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RÉSUMÉ (200-250 mots) 

Nous présentons un cadre de réflexion général se basant sur la démographie des populations 

d’oiseaux marins afin d’identifier des leviers de gestion pertinents pour leur conservation. 

Après avoir rappelé l’influence des traits d’histoire de vie sur la démographie, nous avons 

synthétisé les paramètres démographiques connus pour 27 des 28 espèces d’oiseaux marins 

nicheurs en France. Toutes ces espèces ont une importante longévité (10 à plus de 50 ans) 

due à une survie adulte élevée (attendue > 0.90), une maturité sexuelle différée (2 à 9 ans), 

et une fécondité faible à moyenne (~1 à 3 œufs). Le taux de croissance de ces populations 

est ~10 fois plus influencé par le taux de survie adulte que par des changements dans les 

paramètres reproducteurs, bien que les espèces les plus fécondes puissent compenser en 

partie une faible survie adulte. C’est ce que nous démontrons en modélisant la dynamique 

de population de deux espèces aux trait d’histoire de vie contrastés. Modifier la trajectoire 

des populations par des actions de gestion améliorant la fécondité localement n’est possible 

que si le succès reproducteur est déjà faible et si l’amélioration est forte. Finalement, la 

conservation des oiseaux marins nicheurs français devrait reposer essentiellement sur des 

actions favorisant la survie adulte. Cependant, les risques de mortalité identifiés sont 

mailto:aurelien.besnard@cefe.cnrs.fr
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globalement liés aux captures accidentelles, aux collision avec les éoliennes et à 

l’appauvrissement de la ressource, largement hors du cadre d’actions des gestionnaires 

locaux. Des mesures coordonnées au niveau régional, national et international améliorant la 

survie des espèces s’imposent. 

 

MOTS CLÉS 

Espèce longévive, menaces anthropiques, mesures de gestion, stratégie démographique, 

survie adulte. 

 

ABSTRACT (+détaillé que le français) 

The intent of this note is to present a general framework based on the demography of seabird 

populations in order to identify relevant management leverages for their conservation. First, 

we reviewed the influence of life history traits on demography and presented the 

demographic drivers expected along the slow-fast continuum hypothesis. Then, we 

summarized the known demographic parameters for 27 of the 28 seabird species breeding in 

France. All these species are on the slow extremity of the slow-fast continuum and have a 

long life span (10 to over 50 years) linked to a high adult survival (expected > 0.90), delayed 

sexual maturity (2 to 9 years), and low to medium fecundity (~1 to 3 eggs). The growth rate 

of these populations is ~10 times more influenced by adult survival than by changes in 

reproductive parameters, although the most fecund species (cormorants, gulls and terns) may 

partly compensate for low adult survival. We demonstrate this by modelling the population 

dynamics of two species with contrasting life history traits, a very long-lived and few 

productive species, the Scopoli’s shearwater (Calonectris diomedea Scopoli, 1769), and a 

less long-lived and very fecund species, the European shag (Gulosus aristotelis Linnaeus, 

1761). Modifying the trajectory of populations through management actions that improve 
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fecundity locally is only possible if reproductive success is already low and if the 

improvement is strong. Finally, the conservation of French breeding seabirds should be 

based essentially on actions that favor adult survival. However, the risks of mortality 

identified are globally linked to accidental captures, oil spills, collisions with wind turbines 

and the depletion of the resource, largely outside the scope of actions by local managers. 

Migratory species also face human disturbances at-sea off foreign countries. Coordinated 

measures at regional, national and international level to improve the survival of the species 

are needed. 

 

KEYWORDS 

Long-lived species, anthropic threats, management measures, demographic strategy, adult 

survival. 

 

La dynamique de population est dépendante des traits d’histoire de vie 

Les espèces d’oiseaux et de mammifères présentent une grande diversité de traits 

d’histoire de vie (croissance, reproduction et survie), qui s’échelonnent le long d’un gradient 

lent-rapide d’histoires de vie (Stearns 1983 ; Gaillard et al. 1989 ; Promislow & Harvey 

1990). Les espèces dites rapides sont caractérisées par une maturité sexuelle précoce, une 

forte fécondité et la production de nombreux jeunes à chaque évènement de reproduction, 

de faibles taux de survie et par conséquence une courte durée de vie. À l’extrémité lente du 

gradient, on retrouve les espèces longévives, à maturité sexuelle tardive, à faible fécondité, 

produisant généralement un seul jeune par évènement de reproduction, et caractérisées par 

des probabilités de survie juvénile, immatures et adulte élevées. La position des espèces le 

long du gradient d’histoires de vie est corrélée avec leur temps de génération (Gaillard et al. 

2005) et le ratio entre le taux de fécondité et l’âge à la première reproduction (Oli & Dobson 
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2003). Elle est aussi fortement corrélée à la masse corporelle et à la phylogénie mais 

l’existence de ce continuum persiste après prise en compte de ces deux éléments (Gaillard 

et al. 2016). 

