour
l’adaptation au changement environnemental et au stress.
Ces niveaux, et surtout leurs interactions, ne sont pas en-
core suffisamment intégrés bien qu’ils soient à la base de la
réponse des peuplements à la variation environnementale.
Un défi exceptionnel consisterait à relier la nature et l’am-
pleur des services des écosystèmes marins à la biodiver-
sité des habitats et des communautés, avec les niveaux, la
vitesse et la nature de perturbations que cette biodiversité
peut supporter. Ce sont les interactions et rétroactions
entre ces facteurs qui requièrent un accroissement impor-
tant de l’effort de recherche.

Du point de vue économique, le défi est d’évaluer les
conséquences économiques et sociales de la dégradation
d’un ou plusieurs services écosystémiques. Il est égale-
ment d’évaluer la faisabilité, lorsque c’est envisageable,
du remplacement d’un service écosystémique par une
solution « artificielle ». Lorsque c’est impossible, l’unique
solution sera la maintenance de la disponibilité des ser-
vices écosystémiques, donc du fonctionnement des éco-
systèmes, à un coût qui doit être évalué.

Pour accroître notre capacité à replacer notre compré-
hension des fonctions écosystémiques dans un cadre
permettant de prévoir la résilience et le rétablissement
face au changement environnemental, il faut identifier
des seuils et concevoir des études qui permettent de tes-
ter les hypothèses théoriques en utilisant des données
empiriques sur les processus clés et les vitesses qui
contrôlent la façon dont communautés et écosystèmes
répondent aux diverses sources de stress. Il conviendra
de se focaliser sur les interactions entre espèces et pro-
cessus qui déterminent la dynamique face au change-
ment environnemental. Les aires marines protégées
peuvent être à ce titre des lieux pertinents de suivi et
d’expérimentation.

Théoriciens et expérimentateurs de multiples disciplines
devront travailler ensemble pour développer une capa-
cité à la prévision des moments où les effets cumulatifs

des stress dépassent les seuils écologiques au-delà des-
quels le rétablissement est limité et les services sont
compromis. L’identification des seuils est également une
priorité du point de vue économique et social, pour limi-
ter les irréversibilités aussi bien économiques qu’écolo-
giques, comme l’illustre le cas de la morue de
l’Atlantique Nord. 

Mesurer les bases génétiques de la biodiversité

De nouveaux outils permettent de décrire et suivre la ri-
chesse et la dynamique des espèces : le code barre de la
vie (« barcoding of life ») qui offre en outre l’opportunité
de s’engager dans un projet mondial utilisant des outils
standardisés. Considérant l’étendue et la diversité de la
biodiversité française sur l’ensemble de la planète, il
s’agit là d’outils essentiels permettant la constitution de
bases de données mondiales en accès libre. Ceci est
d’une grande importance compte tenu de la dimension
de la zone économique exclusive française et de la diver-
sité biologique qu’elle abrite.

Ces outils sont notamment importants pour décrire et
suivre la diversité planctonique, dont dépend l’ensemble
de la chaîne trophique. Ils peuvent également être de
grand intérêt pour des communautés d’importance cri-
tique pour la structure et le fonctionnement d’écosys-
tèmes benthiques. Ils permettent également de
récupérer l’information d’une grande diversité de
sources, telles que contenu intestinal, otolithes, œufs, et
même de produits transformés pour permettre la traça-
bilité de produits spécifiques depuis leur origine. Le bar-
coding offre donc l’opportunité d’un lien entre les
espèces, leur localisation, et les activités humaines
jusqu’au consommateur (Costa et Carvalho, 2007 ; Ma-
chida et al., 2009 ;Creer et al., 2010 ;  Carvalho et al.,
2010 ; Boyen et al., 2010).

De nombreuses nouvelles approches analytiques ont été
développées améliorant sensiblement la résolution géo-
graphique (Ruzzante et al., 2000) et la puissance statis-
tique (Kalinowski 2002 ; 2005) qui accélèrent la vitesse de
détection tout en réduisant les coûts. La chimie des oto-
lithes permet ainsi de relier la composition d’un otolithe
avec la composition de l’eau de mer du lieu d’origine du
poisson (Thorrold et al., 2001). De même, les récents pro-
grès en biologie moléculaire ont abouti à de puissants ou-
tils d’analyse génétique des structures de populations de
poissons de mer (Kochzius, sous presse). Les outils de
génomiques permettent désormais d’explorer directe-
ment l’étendue et la dynamique de variations adaptative
et de relier variation génétique et réponse phénotypique.



DDifférencier les échelles de temps évolutionnaire
et écologique

Une question clé qui sous-tend les récents travaux sur la
biodiversité marine et corollairement l’évaluation de l’im-
pact des changements environnementaux, est de savoir si
les tendances actuelles de la biodiversité marine diffè-
rent des tendances historiques. Il devient nécessaire de
recourir à une perspective historique pour comparer les
taux de changement à travers les échelles évolutionnaire
et écologique en l’absence de perturbation d’origine hu-
maine.

L’échelle de temps évolutionnaire fournit une référence
pour estimer les extrêmes dans le changement de la biodi-
versité marine planétaire à partir de laquelle les impacts
humains peuvent être étalonnés. L’échelle de temps écolo-
gique est pertinente pour évaluer le rôle que des détermi-
nants d’origine humaine ont dans les changements récents
de la biodiversité. Les activités humaines sont à l’origine de
multiples extinctions d’espèces et il est important de com-
prendre comment des effets de seuil peuvent aboutir à de
rapides effondrements avec de très faibles signes avant-
coureurs. Ainsi, l’étude des changements climatiques du
passé et de leurs impacts sur la biodiversité peuvent être
riches d’enseignements pour mieux encadrer les prédic-
tions basées sur les tendances actuelles (Kenneth et Stott,
1991 ; Crouch et al., 2001).

Une autre question importante, notamment pour la
France qui couvre des zones climatiques multiples, est
celle de la relation biodiversité-climat. Les hypothèses
relatives à la plus grande richesse spécifique des tro-
piques restent discutées, notamment pour certains com-
partiments de la biodiversité marine. À grande échelle
spatiale et temporelle, divers facteurs interagissent pour
moduler la structuration de la biodiversité. Ainsi, une élé-
vation notable des températures pourrait aboutir à terme
(au pas de temps pluri-séculaire de la circulation ther-
mohaline) à une diminution des gradients climatiques et
ainsi à une relative homogénéisation thermique des
masses d’eau. De tels phénomènes ont eu lieu dans les
périodes géologiques anciennes et ils ont été de pair avec
une homogénéisation des faunes.

Les études phylogéographiques statistiques (Richard et
al., 2007) offrent un cadre robuste pour tester les facteurs
qui influencent les divergences de population et la spé-
ciation. Le couplage spatialisation géoréférencée-ap-
proches génétiques ouvre de nouveaux horizons à la
phylogéographie. 

