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Résumé 

Les coraux durs font face à des menaces croissantes dues à des facteurs anthropogéniques, les 

rendant vulnérables à des maladies telles que la maladie de perte de tissu des coraux (MPTC). 

Découverte en Floride en 2014, la MPTC s'est propagée dans la mer des Caraïbes et a atteint la 

Grenade en 2018, menaçant les récifs locaux. La relation complexe entre les facteurs 

environnementaux et la susceptibilité des coraux reste mal comprise. De plus, une 

hyperpigmentation cutanée a été observée chez divers poissons récifaux en Grenade, avec des 

causes et liens environnementaux inexplorés. Notre étude explore les corrélations potentielles 

entre la MPTC et l'hyperpigmentation chez la gorette jaune (Haemulon flavolineatum) et le 

chirurgien océanique (Acanthurus bahianus) sur 12 sites de plongée de la côte ouest de la 

Grenade. Nous examinons également les liens entre les scores de pression anthropique et la santé 

des coraux. Les résultats indiquent une prévalence de la MPTC de 45% à l'ouest de la Grenade en 

mai 2023, inférieure à celle observée en Floride. La baie de Saint-Georges, soumise à une pression 

anthropique élevée, montre un taux de mortalité moyen des coraux de 11%, dépassant 

significativement les sites à faible pression anthropique (P=0,020). De plus, la prévalence des 

poissons hyperpigmentés est corrélée significativement à celle de la MPTC chez les coraux 

(P=0.004), et le score de pression anthropique est positivement corrélé aux pourcentages de 

coraux morts (P=0.001). Cette étude préliminaire pose les bases pour des investigations 

longitudinales futures, fournissant un aperçu crucial de la MPTC en Grenade. 

Mots-clés : Dermatopathie des poissons ; maladie de perte de tissus des coraux; octocorallia, 

facteurs anthropiques, environnement. 
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Abstract 

Hard coral, as vital habitats for reefs organisms, are threatened by anthropogenic factors, making 

them more susceptible to diseases, including Stony Coral Tissue Loss Disease (SCTLD). First 

described in Florida in 2014, SCTLD has spread throughout the Caribbean Sea and has been 

observed in Grenada since  2018, threatening local reefs. The intricate relationship between local 

environmental factors and coral susceptibility remains poorly understood. Additionally, 

Grenada's reefs have witnessed skin hyperpigmentation in various fish species, whose etiology 

and connection to environmental factors remain unexplored. This study investigated potential 

correlations between SCTLD and hyperpigmentation in French grunt (Haemulon flavolineatum) 

and ocean surgeonfish (Acanthurus bahianus) across 12 popular dive sites. It also explored 

potential links between anthropic pressure scores and coral health. The findings revealed a 45% 

prevalence of SCTLD among hard coral colonies, lower than observed in Florida. Saint George's 

Bay, subjected to high anthropic pressure, experienced a significant 11% mean coral mortality 

rate, surpassing sites with minimal anthropic pressure (P=0.020). Furthermore, the prevalence of 

hyperpigmented fishes significantly correlated with SCTLD prevalence in coral (P=0.004), and 

anthropic pressure scores exhibited a positive relationship with dead coral percentages (P=0.001). 

This preliminary study provides crucial insights into SCTLD in Grenada, laying the groundwork for 

future longitudinal investigations. 

Keywords: Fish dermatopathy; stony coral tissue loss disease; octocorallia; anthropic factors, 

environment .  
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Chapitre 1 – Revue de littérature 

1. Introduction 

Les récifs coralliens sont des écosystèmes importants qui abritent une grande variété de vie 

marine (Obura et al., 2019). Ils protègent également les côtes de l’érosion due aux vagues et aux 

tempêtes, absorbent le carbone et l’azote et contribuent au recyclage des nutriments 

(Komyakova et al., 2018; Obura et al., 2019). Les récifs coralliens jouent également un rôle crucial 

pour des milliards de personnes dans le monde, en créant des habitats propices à la pêche et en 

offrant des possibilités d’activités touristiques et récréatives pour les populations côtières 

(Guannel et al., 2016). 

Alors que les récifs coralliens n’occupent que 0,2% de l’océan, ils abritent 25% de la vie marine et 

comptent entre 35 000 et 60 000 espèces de plantes et d’animaux (El-Naggar, 2020; Souter et al., 

2020). Les coraux sécrètent effectivement un squelette de carbonate de calcium qui s’accumule 

au fil du temps, créant ainsi une matrice récifale tridimensionnelle qui sert d’habitat à des milliers 

de poissons et d’invertébrés (Hoegh-Guldberg et al., 2017). Les récifs coralliens produisent aussi 

près de la moitié de l’oxygène sur Terre de par la capacité photosynthétique du corail (Nelson & 

Altieri, 2019; Candy et al., 2023). Cette dernière provient d’une relation symbiotique entre le 

corail et les zooxanthelles, une espèce d’algues photosynthétiques (Nelson & Altieri, 2019). La 

perte de ces récifs pourrait avoir des effets négatifs importants sur la biodiversité marine, mais 