Pour les populations d’espèces dites rapides, le taux de croissance de la population, 

généralement noté λ en dynamique des populations, est très fortement influencé par des 

variations des paramètres reproducteurs (âge à la première reproduction et taux de fécondité) 

et il est peu impacté par les variations des taux de survie (Lebreton & Clobert 1991). Au 

contraire, dans les populations d’espèces dites lentes, λ est largement influencé par les taux 

de survie juvénile et adulte, et peu par des changements dans les paramètres reproducteurs 

(Lebreton & Clobert 1991). En se basant sur la comparaison de 138 populations de 

mammifères, Oli (2004) a empiriquement confirmé ces prédictions. Les populations 

d’espèces lentes sont aussi souvent caractérisées par un taux de survie adulte relativement 

stable entre les années (hypothèse de canalisation des traits ayant le plus d’impact sur la 

dynamique des populations, Gaillard et al. 1998), mais par une forte variabilité inter-annuelle 

du taux de survie juvénile, due à des processus stochastiques (ex. des fluctuations 

environnementales) ou de la densité-dépendance (Gaillard et al. 1998). 

 

Les stratégies démographiques des oiseaux marins nicheurs du littoral français  

D’après le 5ème recensement national des oiseaux marins nicheurs en France 

métropolitaine conduit de 2009 à 2012, il y a 28 espèces d’oiseaux marins nicheurs, dont 24 

espèces littorales (Cadiou et al. 2015). Ces espèces se reproduisent, la plupart du temps, en 

colonie et sont très fidèles à leur site de reproduction (elles reviennent nicher sur la même 

colonie d’année en année, voire sur leur colonie de naissance). D’un point de vue 

démographique, les oiseaux marins nicheurs du littoral français sont généralement des 

espèces présentant une stratégie lente caractérisée par (Tableau 1) :  
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- une importante longévité, avec un gradient allant de 10 ans à plus de 50 ans ; 

- une maturité sexuelle différée : allant de 2-3 à 5-6 ans et même jusqu’à 9 ans, avec un 

âge de recrutement augmentant généralement avec la longévité de l’espèce ; 

- une fécondité faible à moyenne: 1 seul œuf pour les espèces plus longévives, mais 

certaines espèces en produisent plusieurs, 2-3 chez les mouettes et goélands, jusqu’à 6 

chez les cormorans ; 

- des probabilités de survie adultes interannuelles élevées (attendu > 0,90 à  > 0,95 selon 

les espèces). 

Bien que toutes ces espèces d’oiseaux marins nicheurs du littoral français soient 

longévives, on peut les hiérarchiser selon un gradient de stratégies de reproduction associé 

à un investissement plus ou moins important dans la productivité ou la survie adulte. Un 

premier groupe d’espèce composé par le fulmar boréal (Fulmarus glacialis Linnaeus, 1761), 

les puffins, l’océanite tempête (Hydrobates pelagicus Linnaeus, 1758), le fou de Bassan 

(Morus bassanus Linnaeus, 1758), le guillemot de Troïl (Uria aalge Pontoppidan, 1763), le 

pingouin torda (Alca torda Linnaeus, 1758) et le macareux moine (Fratercula arctica 

Linnaeus, 1758), est constitué d’espèces très longévives (20-30 ans), qui se reproduisent 

pour la première fois tardivement (4 à 9 ans), et pondent un seul œuf par évènement de 

reproduction (Tableau 1). Ces espèces investissent donc peu dans la reproduction mais 

beaucoup plus dans la croissance et la survie. Au contraire les cormorans, les mouettes, les 

goélands, les sternes et les guifettes se reproduisent plus tôt (2-3 ans en général), vivent 

généralement moins longtemps (10-20 ans) et produisent entre 2 à 6 œufs selon les espèces 

(Tableau 1). Ces espèces investissent donc plus fortement dans la productivité au détriment 

de la survie, mais restent malgré tous des espèces dans la partie lente du gradient lent-rapide 

d’histoire de vie à l’échelle de l’ensemble des oiseaux. 
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Étant donné la différence d’investissement dans la reproduction en fonction des espèces 

d’oiseaux marins, on peut s’attendre à des différences dans l’influence relative des 

paramètres démographiques sur la dynamique de population. Nous proposons ici d’illustrer 

ces différences en étudiant l’impact de la modulation des paramètres démographiques 

(fécondité, survie juvénile et survie adulte) sur la dynamique des populations de deux 

espèces nichant sur le littoral français et aux histoires de vie contrastées. Nous avons 

modélisé la dynamique des populations à l’aide de modèles matriciels populationnels 

(Caswell 2001). 