Replacer les stocks halieutiques dans leurs écosystèmes

Il a été montré précédemment dans ce rapport que les
activités humaines ont profondément modifié la diversité
génétique et spécifique ; que les impacts directs résul-
tent principalement de la surexploitation et de la dégra-
dation des habitats, les impacts indirects résultant de
cascades trophiques. En termes de biodiversité, le besoin
de recherche porte sur les relations entre pêche et dy-
namique écologique d’une part, et la gestion écosysté-
mique des activités de pêche d’autre part. Ces relations
sont à explorer et modéliser, à toutes les échelles d’es-
pace et de temps, en fonction des questions traitées
(Levin et Lubchenko, 2008). Dans ce cas encore, les in-
novations conceptuelles et méthodologiques résulteront
de notre capacité à concevoir et mettre en œuvre les sys-
tèmes de recherche adéquats. 

Impact des aménagements physiques et des pollutions
sur la biodiversité

Comme dans le cas des pêches, les pollutions agissent
de façon différentielle en fonction des niveaux trophiques
et de la connectivité entre communautés. Les marées
noires passées ont montré une capacité remarquable des
écosystèmes locaux à se reconstituer, sans que soient
clairement établies les divergences entre état d’arrivée
et situation de départ. La connectivité entre communau-
tés et entre écosystèmes est un élément déterminant de
l’impact de ces pollutions sur la biodiversité. L’Ifremer a
montré que les poissons de la zone côtière étaient aussi
contaminés aux PCB que ceux de la Seine, ce qui a
conduit en février 2010 à l’interdiction de la pêche sardi-
nière dans l’ensemble de la baie de Seine (de Barfleur à
Dieppe). On retrouve ici l’importance de la connectivité
entre écosystèmes et communautés dans la compréhen-
sion de la dynamique de la biodiversité, de sa sensibilité
à des perturbations ainsi que de sa résilience.

Dans le cas des aménagements physiques, qu’ils soient en
zone côtière comme les éoliennes ou les centrales utili-
sant l’énergie des courants ou des marées, ou dans le
grands fonds océaniques, l’identification des impacts pos-
sibles sur les communautés et la compréhension des pro-
cessus à l’œuvre s’avèrent un besoin fort de recherche
fondamentale et appliquée. L’un des enjeux est de per-
mettre d’identifier et de calculer les coûts de maintenance
de la disponibilité des services écosystémiques en cas
d’aménagements susceptibles de les perturber (CAS,
2009). Les aménagements physiques dans le benthos ont
des impacts peu connus sur les communautés et les habi-
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tats. Développer des recherches sur ce sujet est d’autant
plus important que le démarrage de l’exploitation minière
en mer s’annonce dans peu de temps. Dans le cas des no-
dules polymétalliques, les impacts concerneront en pre-
mier lieu la faune profondes dont on connaît très peu le
fonctionnement, les temporalités de leur renouvellement
et encore moins leurs capacités de résilience. 

Les dimensions humaines
de la recherche 

La question des données

Contrairement à une idée répandue, les données rela-
tives à l’économie, aux structures sociales et institution-
nelles ainsi qu’aux cultures sont très abondantes. Elles
sont cependant très dispersées, en fonction d’enjeux
dans lesquels la mer tient peu de place (International En-
cyclopedia of the Social and Behavioral Sciences ; Des-
cola et Palsson, 1996). Les publications de sciences
sociales relatives aux communautés et activités côtières
et littorales ne se trouvent pas, pour l’essentiel, dans des
revues dédiées, mais dans des revues disciplinaires (Ma-
rine Policy, Marine Resource Economics, mais aussi Land
Economics, Ecological Economics ou encore Ecology and
Society, Applied Ecology, Human Ecology ,etc.) 

Le problème des données de sciences sociales est plus
leur qualité et leur accessibilité que leur existence. Sou-
vent recueilles à des fins administratives ou par les fi-
lières professionnelles, leur qualité est rarement
certifiable et elles ne sont pas recueillies à des fins scien-
tifiques. Cependant, leur diversité est telle qu’une cen-
tralisation sur le modèle du « barcode of life » relève de
l’utopie.

Les travaux existant dans les diverses disciplines de
sciences sociales montrent pourtant qu’il est possible de
tirer partie de telles données dès lors que leur accessi-
bilité est avérée : les données économiques représentent
des enjeux de confidentialité tout autre que les données
biologiques.

Compte tenu de la confusion usuelle entre institution et
organisation, rappelons (Ostrom, 1989 ; Weber et Bailly,
1993) qu’on entend par institution tout agrément entre au
moins deux individus ou groupes s’imposant à plus que
ces deux individus ou groupes. On peut aussi considérer
qu’une institution est un jeu de règles en usage.

Si les données administratives sont susceptibles de
bases de données, il en va autrement des données insti-

tutionnelles, c’est à dire des multiples agréments et jeux
de règles en usage, dont beaucoup ne sont même pas ex-
plicites : ainsi des goût des consommateurs, des répul-
sions collectives à l’égard de tel ou tel type de produit de
la mer (e.g., crustacés), qui relèvent de normes plus ou
moins conscientes mais aussi de l’impact de la publicité
et des médias, incitant au moins partiellement à l’unifor-
misation mimétique des modes de consommation.

Les  règles d’accès et d’usage des ressources relèvent
fréquemment de normes sociales  plus ou moins for-
melles touchant aux rôles assignés aux classes d’âge,
aux genres, et bien d’autres normes issues du système
de valeurs. 

Cultures, institutions, appropriation

Les systèmes de représentation de la nature et en parti-
culier de la vie marine, reflètent les relations entre hu-
mains à propos de cette vie marine. En dérivent des
taxinomies populaires qui recouvrent plus ou moins la
taxinomie savante mais reflètent la représentation que
les populations locales en ont (Johannes, 1992 ; Helm-
reich, 2005). Johannes montrait que les savoirs locaux
pouvaient, sous réserve d’étalonnage des distances par
rapport aux savoirs académiques, servir au suivi des éco-
systèmes lagonaires. Helmreich pour sa part, montre que
la taxinomie savante peut aussi résulter d’une représen-
tation biaisée des cultures locales par les scientifiques.
Les « relations homme-nature » sont en fait des relations
entre les humains à propos des non humains, la taxino-
mie pouvant aussi révéler le rôle que la représentation
scientifique peut jouer dans les relations sociales et po-
litiques.

La recherche accorde une grande importance aux cul-
tures dans la relation entre biodiversité et société. L’an-
thropologie sociale a montré la spécificité de la
représentation sociale de la nature dans le monde dit
« du livre », islamo-judéo-chrétien, qui tend à considérer
les non humains comme « choses à » (Descola et Pals-
son, 1993 ; Descola 2005). Cette famille culturelle tend à
considérer les non humains comme choses, objets, à la
disposition du bon vouloir des êtres humains, seuls su-
jets. L’ensemble des autres cultures considèrent les non
humains comme sujets pensants et disposant de capaci-
tés stratégiques avec lesquels les relations sont cal-
quées, le plus souvent, sur les modes de relation entre
humains: coopération, antagonisme, hostilité, etc. 