également pour les animaux terrestres au vu du rôle crucial que jouent les coraux sur la planète 

(Komyakova et al., 2018) 

Au cours des dernières années, les menaces qui pèsent sur les récifs se sont intensifiées, en 

particulier les maladies coralliennes (Ward & Lafferty, 2004). Ces dernières pourraient  devenir 

de plus en plus fréquentes en raison des changements climatiques et d’autres facteurs de stress 

anthropiques, tels que le développement côtier, l’eutrophisation ou la surpêche (Burke et al., 

2011; Maynard et al., 2015). Des épizooties de maladies coralliennes ont été signalées dans de 

nombreuses régions récifales, y compris les zones isolées et protégées (Johnson et al., 2022) et 

ont contribué à un déclin important de la couverture corallienne. 
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Les maladies coralliennes surviennent généralement en réponse à des stress biologiques, tels que 

les bactéries, les champignons et les virus ainsi que des stress non biologiques, tels que 

l’augmentation de la température de la surface de la mer, les rayons ultraviolets et les polluants 

(Grottoli et al., 2018; Renzi et al., 2022). Certains scientifiques pensent que cette augmentation 

est liée à la détérioration de la qualité de l’eau, associée aux polluants d’origine anthropiques et 

à l’augmentation des températures de surface de l’océan (Dao et al., 2021). Ces facteurs peuvent 

favoriser la prolifération et la colonisation d’agents pathogènes (Hoegh-Guldberg et al., 2017; Dao 

et al., 2021). Toutefois, l’étiologie des maladies coralliennes est rarement identifiée. L’apparition 

d’épisodes épidémiques est souvent considérée comme multifactorielle (Hoegh-Guldberg et al., 

2017; Grottoli et al., 2018; Dao et al., 2021). 

Parmi les maladies coralliennes les plus courantes, citons le blanchiment des coraux, la maladie 

de la bande noire, la maladie de la bande blanche, la peste blanche, la variole blanche ou encore 

la maladie de la perte des tissus du corail (MPTC) (Aeby et al., 2021; Cróquer et al., 2021; Neely 

et al., 2021). Cette dernière, découverte récemment en Floride est l’une des plus mortelles et a 

un impact significatif sur les coraux des Caraïbes depuis 2014 (Cróquer et al., 2021). On estime 

que près de 90% des coraux de Floride sont désormais affectés par la MPTC et la maladie ne cesse 

de s’étendre dans d’autres régions des Caraïbes (Alvarez-Filip et al., 2019; Kramer et al., 2019; 

Cróquer et al., 2021). 

Les coraux ne sont pas les seuls touchés par la pollution et les réchauffements climatiques. En 

effet, ces facteurs affectent également le reste des organismes marins (Council, 2022). 

L’eutrophisation a aussi été associée à des maladies chez les poissons (Chislock et al., 2013). Par 

exemple, la pollution a été associée à l’augmentation de la prévalence d’infection d'ectoparasites 

chez le poisson-lait (Chanos chanos) (Irawan & Mahasri, 2021). D’autre part il a été constaté que 

les poissons infectés par l’isopode Ceratothoa italica dans les zones fortement anthropisées 

avaient une diminution de croissance par rapport aux poissons situés dans les zones non infestées 

par ce parasite (Sala-Bozano et al., 2012).  

Les effets combinés des changements climatiques et de la pollution des océans compromettent 

gravement la santé marine, menaçant la biodiversité, la stabilité des écosystèmes et la sécurité 
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alimentaire des populations dépendantes des ressources marines (Gattuso et al., 2018; Sumaila 

& Tai, 2020). Il est donc essentiel d’étudier les conséquences de ces changements pour mieux 

comprendre comment protéger les écosystèmes marins et plus particulièrement les récifs 

coralliens. 

Cette revue va donc détailler diverses caractéristiques du corail et des maladies qui menacent ces 

invertébrés en synthétisant la littérature pertinente dans ce domaine. En premier lieu nous 

examinerons brièvement les données mondiales concernant la santé des récifs coralliens. Nous 

discuterons ensuite de l’impact des coraux durs sur les communautés de poissons récifaux, puis 

nous présenterons des maladies coralliennes les plus connues, notamment la MPTC. Par la suite, 

une section combinée portera sur l’impact de la pollution et des réchauffements climatiques sur 

les poissons marins et les coraux. Enfin, les principales méthodes de recensement sous-marin 

permettant d’évaluer la santé des récifs seront présentées. 

2. Le corail 

2.1 Les Scléractiniaires 

Les scléractiniaires, également appelés coraux durs, sont des invertébrés marins de 

l’embranchement des Cnidaires dans lequel on retrouve également, les anémones (Actinaria), les 

coraux mous (Alcyonacea) ou encore les méduses (Medusozoa) (Hoegh-Guldberg et al., 2017). 

Ces animaux sécrètent des squelettes de carbonate de calcium qui sert d’habitat à des milliers 

d’organismes marins (Hoegh-Guldberg et al., 2017).  