 

Cas d’une espèce très longévive : le puffin de Scopoli (Calonectris diomedea Scopoli, 1769) 

Le puffin de Scopoli est une espèce longévive (20-25 ans) ne produisant qu’un seul œuf 

par an, et sa population semble stable en Méditerranée (Cadiou et al. 2015). Le cycle de vie 

de l’espèce (10 stades) et les paramètres démographiques des populations des archipels de 

Marseille ont été caractérisés dans différentes études de Capture-Marquage-Recapture 

(Genovart et al. 2017, Courbin et al. 2018a, Fig. 1). Sur le Frioul, le temps de génération 

estimé est supérieur à 17 ans, le succès reproducteur (nombre de jeune produit par couple 

reproducteur par an) est de 0,55, le taux de survie annuelle est de 0,45 pour les juvéniles, et 

de 0,88 pour les immatures et les adultes (Courbin et al. 2018a). Étant donné la faible survie 

adulte observée (0,88, soit une valeur très inférieure au 0,95 attendue pour une espèce très 

longévive, e.g. l’albatros à sourcils noirs Thalassarche melanophris Temminck, 1828 ; 

Jenouvrier et al. 2018), associée à une faible productivité, on s’attendrait à un déclin très 

rapide de la population de puffins. Une forte immigration doit avoir lieu pour expliquer le 

maintien des populations de Marseille (Courbin et al. 2018a), qui pourrait se combiner à une 

émigration non-négligeable et des captures accidentelles dans les engins de pêche (pouvant 

expliquer en partie la faible survie apparente). 
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L’utilisation d’un modèle matriciel populationnel avec différentes valeurs pour les 

paramètres démographiques indique, comme attendu pour une espèce très longévive, que la 

dynamique de population du puffin de Scopoli de l’archipel du Frioul est largement pilotée 

par la survie adulte et très peu influencée par le succès reproducteur (Fig. 2, voir aussi 

Courbin et al. 2018a pour les analyses de sensitivité et d’élasticité du λ aux variations des 

paramètres démographiques). Les variations de la survie juvénile n’affectent aussi que peu 

la trajectoire de la population. L’augmentation de 1 % du taux de croissance de la population 

ne nécessite qu’une augmentation de 2 % de la survie adulte, mais une augmentation de 23 

% de la survie juvénile ou de la fécondité. Le faible potentiel reproducteur du puffin de 

Scopoli ne lui permet donc pas de compenser une faible survie adulte (Fig. 2B). 

 

Cas d’une espèce moins longévive : le cormoran huppé (Gulosus aristotelis Linnaeus, 1761) 

Le cormoran huppé a une espérance de vie moindre (15 ans) et une plus forte fécondité 

(1 à 6 œufs par couvée) en comparaison avec le puffin. Il présente une tendance à 

l’augmentation des effectifs sur les façades Manche-Atlantique et Méditerranée (Cadiou et 

al. 2015). Le cycle de vie de l’espèce (5 stades), relativement court par rapport à celui du 

puffin, et les paramètres démographiques de la population de cormorans huppés du Mor Braz 

en Bretagne ont été caractérisés dans la littérature (Fortin et al. 2003, Genovart et al. 2017, 

Fig. 3). Le succès reproducteur moyen (fécondité) est de 1,00 (voir 1,50) et présente une 

forte variabilité inter-annuelle. La survie juvénile est de 0,44, la survie pour la deuxième 

année est de 0,76, et la survie adulte est de 0,81 (Fortin et al. 2013). 

Le modèle matriciel populationnel indique un temps de génération de 7,6 ans pour cette 

population. L’utilisation de différentes valeurs pour les paramètres démographiques indique, 

comme attendu pour une espèce relativement moins longévive et avec un plus fort potentiel 

de productivité, que la dynamique de la population du cormoran huppé du Mor Braz reste 
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de loin pilotée par la survie adulte mais que la survie juvénile et le succès reproducteur ont 

une contribution plus importante chez cette espèce que chez les espèces plus longévives 

comme le puffin (Fig. 4). L’augmentation de 1 % du taux de croissance de la population 

nécessite une augmentation de 1,3 % de la survie adulte, ou une augmentation de 8 % de la 

survie juvénile ou de 9 % de la fécondité. La Figure 4B illustre aussi comment le potentiel 

reproducteur de l’espèce peut théoriquement compenser la mortalité adulte, ce qui est 

beaucoup plus difficile pour le puffin. 

 

Quelles options pour la gestion et la conservation des populations d’oiseaux marins 

nicheurs de France ? 

L’efficacité des mesures prises par les gestionnaires pour modifier la trajectoire d’une 

population d’oiseaux marins dépend 1) de la position de l’espèce cible sur le gradient lent-

rapide d’histoire de vie et 2) des possibilités du gestionnaire pour influer sur les paramètres 

démographiques clés en fonction de l’échelle spatio-temporelle à laquelle les paramètres 

agissent. 