La recherche, par contre, gagnerait à traiter les représen-
tations que les administrations ont de la biodiversité en tant



que faits culturels. Il s’agit en effet de systèmes de valeurs
(primauté de l’économie sur le vivant, opposition des inté-
rêts écologiques et des intérêts économiques) primauté des
normes et procédures établies sur les innovations organi-
sationnelles ; préférence pour les systèmes de type « com-
mand and control » sur les systèmes de régulation
marchands.  Les cultures administratives constituent des
ensembles cohérents de représentations, de valeurs, de
comportements, largement sous étudiés en tant que tels.
De telles recherches sont pourtant indispensables à la com-
préhension des processus de décision.

Un autre besoin de recherche important pour le deve-
nir de la biodiversité marine est relatif aux modes d’ap-
propriation des ressources et des espaces. En 1989, le
colloque de Montpellier sur « la recherche face aux
pêches artisanales » (Durand et al., 1989) constatait
que l’accès libre était l’exception, généralement créée
par les États et concluait que l’accès libre devrait dés-
ormais être démontré pour être acceptable en tant
qu’hypothèse de travail. La situation des pêcheries et
des zones côtières en Europe et dans les Départe-
ments et Territoires français d’outre-mer illustrent ce
constat ; l’accès libre et la préférence pour le règle-
ment, par rapport au marché, étant responsables de la
surexploitation des ressources et des milieux. Les ré-
gimes d’appropriation sont un domaine clé de re-
cherche, en ne limitant pas l’appropriation à la seule
propriété, qu’elle soit privée, publique ou collec-
tive/coopérative (Berkes et al., 1989 ; Ostrom 1989 ;
Weber et  Reveret, 1993 ; Weber, 1996 Poteete et al.,
2010). Un régime d’appropriation renvoie à une série
de niveaux d’analyse :

�� les perceptions des ressources et des espaces appro-
priés ;

� les usages alternatifs des espaces et ressources ;

� les modalités d’allocation et de contrôle de l’accès
(Boncoeur et Troadec, 2003) ;

� les modalités de transfert des droits sur les res-
sources et les espaces, et des produits (physiques, mo-
nétaires, symboliques) à travers le groupe ou à travers
les générations. La transférabilité peut exister par le
marché (droits transférables), de façon administrative,
ou encore par le don, l’héritage ou les alliances matri-
moniales, selon les sociétés ;

� les sanctions en usage et les modalités de leur mise
en œuvre (Boyd et al., 2010 ; Janssen et al., 2010) 

Les modes d’appropriation sont de bons résumés des dif-
férences culturelles dans l’exploitation des ressources

et des milieux. Notamment, les réactions des commu-
nautés littorales et insulaires face aux aires marines pro-
tégées sont interprétables à travers les modes
d’appropriation habituels dans ces cultures. Plus l’aire
protégée est éloignée des modes locaux d’appropriation,
plus fortes seront les tensions. Le comprenant, dans la
mesure où ces oppositions conflictuelles peuvent bloquer
la création de l’aire marine protégée ou en menacer le
fonctionnement, les ONG ou l’administration gestionnaire
tendent à évoluer vers des formes de cogestion ou de
gestion décentralisée (« bottom up »). Les présupposés
réciproques sur les représentations des relations so-
ciété-biodiversité conduisent à de fréquents quiproquos
dans la gestion des aires protégées. C’est pourquoi les
jeux de rôle associés des formes de modélisation orien-
tée « objet » se sont développées, offrant des dispositifs
médiateurs, des dispositifs permettant à chaque partie
prenante de pouvoir accéder aux modes de perception
des autres, ce qui est une condition de la viabilité de l’aire
protégée (Cardenas et al., 2010).

Démographie et économie

Mondialisation et biodiversité

Comme souligné dans le présent rapport, les effets de
l’intégration mondiale des producteurs et consomma-
teurs de biodiversité sur les situations locales constituent
un besoin de recherche et de données important car
complémentaire de l’analyse écologique aux diverses
échelles. Le potentiel d’érosion ou de conservation du
commerce international est peu compris, pas plus que ne
l’est l’impact local des politiques nationales et des ac-
cords internationaux sur ces mêmes écosystèmes lo-
caux.  La distinction entre « local » et « global » ne suffit
pas face à des phénomènes interagissant à toutes les
échelles, ce qu’exprime l’expression « glocal ».  Du point
de vue économique, les dynamiques interagissant à di-
verses échelles de temps, d’espace et d’organisation éco-
nomique sont peu comprises. Elles nécessitent des
développements méthodologiques (modélisation). 

Évaluation économique et conservation de la biodiversité

Un effort important de recherche est en cours au niveau
mondial pour évaluer monétairement les coûts et béné-
fices associés à la conservation de la biodiversité , en re-
courant à des prix (TEEB, 2009). Très peu est encore
entrepris pour évaluer les coûts de maintenance ou de
restauration de la disponibilité de services écosysté-
miques en cas de dégradation. Élaborer les méthodes de
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calcul de ces coûts de maintenance ou de restauration
est la recommandation de la commission du Centre
d’analyse stratégique (CAS, 2009), ces coûts devant être
intégrés aux analyses de projets. Il s’agit là d’un besoin
de recherche dont l’importance va croître avec la multi-
plication des projets d’exploitation des ressources éner-
gétiques et minières des océans.

Pauvreté et biodiversité

L’impact de la pauvreté sur la dégradation de la biodi-
versité est souvent avancé, sans que les démonstrations
soient convaincantes : les pauvres exploitent l’environ-
nement à leur portée, quand les riches exercent une pré-
dation à l’échelle planétaire, comme l’illustrent les étals
des poissonneries dans les pays riches, ou encore les ca-
talogues des voyagistes. Cependant, la disponibilité de
ressources vivantes à la portée des plus pauvres consti-
tue une assurance alimentaire et monétaire permettant
d’atténuer la pauvreté. Compte tenu de l’étendue de la
zone économique exclusive française, il s’agit d’un besoin
de recherche important pour les Départements et Terri-
toires d’outre-mer. 

Processus de décision

Les processus de décision constituent des objets com-
plexes, dans lesquels interagissent des intérêts multi-
ples ayant des poids divers dans la décision finale : il
n’est plus possible de considérer la décision comme
résultat d’un choix opéré par des « décideurs ». Parce
que les processus de décision sont des processus d’in-
teractions complexes, il est important de recourir à des
outils de modélisation (cf . infra) permettant d’éclairer
le champ de possibles. Ces travaux de modélisation
peuvent s’accompagner de dispositifs expérimentaux
s’inscrivant dans la théorie des jeux ou bien dans la fa-
mille des jeux de rôle.