Le principal levier permettant l’augmentation (ou le maintien) des effectifs d’une 

population d’oiseaux marins nicheurs en France résiderait dans la modification de la survie 

adulte, et cela quelle que soit l’espèce d’oiseaux marins ciblée. Le potentiel de 

« compensation » d’une éventuelle source de mortalité additionnelle, par exemple via une 

amélioration des paramètres reproducteurs, est très limité, sauf pour quelques espèces aux 

stratégies les moins lentes et si l’amélioration de la reproduction est drastique. Les actions 

assurant une bonne survie adulte sont donc à privilégier. Des actions locales efficaces 

peuvent être conduites sur le site de nidification ou dans leur environnement local afin 

d’améliorer la survie locale. Notamment dans les cas avérés de populations dont les adultes 

nicheurs sont soumis à une forte prédation par le vison d’Amérique (Craik 1997 ; Barros et 
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al 2016 ; Jacob & Capoulade 2020) et le chat (Bonnaud et al. 2012), ou à un dérangement 

important induisant des échecs de reproduction répétés et finalement à la dispersion des 

adultes. Les espèces envahissantes sont actuellement la principale menace pour les oiseaux 

marins en termes de nombre d’espèces concernées (165/359, Dias et al. 2019). Des actions 

pouvant diminuer le dérangement et le risque de dispersion des adultes concernent la 

dératisation des îles abritant les colonies d’oiseaux marins (Bourgeois et al. 2013 ; Baccetti 

et al. 2015 ; Graham et al. 2018). Cependant, ces situations restent exceptionnelles et les 

causes de mortalité sont multiples et interviennent bien souvent hors du site de nidification 

et/ou en dehors de la période de reproduction (Furness et al. 2013 ; Cortés et al. 2017). Les 

principales menaces identifiées globalement pour la survie adulte des oiseaux marins en mer 

proviennent des prises accidentelles par les pêcheries, des changements climatiques avec 

l’augmentation des conditions météorologiques extrêmes, des marées noires et du 

développement énergétique offshore (parc éolien offshore) (Croxall et al. 2012 ; Furness et 

al. 2013 ; Green et al. 2016 ; Cortés et al. 2017 ; Dias et al. 2019 ; Clairbaux et al. 2021), 

ainsi que de la diminution de la ressource alimentaire qui réduit la condition corporelle des 

individus (Dias et al. 2019 ; Le Bot et al. 2019). Ce phénomène de compétition avec les 

pêcheries et d’appauvrissement de la ressource est d’ailleurs un phénomène mondial 

(Grémillet et al. 2018). En France, de nombreuses captures accidentelles ont été observées 

(programme OBSMER 2017-2019) mais leur impact est pour le moment difficile à quantifier 

(Tachoires et Toison 2020). La pollution par les hydrocarbures est la principale cause de 

mortalité identifié à partir des cadavres d’oiseaux marins échoués depuis 1969 sur le littoral 

Manche Mer du Nord et est en déclin depuis 2000 (Petit 2015, Legroux & Pischiutta 2018). 

Cependant la plupart des causes de mortalité des oiseaux échoués sont inconnues et sont 

probablement liées aux conditions climatiques (p.ex. tempêtes hivernales Atlantique de 

2014), captures accidentelles et ingestion de polluants (hydrocarbures, plastiques, Petit 2015, 
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Legroux & Pischiutta 2018). Il n’existe pas de données sur l’impact de l’éolien offshore sur 

les oiseaux marins en France pour le moment, mais de nombreux programme sont en cours. 

L’effet des mortalités additionnelles de type pêche accidentelle ou collision avec des 

éoliennes est d’autant plus impactant lorsque les populations d’oiseaux marins font face à 

des fluctuations environnementales importantes (ex. imprévisibilité de la ressource, Miller 

et al. 2019), comme chez le puffin de Scopoli s’alimentant à partir de ressources peu 

prévisibles (Courbin et al. 2018b). En outre, il ne faut pas oublier que des populations 

d’oiseaux marins nichant en France en limite sud (nord) de répartition sont interconnectées 

avec des populations plus septentrionales (méridionales), et sont donc fortement 

dépendantes du statut de ces populations, statut potentiellement affecté par le changement 

climatique. 