La compréhension et la simulation des processus de
décision constitue un enjeu scientifique de grande im-
portance pour la conservation de la biodiversité ma-
rine, au plan appliqué mais également un enjeu
majeur de recherche méthodologique (Sumaila et
Armstrong, 2006).

Développer la modélisation :
une forme de synthèse

La modélisation est au cœur de la conception de sys-
tèmes de recherche valorisant l’interdisciplinarité. Per-

mettant l’émergence de cadres conceptuels et méthodo-
logiques communs aux diverses disciplines, elle aboutit à
une amélioration de la productivité de la recherche dans
son ensemble. À l’issue de ce travail d’expertise collé-
giale, il apparaît clairement que le développement de mo-
dèles analytiques et prédictifs constitue le plus important
besoin de recherche.

La construction de modèles combinant fonctionnement
physico-chimique des océans, dynamique des commu-
nautés biotiques et impacts des activités humaines est
d’importance stratégique en raison de l’accroissement
rapide des activités humaines en mer et en zone côtière.
La marée noire du golfe du Mexique et la pollution de
l’estuaire du Niger par les hydrocarbures (Guardian, 30
mai 2010) illustrent tristement ce besoin stratégique.

Le développement de modèles est déterminant pour la
compréhension d’interactions dynamiques au sein de la
biodiversité, dans des contextes mettant en cause la ré-
silience des écosystèmes (de Lara et Doyen, 2008). La
compréhension, la mesure et la prédiction des impacts
des activités humaines sur la biodiversité appellent éga-
lement le développement de modèles, ces derniers per-
mettant de tester les effets potentiels de systèmes de
contraintes ou d’incitations administratives ou mar-
chandes. De la diversité génétique à celle des écosys-
tèmes et du niveau le plus local au niveau planétaire, la
mise en évidence de déterminants de la dynamique et
de la résilience de la biodiversité n’est possible que par
l’amélioration des modèles existants et la conception de
nouveaux types de modèles. L’accroissement des capa-
cités de modélisation a été particulièrement utile pour
l’exploration de systèmes dynamiques complexes ne
pouvant donner lieu à expérimentation, ce qui est no-
tamment le cas des systèmes économiques, sociaux et
institutionnels. L’analyse de processus de décision,
l’évaluation de la faisabilité, de la portée et des limites
de jeux d’incitations économiques sont grandement fa-
cilitées et mises en cohérence par leur simulation, ma-
thématique ou à base de règles : dans un univers
incertain, les modèles de simulation sont indispensa-
bles pour valider la cohérence des scénarios explorant
les possibles futurs.

Une voie récente de recherche en modélisation fait
appel à des jeux de rôle impliquant les parties prenantes
au processus de décision : usagers, administrateurs,
militants de la conservation (Becu et al., 2008). Les pro-
cessus émergeant du jeu de rôle permettent le déve-
loppement de modèles de simulation informatique
(systèmes multi agents) sur lesquels débattent les par-



ties prenantes. Cette voie de « co-construction » de mo-
dèles est particulièrement intéressante pour l’analyse
de processus de décision et de la faisabilité d’instru-
ments de gestion, que ce soit en France métropolitaine
ou ultramarine. 

Si le défi principal de la recherche sur la biodiversité ma-
rine est de comprendre la dynamique des impacts des ac-
tivités humaines, impacts directs des divers usages des
océans ou indirects par le biais du changement clima-
tique, alors la recherche en modélisation s’avère est le
principal besoin. 
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Président :

Gilles BOEUF
Gilles BOEUF est titulaire d’une maitrise en océanographie biologique et d’un doctorat en biologie du développement.

Depuis vingt-quatre ans (1975-1999) au Cnexo (Cente national pour l’exploitation des océans), puis à l’Ifremer (Institut
français de recherche pour l’exploitation de la mer), en tant que scientifique puis directeur du laboratoire Physiologie
des poissons, directeur des programmes « Physiologie des espèces aquacoles »(1995-1999), il fut ensuite, de 1999 à
2005, directeur du laboratoire Arago- Observatoire océanologique de Banyuls (140 personnes), université Pierre et Marie
Curie/CNRS, puis directeur de l’unité de recherche « Modèles en biologie cellulaire et évolutive », Banyuls de 2005 à
2008. 

Gilles BOEUF est aujourd’hui professeur à l’université Pierre et Marie Curie (UPMC) , président du Muséum national
d’Histoire naturelle de Paris, président du Conseil scientifique d’Agropolis International à Montpellier depuis 2009 et
membre du Conseil scientifique de l’Ifremer depuis 2002, membre du Conseil scientifique Patrimoine naturel et Biodi-
versité du MEEDDM depuis 2005, membre de la « Task Force » Biodiversité du Secrétariat d’État à l’Écologie, membre
du Comité de Précaution et d’Éthique (INRA et Cirad depuis 2005, membre du Comité scientifique du Centre de la Mer
de Monaco depuis 2005, et président de la Réserve naturelle de la Massane (Pyrénées Orientales) depuis 2006.

Auteur et co-auteur de trois cents-trente publications nationales et internationales et de communications à des sym-
posiums nationaux et internationaux (dont cent-vingt articles dans des publications à comité de lecture et de chapitres
de livres). Point H à 30 avecv plus de 2 200 citations et un nombre moyen supérieur à 23. 

GROUPE D’EXPERTS

Curriculum vitæ courts
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Christopher BÉNÉ
Christophe BÉNÉ est actuellement conseiller scien-
tifique senior au « WorldFish Center » (Penang,
Malaisie) sur le développement des pêcheries arti-
sanales. Le WorldFish Center est l’un des quinze cen-
tres du Groupe consultatif international sur la recherche
agronomique (CGIAR – Consultative Group on Interna-
tional Agricultural Research). Il rejoindra prochaine-
ment l’ « Institute of Development Studies » (IDS) de
l’université du Sussex (Royaume-Uni).

Il travaille sur les dimensions socio-économiques et ré-
glementaires des politiques de gestion des ressources,
en particulier pour le développement des pêcheries et
des entreprises aquacoles artisanales, afin d’améliorer
la qualité de vie des populations rurales. Spécialisé dans
la réduction de la pauvreté, les méthodes de gouver-
nance et le développement rural, il est titulaire d’un doc-
torat en Sciences halieutiques de l’université de Paris,
d’un diplôme de « Post Graduate » en développement
économique de l’université d’East Anglia (Royaume-Uni)
- École des études de développement -, d’un mastère et
d’un « BSc » en sciences marines environnementales de
l’université de Marseille. De 1992 à 1995, il a travaillé en
tant que chercheur associé à l’Ifremer, au sein du labo-
ratoire de recherche de Guyane française à Cayenne. À
la suite de son doctorat, il a contribué, de 1997 à 1998, à
un programme universitaire américain de l‘université de
Boston en tant que chercheur associé au « Center for
Marine Resource Studies » (Caraïbes anglaises), puis a
travaillé, de 1999 à 2003, en tant que chercheur invité
puis en tant que scientifique senior pour le « Center for
Economic and Management of Aquatic Resources » de
l’université de Portsmouth (Royauùe-Uni).

En tant que conseiller scientifique senior au WorldFish
Center, ses responsabilités portent sur la coordination
d’initiatives de recherches dans le domaine du
développement et de la gestion (programmes/projets)
aux niveaux national et international. Il a été impliqué
directement dans différentes expertises internationales
en lien avec la FAO, la Banque mondiale, l’UK-DFID, et
le programme international « Challenge Programme on
Food and Water ». Auteur de plus de quarante articles
scientifiques dans des revues internationales et de
plusieurs chapitres de livres, sa carrière l’a conduit à
travailler dans plus de vingt pays, d’Amérique latine aux
Caraïbes, en Asie du Sud et du Sud-Est, en Afrique sub-
saharienne et en région Pacifique.

Groupe d’experts (par ordre alphabétique) :

Gary CARVALHO
Dr. G Carvalho est professeur d’écologie moléculaire et
possède plus de dix-huit ans d’expérience en écologie et
évolution moléculaire. Il dirige le laboratoire d’écologie
moléculaire et de génétique halieutique (MEFGL), l’un des
plus grand centres européens spécialisés dans le domaine
de la diversité des espèces et des populations aquatiques.
Spécialiste de l’écologie et de l’évolution de la différenci-
ation des populations, de la génétique des populations
halieutiques et de l’évolution de la variabilité adaptative
naturelle, il a coordonné de nombreux projets interna-
tionaux et été responsable de différents projets européens
et coordinateur principal de nombreux projets financés à
l’échelle nationale (e.g., NERC, Leverhulme Trust). Son
travail sur les espèces halieutiques englobe l’analyse de
la structuration génétique, des impacts des pêcheries sur
la diversité génétique et sur l’estimation des tailles effec-
tives de populations et inclut une des premières démon-
strations scientifiques de structuration à petite échelle, les
analyses décennales sur la morue et l’analyse de la « bio-
complexité » sur des espèces pélagiques marines.   

Parmi les divers projets menés, il coordonne depuis 2008
le projet européen  FishPopTrace, portant sur la structure
des populations et le développement de nouveaux outils de
traçabilité des poissons et produits dérivés, ainsi qu’un pro-
jet finançé par le NERC sur la dynamique de la structura-
tion spatiale des populations de morues. Éditeur de la revue
scientifique Fish and Fisheries et membre du comité édito-
rial des revues Molecular Ecology, Conservation Genetics et
Proceedings of the Royal Society, London, il participe en
tant qu’expert au groupe de travail du CIEM sur les appli-
cations de la génétique dans le domaine des pêches et de
l’aquaculture (ICES Working Group on the Application on
Genetics in Fisheries and Mariculture), est président du
projet régional de Fish-Bol (développement du code barre
ADN des poissons), ancien vice-président de la société
Fisheries Society of the British Isles, membre de plusieurs
organisations dont le NERC (GB) et expert pour le domaine
marin dans le cadre du « Pew Environment Group ». Il a
participé à de nombreux panels internationaux, incluant les
programmes thématiques du NERC et, en tant qu’évalua-
teur externe, pour le panel en écologie du « Norwegian Re-
search Council ». Membre du panel évaluateur du
« Biosciences and Environment Peer Review Panel », l’A-
cadémie de Finlande, de plusieurs groupes d’experts in-
dépendants pour le FCT (« Portuguese Research Council
for Science and Technology ») et  du comité d’évaluation de
l’ERA-NET Biodiversa (Commission européenne).



Philippe CURY
Directeur du CRH (Centre de recherche halieutique
méditerranéenne et tropicale) basé à Sète
(www.CRH-sete.org), Philippe CURY dirige l’une des
unités les plus importantes travaillant sur les éco-
systèmes marins et l’approche écosystémique appli-
quée aux pêcheries en France (UMR-EME 212 – 110
personnes). Il est également le coordinateur scienti-
fique du consortium européen « Eur-Oceans », qui
oriente la recherche sur les écosystèmes marins en
Europe. Il a obtenu son doctorat en biomathéma-
tiques (professeur A.J. Valleron) à l’université de
Paris VII-Jussieu, en 1989 et son HDR en 2007 à l’uni-
versité de Montpellier II.

Depuis 1980, il exerce au Sénégal, en Côte d’Ivoire,
en Californie et en Afrique du Su, sur l’analyse des
effets du climat et les méthodes d’application de l’ap-
proche écosystémique sur les pêcheries. Tout au long
de sa carrière, il a reçu plusieurs distinctions : le
« National Scientific Philip Morris Prize » (sciences
du vivant) en 1991, la Médaille d’océanographie fran-
çaise nationale, obtenue en 1995 du comité scienti-
fique du Prince Albert Monaco Muséum of
Oceanography et la médaille « Gilchrist » (distinction
marine attribuéed tous les quatre ans aux meilleurs
scientifiques d’Afrique du Sud).en 2002

Il est impliqué dans de nombreux comités scienti-
fiques nationaux et internationaux et a organisé plu-
sieurs symposiums internationaux (notamment le
plus récent symposium international de Globec-Eu-
rocéans,  « Coping with global change in marine so-
cial-ecological systems », en 2008 à la FAO (Rome).
Il est l’auteur de plus de cent-dix publications à co-
mité de lecture dans les principales revues interna-
tionales (TREE, Canadian Journal of Aquatic Science,
Ecology Letters, Fish and Fisheries, Marine Ecology
Progress Series, Fisheries Oceanography…) et a pro-
duit huit livres et chapitres.