La mise en œuvre de mesures pour améliorer la survie adulte des espèces longévives 

dépassent ainsi bien souvent le champ d’action possible des gestionnaires locaux et 

nécessitent la mise en place d’actions coordonnées au niveau régional, national, voire 

international. Dans le cas d’espèces migratrices, le problème est lui aussi international car 

les taux de survie sont également impactés par les conditions environnementales des sites 

d’hivernage (déplétion de la ressource, prises accidentelles par les grandes pêcheries 

d’Afrique de l’Ouest, chasse ; Grémillet et al. 2015 ; Grémillet et al. 2018). Le potentiel 

d’action sur ces perturbations apparaît assez limité, à court terme en tout cas, et relève plus 

de décisions internationales que d’actions locales mêmes fortes. Dans le cadre d’une 

perturbation anthropique impactant la survie adulte, comme la mortalité additionnelle 

induite par les collisions avec des éoliennes ou les prises accidentelles au cours des activités 

de pêches, il apparaît donc comme prioritaire de favoriser des mesures permettant d’éviter 

ces mortalités plutôt que de compter sur l’efficacité d’éventuelles mesures compensatoires 

locales (sensu séquence ERC https://www.ecologie.gouv.fr/eviter-reduire-et-compenser-

https://www.ecologie.gouv.fr/eviter-reduire-et-compenser-impacts-sur-lenvironnement
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impacts-sur-lenvironnement, Jacob et al. 2014), en particulier si ces mesures visent 

l’amélioration de la fécondité qui seront très peu efficaces du fait de la stratégie 

démographique de ces espèces (voir ci-dessous). 

Dans le cas des espèces d’oiseaux marins les moins longévives, la productivité peut être 

cependant un élément important de l’accroissement (ou du déclin) des populations sur 

lesquelles les gestionnaires peuvent agir plus directement. Il faut cependant un impact 

globalement dix fois plus important sur la fécondité que sur la survie pour obtenir le même 

effet sur le taux de croissance. Pour une espèce dont la durée de génération est de l’ordre de 

8 ans, la compensation d’un pourcent de mortalité adulte implique une amélioration de 10 

% au minimum des paramètres de fécondité. Il peut être de fait pertinent pour ces espèces 

de favoriser les conditions environnementales du site de reproduction afin d’améliorer leur 

succès reproducteur. Il faut cependant que ce succès reproducteur soit faible localement pour 

espérer pouvoir l’améliorer, et il faut que cette amélioration soit forte pour qu’elle ait un 

impact notable sur la trajectoire de la population visée. Les principales menaces au niveau 

des sites de reproduction sont souvent liées à la faible disponibilité de sites de nidification, 

à la prédation des œufs ou des poussins (rats, visons d’Amérique, chats) et aux dérangements 

humains. L’accroissement des populations peut donc passer par des mesures de réduction 

locales de ces pressions (contrôle des populations de prédateurs par piégeages chimiques ou 

mécaniques, diminution de la fréquentation humaine ou ajustement des périodes de 

fréquentation, amélioration de l’habitat, pose de nids artificiels). Cependant, le succès 

reproducteur dépend également de la qualité et de la quantité de ressources disponibles lors 

de l’élevage des jeunes. Les mesures requises pour contrer une éventuelle déplétion de la 

ressource ne sont généralement pas du ressort du gestionnaire local et nécessitent, là aussi, 

l’engagement de concertations et de réglementations à plus large échelle. Ainsi les mesures 

compensatoires d’amélioration du site de reproduction prises localement par les 

https://www.ecologie.gouv.fr/eviter-reduire-et-compenser-impacts-sur-lenvironnement
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gestionnaires pour compenser des mortalités additionnelles ne garantissent pas à elles seules 

l’accroissement ou le maintien des populations d’oiseaux marins ciblées, en particulier chez 

les espèces très longévives. 

Finalement, toutes ces considérations ne s’appliquent pas seulement aux oiseaux marins 

nicheurs de France métropolitaine, mais aussi aux oiseaux marins d’Outre-Mer qui 

constituent également des enjeux majeurs de conservation. Par exemple, de gros efforts ont 

été réalisés pour réduire les prises accidentelles des pétrels et albatros dans les Terres 

australes et antarctiques françaises afin d’améliorer la survie adulte (TAAF). Le programme 

LIFE+ Pétrels à la Réunion 2015-2020 essaie d’endiguer l’extinction de deux espèces de 

pétrels endémiques en proposant des actions visant à réduire la pollution lumineuse qui 

désoriente les oiseaux et affecte directement leur survie.  

 

CONCLUSION 

En conclusion, toutes les espèces d’oiseaux marins nichant en France se situent à 

l’extrémité lente du gradient lent-rapide de stratégies démographiques. Toutes sont 

majoritairement sensibles à des altérations de leur survie, bien plus que de leur fécondité. 

L’amélioration du statut de conservation de ces espèces passe donc, en premier lieu, par une 

réduction des pressions anthropiques sur la survie adulte via des mesures de gestion opérant 

à de larges échelles spatio-temporelles, puis par l’amélioration de la fécondité via des 

mesures locales des gestionnaires lorsque la survie adulte est bonne et que la productivité 

est faible. Le potentiel de compensation de sources de mortalité additionnelle sur les adultes 

via des mesures locales sur la reproduction est très limité et ne pourra être efficace que sur 

quelques espèces et dans le cas d’améliorations drastiques des conditions de reproduction. 