Bruno DAVID
Directeur de recherche au CNRS au laboratoire Bio-
géosciences de l’université de Bourgogne, Bruno DAVID
possède une formation initiale en géologie et paléonto-
logie, appliquées à l’évolution des formes vivantes, à
travers leurs structures (phylogénie, structuration de la
biodiversité à grande échelle) et leurs processus (sym-
biose, relations évolution-développement et émergence
des phénotypes).  Après un doctorat en paléontologie
obtenu à l’université de Franche-Comté (Besançon) et
un doctorat d’État ès sciences en paléontologie et bio-
logie de l’évolution soutenu à l’université de Bourgogne
(1985), les modèles biologiques qu’il a entrepris d’étu-
dier sont les échinodermes et, plus précisément, les
échinoïdes. Auteur d’un livre et d’une large base de
données sur les échinoïdes de l’Antarctique, il se consa-
cre particulièrement à la compréhension de l’origine de
la symétrie radiale chez les échinodermes, à la façon
dont la structure en cinq divisions est corrélée au pro-
cessus de séries (répétition des élements sur les bras
des échninodermes) et à la polarisation antéro-posté-
rieure (axe A/P). Plus récemment, il s’est impliqué dans
le fonctionnement et l’évolution des processus de sym-
bioses entre les hôtes échinoïdes tropicaux avec les
crabes parasites. Dans ce domaine de recherche, il col-
labore principalement avec l’ULB (Bruxelles), l’Acadé-
mie des Sciences de Californie (San Francisco) et, plus
récemment, l’université du Chili  (Santiago). Auteur de
plus de cent articles dans des revues à comité de lec-
ture, de cinq chapitres de livres, de deux livres et de
trois en tant qu’éditeur, Bruno DAVID a contribué à six
films scientifiques, à de nombreuses conférences pu-
bliques et articles de vulgarisation scientifique. Il a or-
ganisé plusieurs conférences internationales, dont la
dernière, en 2006, a reçu plus de huit cents chercheurs
en géosciences. Il est, et a été, impliqué dans de nom-
breuses structures et comités scientifiques au cours de
sa carrière. Il est actuellement président du Conseil
scientifique du Muséum national d’Histoire naturelle,
membre de plusieurs conseils scientifiques (CNRS,
INEE, Fondation de recherche pour la biodiversité, Pa-
trimoine Nnaturel et Biodiversité) et coordonne un pro-
gramme transversal dédié aux bases de données et aux
collections (Trans’Tyfipal). Il est également en charge
de projets inter-régionaux et inter-universitaires dédiés
à l’écologie et à l’environnement en Bourgogne–
Franche Comté. Il est le fondateur et ancien directeur
de Biogéosciences.
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Daniel DESBRUYÈRES
Daniel Desbruyères est chercheur senior à l’Ifremer.
Il a dirigé le département « Études des écosystèmes
profonds » pendant vingt-deux ans. Il a commencé
ses recherches sur le benthos du plateau sub an-
tarctique français. Après un premier travail sur le
benthos profond du golfe de Gascogne, il a étudié ex-
périmentalement la dynamique de colonisation des
profondeurs abyssales. Il a participé aux découvertes
et à l’étude des communautés des systèmes hydro-
thermaux dans les océans Pacifique et Atlantique
(« East Pacific Rise », « Back Arc Basins », « Mid-At-
lantic Ridge »). Il a participé à plus de trente plongées
profondes dans des submersibles habités français et
américains (Cyana, Alvin et Nautile). Il a publié plus
de quatre-vingts articles dans des revues scienti-
fiques internationales sur la zoologie et l’écologie des
espèces profondes. Il est le co-auteur (co-descrip-
teur) de trente-cinq nouveaux taxa d’annélides (es-
pèces, genres, familles et sous-familles), parmi
lesquels les plus connus sont le « ver de Pompéi »
(Alvinella pompejana), vivant sur les parois des sys-
tèmes actifs hydrothermaux, et le « vers de glace »
(Hesiocaeca methanicola), vivant dans les hydrates
de méthane

Luc DOYEN
Luc Doyen, titulaire d’une HDR (habilitation à diriger
des recherches) en mathématiques appliquées, a
reçu une formation en théorie de contrôle, optimisa-
tion et économie mathématiques. Il détient actuelle-
ment un poste permanent au CNRS, où il est
particulièrement impliqué dans la modélisation bio-
économique, la gestion viable de la biodiversité et les
mathématiques du développment durable. Le livre
Sustainable management of natural resources mo-
dels and methods », paru récemment chez Springer,
et plus de trente publications dans des revues scien-
tifiques internationales à comité de lecture, dont il est
l’auteur, soulignent l’intégration entre des approches
appliquées et théoriques de ses recherches et sa na-
ture interdisciplinaire, impliquant l’écologie, l’écono-
mie environnementale, la modélisation et les
mathématiques. La composante appliquée de ses re-
cherches porte sur des contrats (ANR Chaloupe, ANR
Systerra, ACI MEDD, IFB-GICC, STICAmsud, pro-
gramme Feast) soulignant le transfert de résultats
théoriques vers des instituts nationaux et internatio-
naux tels que l’INRA, l’Ifremer, le MNHN, le World-
FishCenter ou le  CSIRO, impliqués dans les
questions de gestion des pêcheries, l’agriculture et
la biodiversité. Luc DOYEN est, en particulier, le coor-
dinateur du projet de recherche ANR intitulé Adhoc,
focalisé sur la modélisation de co-viabilité des pê-
cheries et de la biodiversité marine. Il est également
le coordinateur du réseau interdisciplinaire RTP
INEE-CNRS intitulé Mobis, concernant la modélisa-
tion de scénarios en biodiversité. Concernant l’ani-
mation de recherche, il a également coordonné
pendant quatre ans un séminaire intitulé « Dévelop-
pement viable » à l’ENS de Paris. Référendaire de dif-
férents journaux scientifiques internationaux, il a
participé à différents comités (université Paris VI,
IRD, ACI, Cemagref) pour l’évaluation des proposi-
tions de recherche. Ses nombreux enseignements
(masters et écoles d’ingénieurs) et encadrements
(thèses, masters…) soulignent par ailleurs la nature
interdisciplinaire de ses activités, à l’interface de la
modélisation numérique et des mathématiques, de
l’économie et de l’écologie.



Philippe GOULLETQUER,

secrétaire scientifique 
Titulaire d’un doctorat en océanographie (1989) et d’une
habilitation à diriger des recherches (2000) de l’univer-
sité de Bretagne occidentale et de l’université de Caen,
Philippe GOULLETQUER, après avoir été en charge du
laboratoire génétique et pathologie de la station Ifre-
mer de La Tremblade, puis responsable du programme
national de l’Ifremer sur le développement durable de
l’aquaculture jusqu’en 2007, est actuellement en
charge des questions de biodiversité en tant que cher-
cheur senior à la direction de la Prospective et de la
Stratégie scientifique du centre Ifremer de Nantes. Il fut
également, de 1989 à 1992, professeur associé à l’uni-
versité du Maryland (États-Unis).

Il a participé au groupe de travail CIEM intitulé « Intro-
duction and Transfer of Marine Organisms » (ITMO) et
au « Mariculture committee » ; a été directement impli-
qué dans plusieurs expertises internationales concer-
nant l’évaluation des risques liés à l’introduction d’une
nouvelle espèce d’huître dans la baie de Chesapeake
(États-Unis), « Status of the Eastern oyster » (NOAA-
CIE) ; a oeuvré, en tant que chairman du groupe de tra-
vail sur l’impact de l’aquaculture sur la biodiversité,
pour la « Convention Biological Diversity » (CBD) ; a été
membre du groupe de travail pour la définition des ob-
jectifs 2010 de la CDB ; a été impliqué dans l’étude des
espèces invasives pour l’Agence européenne de l’envi-
ronnement EEA (Sebi meeting - CoM Life) ; dans celle
du développement de la réglementation concernant
l’usage d’espèces exotiques à des fins aquacoles (UE
2007) et dans la définition des indicateurs de la direc-
tive-cadre Stratégie Milieu marin pour le descripteur
« espèces invasives ».  Il est aujourd’hui membre du
Conseil national scientifique du patrimoine naturel et
de la biodiversité (CSPNB). Rapporteur, en 2009, du
groupe de travail n°2 du Grenelle de la Mer sur le dé-
veloppement durable des activités marines pour le mi-
nistère de l’Environnement, il est l’auteur ou le
co-auteur de plus de cinquante-trois publications dans
des revues scientifiques à comité de lecture.