En conséquence, la conservation des espèces d’oiseaux marins nicheurs du littoral français 
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requiert de manière urgente la mise en place de mesures régionales, nationales et 

internationales visant à réduire les pressions sur la survie adulte en mer. 

Des organisations internationales de conservation des oiseaux migrateurs (Convention 

sur la conservation des espèces migratrices, CMS ; Accord sur la conservation des oiseaux 

d’eau migrateurs d’Afrique-Eurasie, AEWA) mettent en place des actions concertées afin 

de garantir la conservation de certaines espèces d’oiseaux marins. Cependant les efforts sont 

encore largement insuffisants pour assurer le devenir des populations d’oiseaux marins 

nicheuses du littoral français. Il est notamment urgent d’adapter les engins de pêche / 

palangriers pour réduire les captures accidentelles qui sont un problème majeur avéré le long 

des côtes espagnoles (Cortés et al. 2017). Les résultats du programme OBSMER 2017-2019 

confirme bien l’occurrence de captures accidentelles qui dépendent des techniques de pêche 

et des espèces d’oiseaux marins (Chabrolle et Toison 2020, Tachoires et Toison 2020). 

Cependant, les données actuelles ne sont pas suffisantes pour quantifier précisément ce 

phénomène et la situation Méditerranéenne reste largement méconnue. Un programme 

d’évaluation d’envergure doit être mené. Les quotas de pêche (taux autorisés de capture, 

TAC) régit par l’Union européenne afin de limiter la surpêche doivent être uniquement 

définit sur des bases scientifiques (et non des intérêts commerciaux) et être mieux respecté 

en Atlantique (Pont et Quentin 2019). La pêcherie en Méditerranée qui se distingue par 

l’absence de quotas de pêche (sauf pour deux espèces), représente un enjeu majeur avec 96% 

des stocks qui sont surexploités, y compris en France (Pont et Quentin 2019). Enfin, le 

développement éolien offshore flottant est en pleine expansion en Europe et ses effets sur 

les populations d’oiseaux marins sont encore largement méconnus. Il est primordial de 

mettre en place un programme international de suivi des effets cumulés du développement 

éolien offshore à travers l’Europe pour accompagner au mieux son inévitable déploiement. 
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LÉGENDES DES FIGURES 

 

Figure 1. Cycle de vie du puffin de Scopoli (recensement en pré-reproduction) utilisé pour 

modéliser sa dynamique de population (modifié à partir de Genovart et al. 2017). Chaque 

oiseau correspond à un stade âge-statut reproducteur avec N1 : les juvéniles d’un an ; N2 et 

N3 : les immatures de 2 et 3 ans ; N4 : les sub-adultes de 4 ans ; N5NR à N7NR : les adultes 

de 5 à 7 ans non recrutés ; N5R : les adultes recrutés pour la première fois à 5 ans; NR : les 

adultes reproducteurs expérimentés ou les adultes recrutés pour la première fois à plus de 5 

ans; NNR : les adultes en sabbatique qui se sont déjà reproduit une fois ; PR-NR : la probabilité 

d’être non reproducteur après avoir été reproducteur (0,14) ; PNR-NR : la probabilité de rester 

non reproducteur (0,66) ; r5, r6 et r7 : les probabilités d’être recruté à 5, 6 et 7 ans (0,03 ; 

0,10 ; 0,23), respectivement, le recrutement est de 1 pour les individus de 8 ans ; S1 : la 

survie juvénile durant la première année (0,45) ; S2 : la survie des immatures durant leur 

deuxième et troisième année (0,88) ; S3 : la survie des adultes non reproducteurs (0,88) ; 

S4 : la survie des adultes reproducteurs âgés de plus de 5 ans (0,88) ; Sb5 : la survie des 

adultes se reproduisant pour la première fois à 5 ans (0,18) ; f : la fécondité (succès 

reproducteur, 0,554) ; ρ : le sex-ratio (0,5). 

 

Figure 2. (A) Projections déterministes de la dynamique de population de puffins de Scopoli 

de l’archipel du Frioul sur 100 ans. Différentes trajectoires de population ont été simulées 

en augmentant ou en diminuant de 5 % le taux de survie adulte, le taux de survie juvénile ou 

le taux de fécondité. (B) Taux de croissance hypothétique de la population (lambda) estimé 

pour différentes valeurs de fécondité et de survie adulte. Les survies juvénile et immature 

sont considérées proportionnelles à la survie adulte, les autres paramètres démographiques 
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sont considérés constants. Les isolignes indiquent des taux de croissance allant de 0,55 à 1,1, 

avec un pas de 0,05. 

 

Figure 3. Cycle de vie du cormoran huppé (recensement en pré-reproduction) utilisé pour 

modéliser sa dynamique de population (modifié à partir de Genovart et al. 2017). Chaque 

oiseau correspond à un stade âge-statut reproducteur avec N1 : les juvéniles d’un an ; N2NR: 

les adultes de 2 ans non recrutés ; N2R : les adultes recrutés pour la première fois à 2 ans; 

NR : les adultes reproducteurs expérimentés ou les adultes recrutés pour la première fois à 

plus de 2 ans; NNR : les adultes en sabbatique qui se sont déjà reproduit une fois ; PR-NR : la 

probabilité d’être non reproducteur après avoir été reproducteur (0,10) ; PNR-NR : la 

probabilité de rester non reproducteur (0,10) ; r2 : la probabilité d’être recruté à 2 ans (0,47), 

le recrutement est de 1 pour les individus de 3 ans ; S1 : la survie juvénile durant la première 

année (0,44) ; S2 : la survie des individus durant leur deuxième année (0,76) ; S3 : la survie 

des adultes des individus de plus de 2 ans (0,81) ; f : la fécondité (succès reproducteur) pour 

les individus de plus de 2 ans (1,00) ; f2 : la fécondité (succès reproducteur) pour les 

individus de 2 ans (0,52) ; ρ : le sex-ratio (0,50). 

 

Figure 4. (A) Projections déterministes de la dynamique de population de cormoran huppé 

du Mor Braz sur 100 ans. Différentes trajectoires de population ont été simulées en 

augmentant ou en diminuant de 5 % le taux de survie adulte, le taux de survie juvénile ou le 

taux de fécondité. (B) Taux de croissance hypothétique de la population (lambda) estimé 

pour différentes valeurs de fécondité et de survie adulte. Les survies juvénile et immature 

sont considérées proportionnelles à la survie adulte, les autres paramètres démographiques 

sont considérés constants. Les isolignes indiquent des taux de croissance allant de 0,55 à 

1,55, avec un pas de 0,05.
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Tableau 1. Traits d’histoires de vie et caractéristiques démographiques des populations d’oiseaux marins nicheurs de France. Des résultats 

provenant de sites d’études situés hors de France sont également mentionnés. 

Espèce Longévité 

(an) 
moyenne, max1 

Couvée 

(œuf) 

Recrutement 

(an) 

Fécondité Survie 

juvénile 
(1ère année) 

Survie 

immature 
(avant repro) 

Survie 

adulte 

Région Source 

Fulmar boréal (Fulmarus glacialis Linnaeus, 

1761) 

20-30, 44 1 9 0,190- 

0,510 

- 0,880 0,957 Bretagne/Manche/Mer 

du Nord 

Kerbiriou et al. 2012, Gallien 2019 

9 0,419 - 0,260 0,936 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Puffin de Scopoli (Calonectris diomedea 

Scopoli, 1769) 

20-25 1 5 0,660 0,450 0,880 0,880 France (Ile Frioul) Courbin et al. 2018a 

Puffin des Anglais (Puffinus puffinus 

Brünnich, 1764) 

20-25, 51 1 5 0,697 - - 0,870 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Puffin yelkouan (Puffinus yelkouan Acerbi, 

1827) 

20, 23 1 4 0,500 0,180 0,825 0,920 France (Ile Riou) Courbin et al. 2018a 

Océanite tempête (Hydrobates pelagicus 

Linnaeus, 1758) 

20, 33 1 4 0,530 - - 0,820 Bretagne (Molène) Cadiou 2001, Matović et al. 2017 

0,510 - - 0,735 Espagne (Côte 

méditerranéenne) 

Tavecchia et al. 2006, 
Sanz-Aguilar et al. 2009 

Fou de Bassan (Morus bassanus Linnaeus, 

1758) 

 

16-20, 37 

 

 

1 

 

 

5 

 

5 

0,969-

0,540 

0,700 

0,350 

 

0,424 

0,880 

 

0,829-0,895 

0,950 

 

0,919 

Bretagne (Sept-Iles) 

 

Royaume-Uni 

Grémillet et al. 2006, Cadiou et al. 2017, 

Mission Migration 2019 

Horswill & Robinson 2015 

Guillemot de Troïl (Uria aalge Pontoppidan, 

1763) 

32, 43 1 6 0,672 

0,590 

0,560 0,854 0,939 Royaume-Uni 

Bretagne (Cap Fréhel) 

Horswill & Robinson 2015, JNCC 

Cadiou et al. 2017 

Pingouin torda (Alca torda Linnaeus, 1758) 20, 42 1 5 0,630 - - 0,890 Canada Lavers 2007, Lavers & Jones 2007 

5 0,570 0,630 0,630 0,895 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Macareux moine (Fratercula arctica Linnaeus, 

1758) 

22, 45 1 6 0,620 0,780 - 0,890 Iles écossaises Saether & Bakke 2000, Miles et al. 2015 

5 0,617 0,709 0,783 0,906 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Grand cormoran (Phalacrocorax carbo 

Linnaeus, 1758) 