Susan HANNA
Dr. Susan HANNA est professeur d’économie maritime à
l’université d’État de l’Oregon (États-Unis), associée à la
station marine expérimentale de l’Oregon et à l’ «Oregon
Sea Grant ». Son domaine de recherches et ses publica-
tions englobent l’économie et les politique maritimes, avec
une spécialisation en évaluation des performances des
modes de gestion halieutique, notamment l’approche
écosystémique et les instruments fondés sur des mesures
incitatives, sur les droits de propriété et les réformes ins-
titutionnelles. Susan HANNA a été membre du comité sci-
entifique et des statistiques du Conseil de gestion des
pêcheries du Pacifique et a travaillé dans divers comités
ad hoc. Elle est conseillère scientifique senior des com-
missions de la NOAA : « US Commission on Ocean Policy,
National Oceanic and Atmospheric Administration » ; « Na-
tional Marine Fisheries Service », « Minerals Management
Service » et des conseils « Northwest Power and Conser-
vation Council-Oregon Ocean Policy Advisory Council ».
Elle fut membre du comité de l’Académie des Sciences
américaines « Ocean Studies Board of the National Re-
search Council » (NRC) et participe à plusieurs comités du
Conseil national de la recherche (NRC), incluant le comité
d’évaluation relatif aux quotas individuels transférables
sur les salmonidés anadromes du Pacifique Nord-Ouest,
« Review Individual Quotas in Fisheries and the Commit-
tee on Protection and Management of Pacific Northwest
Anadromous Salmonids ».
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Philippe GROS
Né à Rennes (France) en 1949, Philippe GROS  a obtenu
son agrégation en sciences biologiques en 1971, après
son entrée à l’École Normale Supérieure. Professeur
associé pendant  cinq ans à  l’université de Bretagne oc-
cidentale, il a rejoint, en 1980, le Cnexo, devenu Ifremer
en 1984. Ses travaux de recherche ont porté sur la mo-
délisation mathématique de la dynamique des popula-
tions marines exploitées et des écosystèmes côtiers. Il
a contribué à la coordination du programme national
sur l’océanographie côtière au milieu des années 1990.
De 2001 à 2004, Philippe GROS, titulaire d’une HDR, a
été directeur de la direction des Ressources vivantes
(pêche, aquaculture, transformation des produits) de
l’Ifremer. Dans le cadre de l’espace européen de la re-
cherche, il a promu des programmes interdisciplinaires
en appui à l’implémentation de l’approche écosysté-
mique des pêches. Suite à la restructuration de l’Ifre-
mer, en 2005, Philippe GROS est devenu le responsable
thématique de la recherche halieutique. Il est depuis
2009 scientifique senior au sein de la direction Pros-
pective et Stratégie scientifique de l’Ifremer
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Simon JENNINGS
Simon JENNINGS est le responsable scientifique en
charge du département « Environment et Écosys-
tems » du CEFAS (« Centre for Environment, Fish-
eries and Aquaculture Science », Royaume-Uni). Les
recherches conduites par SimonJENNINGS et ses
collègues se focalisent sur : la description et la
prévision des structures et fonctions des popula-
tions, communautés et écosystèmes : les mesures
et les prévisions des impacts anthropiques et envi-
ronnementaux sur les structures et fonctions afin
d’évaluer la durabilité des impacts et le développe-
ment et l’application d’instruments pour faciliter la
gestion environnementale. Les recherches sont
conduites selon un continuum allant des questions
fondamentales aux questions appliquées, afin de
valider le caractère opérationnel des idées testées,
l’amélioration qu’elles apportent à la gestion de
l’environnement. Simon JENNINGS est conseiller
pour le comité portant sur la protection marine, bio-
diversité, gestion environnementale et pêcheries
(« Marine conservation, biodiversity, environmental
management and fisheries issues ») et ancien chair-
man du comité du CIEM sur les écosystèmes. Son
expérience de chercheur a porté sur les océans In-
dien, Pacifique et Atlantique. Il enseigne à titre de
professeur honoraire, au sein des universités d’East
Anglia et de Newcastle, dans les domaines respec-
tifs de l’écologie et de sciences marines.

Harold LEVREL
Harold LEVREL est économiste écologique au dépar-
tement d’économie maritime de l’Ifremer et appar-
tient à l’unité mixte de recherche UMR-Amure
(Ifremer-université de Bretagne occidentale). Ses
travaux de recherche s’intéressent aux indicateurs
d’interactions biodiversité-société, à l’évaluation des
services écologiques et au suivi des activités récréa-
tives côtières. Après avoir soutenu une thèse sur les
indicateurs concernant les interactions entre les
questions de conservation et de développement à
l’École des hautes études en sciences sociales et au
Muséum national d’Histoire naturelle (laboratoire
d’accueil « Conservation des espèces, Restauration
et Suivi des populations »), il passe une année de
post-doctorat au CNRS, où il travaille à la mise en
place d’un atlas de la biodiversité et des services éco-
logiques. En parallèle de sa thèse et de son post-doc-
torat, il est consultant pour le programme
MAB-Unesco et réalise de nombreuses missions en
Afrique de l’Ouest en vue de mettre en place des in-
dicateurs d’interactions biodiversité-société dans les
réserves de biosphère ; il travaille pour le GIP-Éco-
for à l’animation d’un réseau national sur les indica-
teurs de biodiversité et réalise l’étude de faisabilité
du Millenium Ecosystem Assessment français pour
le compte du MEEDDM. Il est aujourd’hui en charge
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Annexe 2

Liste des indicateurs de la biodiversité côtière et marine,
identifiés dans le cadre international (de Fossat, Pelletier et Levrel, 2009)

N° Indicateurs

1. États et tendances des composants de la biodiversité

1.1. Évolution et surface des biomes, ecosystems et des habitats
1 Évolution de la couverture des mangroves par pays ou global (ha)

2 Évolution des zones humides en France (ha. et %)
3 Surface totale des mangroves en territoire français (en km2)
4 État et tendances des récifs corallines à l’échelle mondiale et par région (km2 et %)
5 Évolution de la surface des récifs corallines et du taux de couverture des coraux vivant (France)
6 Distribution globale des plantes marines
7 Changement dnas la couverture des habitats majeurs (Corine Land Cover, CLC)

Annexe 1

Services écosystémiques produits par les écosystèmes marins et côtiers

74 services écosystémiques: 7 de support, 20 d’approvisionnement, 26 de régulation et 21 culturels

Services de support (7) Liste des services Source de production du service
(structure ou fonction)