20, 32 4 (3-6) 2 2,500 0,500 0,870 0,900 Danemark Henaux et al. 2007, Frederiksen et al. 2011 

3 1,985 0,540 0,540 0,868 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Cormoran huppé (Gulosus aristotelis 

Linnaeus, 1761) 

15, 31 4 (1-6) 3 1,000- 

1,500 

0,440 0,760 0,810 Bretagne/Manche 

 

Fortin et al. 2013, Cadiou et Leicher 2020 

2 1,303 0,513 0,737 0,858 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Mouette tridactyle (Rissa tridactyla Linnaeus, 

1758) 

21, 28 1-3 3 0,651- 

0,750 

- - 0,804 Bretagne Frederiksen et al. 2005, Cadiou et al. 2017 

4 0,690 0,790 0,854 0,854 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Mouette rieuse (Chroicocephalus ridibundus 

Linnaeus, 1766) 

10-15, 33 2-3 2-3 0,605-

1,732 

0,213 0,184 0,860 France (Forez) Niel & Lebreton 2005, Péron et al. 2010 

2 0,625 - - 0,825 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Mouette melanocéphale (Ichthyaetus 

melanocephalus Temminck, 1820) 

15, 22 2-3 2 1,000-

1,600 

- - - France Isenmann et al. 2004 
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 - 0,5-1 - - 0,850 Espagne Carboneras 2015 

Goéland railleur (Chroicocephalus genei 

Brème, 1839) 

23, 31 2-3 2 0,660 - 0,700 0,810 France (Côte 

méditerranéennes) 

Doxa et al. 2013 

Goéland d'Audouin (Ichthyaetus audouinii 

Payraudeau, 1826) 

21, 25 2-3 3 0,380 0,622 0,822 0,892 Espagne Genovart et al. 2017 

Goéland cendré (Larus canus Linnaeus, 1758) 10, 34 3 3 0,543 0,410 0,710 0,828 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015, JNCC 

Goéland brun (Larus fuscus Linnaeus, 1758) 26, 35 3 5 0,530 0,820 0,885 0,885 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015, 

Nager & O’Hanlon 2016 

Goéland argenté (Larus argentatus 

Pontoppidan, 1763) 

10-20, 35 3 4 0,900- 

1,500 

- - 0,881 Bretagne 

 

Pons & Migot 1995, Cadiou et al. 2017 

Goéland leucophée (Larus michahellis 

Naumann, JF, 1840) 

10, 20 2-3 5 0,920 0,798 0,834 0,834 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

- 1,600 0,460 - 0,900 Pologne Skorka et al. 2005 

Goéland marin (Larus marinus Linnaeus, 

1758) 

10-20, 33 3 5 0,740 - - 0,953 Bretagne (Molène) Linard & Monnat 1990, 

Cadiou & Yesou 2006 

1,139   0,930 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015, 
Nager & O’Hanlon 2016 

Sterne caugek (Thalasseus sandvicensis 

Latham, 1787) 

24, 31 1-2 3-4 0,490-

0,700 

0,250 0,830 0,940 Atlantique/Bretagne/Ma

nche/Grande-Bretagne 

Robinson 2010, Jacob 2021 

3 0,702 0,358 0,741 0,898 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Sterne de Dougall (Sterna dougallii Montagu, 

1813) 

10, 24 1-2 3 0,770 - 0,735 0,855 Bretagne/Manche 

Royaume-Uni 

Ratcliffe et al. 2008, Jacob 2021 

Sterne pierregarin (Sterna hirundo Linnaeus, 

1758) 

10, 33 2-3 3 0,430-

0,570 

 

- 

 

0,280 

 

0,900 

Atlantique/Manche 

Allemagne 

Jacob 2021 

Szostek & Becker 2012 

3-4 0,764 0,441 0,850 0,883 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Sterne naine (Sternula albifrons Pallas, 1764) 21, 24 1-3 3 0,180-

0,255 

0,601 0,578 0,899 Bretagne/Italie Tavecchia et al. 2006, Jacob 2021 

2 0,518 - - 0,800 Royaume-Uni Horswill & Robinson 2015 

Sterne hansel (Gelochelidon nilotica Gmelin, 

1789) 

-, 16 2-3 5 0.230-

0.790 

- - - Bretagne Schreiber & Burger 2002,Quaintenne 2020 

Guifette moustac (Chlidonias hybrida Pallas, 

1811) 

10 3-5 2 1,900 - 0,540 0,800 Pologne Ledwon et al. 2014 

Guifette noire (Chlidonias niger Linnaeus, 

1758) 

17, 21 3 2 - 0,440 0,570 0,870 USA Naugle 2004 

 
1 données de longévité maximum issues de https://euring.org/data-and-codes/longevity-list.
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Figure 1.
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Figure 2.
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Figure 3.
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Figure 4. 

 