1 Bioturbation Biodiversité des espèces benthiques marines
(reprise de sédiment) et de plusieurs groupes de poissons (via les pontes,

l’alimentation, les abris et les repos)

2 Productivité primaire Photosynthèse, biodiversité génétique et spécifique
de communautés herbacées via différents effets:
redondance, complémentarité et sélection

3 Productivité secondaire Dynamique de la chaine trophique, biodiversité
génétique de communautés animales via différents
effets: redondance, complémentarité et sélection

4 Cycles des éléments Biodiversité des plantes fixatrices d’azote et d’espèces 
nutritifs et minéralisation le long de la chaine trophique via la production

de déchets

5 Cycle de l’eau Cycles biogéochimiques, les océans en tant que
support du cycle de l’eau

6 Production d’habitats Biodiversité des espèces d’invertébrés des sols,
pour les animaux et plantes micro-organismes des sols
(formation des sols)

7 Oxygène et cycle Cycles biogéochimiques, les océans en tant que
du carbone support du cycle du carbone et de l’oxygène



1.2. Evolution des espèces, populations et diversité génétique

8 « Marine Living Planet » Inde»

9 Tendances des abondances des poissons marins pêchés
10 Tendances des abondances des oiseaux communs en France
11 Tendances des abondances des oiseaux protégés en France
12 Changements dans le nombre et abundances des pontes des tortues marines
13 Évolution de l’abondance des cétacés
14 Évolution des populations de porpoises dans les eaux européennes
15 Évolution des populations de dauphins dans les eaux européennes
16 Changements dans le nombre d’échouages de cétacés (et par espèces) sur les côtes françaises
17 Évolution du nombre de pinnipèdes échoués (et par espèces) sur les côtes françaises
18 Diversité génétique des resources en poissons

1.3. Changement de statut des espèces et des habitats menacés et/ou protégés  

19 Listes rouges-index (Status of marine species in the world)
20 Nombre d’espèces sur la liste rouge de l’ IUCN
21 Changement dans le statut des habitats  d’intérêt européen (communauté)
22 Changement dans le statut des espèces  d’intérêt européen (communauté)
23 État de protection des habitats protégés par la convention Ospar
24 État de protection des espèces protégées par la convention Ospar
25 État de protection des habitats protégés par la convention de Barcelone
26 État de protection des espèces protégées par la convention de Barcelone

2. Fonctionnement et intégrité des écosystèmes

27 Index trophique marin
28 Proportion des masses d’eaux de transition et marine en bon état écologique 
29 90 percentile de chlorophylle a (mg / L) 
30 Efflorescences phytoplanctoniques 
31 M-AMBI 
32 Taux de récupération globale des macroalgues intertidales (substrat dur) 
33 Nombre d’espèces représentatives des ceintures macroalgales intertidales (substrat dur) 
34 Couverture des espèces opportunistes dans les ceintures macroalgales intertidales (substrat dur)
35 Limites de l’extension en profondeur de différentes ceintures macroalgales  subtidales (substrat dur)
36 Composition et densité d’espèces définissant els couches (macroalgues de substrat dur subtidal)
37 Composition spocéifique des macroalgues subtidales (substreat dur) 
38 Richesse spécifique totale des macroalgues subtidales (substrat dur) 
39 Longueur moyenne des stipes de Laminaria hyperborea et couverture moyenne d’épibiontes 
40 Densité et composition spécifique des zostères marines
41 Surface et étendues des habitats de zostères
42 Indicateur poisson pour les estuaires atlantiques et de la Manche
43 Densité de posidonies (nombre de pieds par m²) jusqu’à 15 m de fond 
44 Surface des feuilles par pied de posidonie (cm²/pied) jusqu’à 15 m
45 Épibionte sur les feuilles de posidonies (poids sec d’épibiontes / poids sec de feuille) jusqu’à 15 m
46 Limit basse de la couverture de posidonies
47 Carlit Index
48 Richesse des angiosperms et des macroalgues dans les eaux de transition en Méditerranée 
49 Indice de couverture d’espèces de référence d’angiospermes et de macroalgues dans les eaux de 

transition en Méditerranée

137



50 Indicateur « poisson » en Méditerranée 
51 État des stocks d’espèces de poissons commerciaux 
52 Changements de taille d epopulation des phoques communs (%) 
53 Évolution de la population de jeune phoques gris
54 Pourcentage de captures annuelles de porpoise (%) 

55 Proportion de guillemots (Uria aalge) mazoutés parmi ceux trouvés morts ou mourants sur  les plages
56 Niveau de mercure détecté dans les oeufs d’oiseaux marins 
57 Niveau d’organo-halogènés dans les œufs d’oiseaux marins
58 Particules de plastique trouvées dans les estomacs d’oiseaux marins (fulmars, Fulmarus glacialis) 
59 Succès reproducteur des kittiwakes (Rissa tridactyla) 
60 Tendances dans les populations d’oiseaux en tant qu’indicateur de santé des communautés

d’oiseaux marins
61 Index «poisson »
62 Niveau moyen d’imposex chez le gastéropode femelle (Nucella lapillus) ou d’autres gastéropodes 

sélectionnés, sensibles au tributyl étain (TBT) 
63 Densité d’espèces sensibles
64 Changement/mortalité du zoobenthos en lien avec l’eutrophisation eutrophication 
65 Contenu en chlorophylle a du phytoplancton (mg / L) 
66 Indicateur d’eutrophisation phytoplanctonique (nombre de cellules par litre; composition spécifique)

3. Mesures de protection
67 Niveau de protection des espaces marins (en %)
68 Densité d’aires marines protégées en haute mer (surfaces existantes et sites proposés)
69 Nombre et surface (km²) d’aires marines protégées en France
70 Surface des aires Natura 2000 en mer en France (ha ou km²)
71 Proportion et surfaces d’aires protégées en France avec des plans pour une  gestion

ou un development professionnel et taux de mise en œuvre des projets
72 Surface d’aires marines et côtières protégées (km²)

4. Usages de la biodiversité

73 Écosystèmes aquacoles sous plan de gestion durable
74 Production annuelle aquacole en Europe et pays européens (tonnes)
75 Empreinte écologique de la pêche
76 Indice des commodities sauvages (marins)

5. Pressions sur la biodiversité

5.1. Espèces invasives
77 Nombre cumulative d’espèces exotiques depuis 1900
78 Liste des espèces exotiques les plus menaçantes en Europe

5.2. Changement climatique
79 Évolution de la hauteur de la mer et de la temperature des eaux côtières, fréquence et intensité 

des cyclones

5.3. Pollution
80 Cartographie des dépôts atmosphériques de l’azote réactif (NOy et NHx)

5.4. Eutrophisation
81 Évolution des concentrations hivernales en elements nutritifs ‘(azote (N) et phosphore (P) dans 

les eaux de transition
82 Contenu en oxygène (mg / L, % de saturation en oxygène)
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