La particularité qui démarque les coraux durs des autres Cnidaires est leur symbiose avec des 

protistes dinoflagellés du genre Symbiodinium spp., aussi appelé zooxanthelles (Hoegh-Guldberg 

et al., 2017). Leurs symbiotes intracellulaires sont capables de réaliser la photosynthèse et de 

fournir au corail hôte une riche source de sucres, de glycérol, de lipides et d’autres composés 

organiques (Muscatine, 1990). Cette relation permet aux coraux de croître et de se calcifier à un 

rythme élevé dans les eaux claires, chaudes et peu profondes des mers tropicales (Muscatine & 

Porter, 1977). La majorité des scléractiniaires hébergeant du Symbiodium ne dépassent pas 40 m 

de profondeur en raison de leur besoin important en lumière (Muscatine, 1990; Hoegh-Guldberg 
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et al., 2017). Cependant, certaines espèces comme Leptoseris hawaïnensis ont été retrouvés à 

plus de 100 m de profondeur (Luck et al., 2013; Englebert et al., 2015).  

L’Homme tire de nombreux avantages des récifs coralliens, notamment en termes d’alimentation, 

de revenus, de loisirs, de protection côtière, de cadre culturel et de nombreux autres biens et 

services écosystémiques (Cinner et al., 2009; Costanza et al., 2014). Aux États-Unis par exemple, 

la National Ocean and Atmospheric Administration (NOAA) a estimé la valeur économique des 

récifs coralliens à plus de 3,4 milliards de dollars (Edwards, 2013).  

2.2 Bases de données mondiales sur la santé des récifs 

Les coraux constructeurs de récifs existent depuis plus de 200 millions d’années, mais ils sont 

maintenant confrontés à de nouvelles menaces induites par l’Homme au cours de l’Anthropocène 

(Woodroffe & Webster, 2014; Putnam et al., 2017). Au cours de l’Holocène (il y a plus de 11 000 

ans), les récifs étaient résistants, avec un rétablissement rapide, mais cette résistance se serait 

affaiblie en raison de facteurs anthropogéniques modifiant radicalement les récifs coralliens 

(Hughes et al., 2017a; Roff, 2020). Les récifs ont en effet évolué vers des systèmes plus 

dynamiques et plus hétérogènes où les facteurs de stress ne sont pas purement additifs, mais 

interagissent de manière complexe (Ban et al., 2014). 

À l’échelle mondiale, le réchauffement et l’acidification des océans compromettent l’accrétion de 

carbonate dans les récifs coralliens, ce qui entraîne une diminution de la diversité des 

communautés récifales (Hughes et al., 2003; Hoegh-Guldberg et al., 2017).  Les coraux sont 

progressivement remplacés par des algues (Hughes et al., 2010; Roff & Mumby, 2012). Depuis 

2011, la quantité d’algues sur les récifs coralliens du monde a augmenté d’environ 20%, reflétant 

la diminution de la couverture corallienne qui a commencé au début des années 2000 (Souter et 

al., 2021). 

La résistance est mise à l’épreuve aujourd’hui et les récifs coralliens ont du mal à se rétablir 

complètement à cause des fortes pressions anthropiques (Souter et al., 2021). En raison de la 

diminution de l'intervalle entre les épisodes de blanchissement des coraux, qui se traduit par une 

destruction des zooxanthelles symbiotiques, les coraux n'ont pas assez de temps pour se rétablir 

avant le prochain épisode (Souter et al., 2021). 
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Plusieurs bases de données mondiales en ligne ont vu le jour ces dernières années et jouent 

aujourd’hui un rôle crucial dans la compréhension et la préservation des récifs coralliens. En 

premier lieu, « L’Atlantic and Gulf Rapid Reef Assessment » (AGRRA) fondé en 1997 a créé une 

plateforme interactive permettant de visualiser des données sur les compositions spécifiques des 

coraux dans le monde, la couverture coralliennes, les maladies corallienne, la couverture d’algues 

marines et même la biomasse de poissons retrouvés sur les récifs (AGRRA, 2019). Cette ressource 

fournit une vision globale des défis auxquels les récifs sont confrontés, facilitant ainsi la mise en 

œuvre de stratégies de conservations ciblées. 

Une autre base de données essentielle est le Global Reef Record (GRR), spécialisée dans la capture 

de photos tridimensionnelles sous-marines (GRR, 2023). Ces images offrent une perspective 

détaillée de la santé des récifs et de l’évolution de la structure au fil du temps, fournissant ainsi 

des informations clef pour évaluer les impacts des changements climatiques et des activités 

humaines sur les écosystèmes récifaux. La base de données GRR peut être consultée librement 

par tous les acteurs qui interviennent dans la conservation des récifs coralliens. 

Un autre aspect intéressant est l’étude de la phylogénie des coraux sur la base de données Coral 

Trait (Madin et al., 2016). Sur cette ressource, on peut consulter les données génétiques qui 

retracent les relations évolutives entre les différentes espèces de coraux. C’est une initiative qui 

a été mise en place par des chercheurs de l’université de Macquarie en Australie. Elle recense 

aujourd’hui près de 56 traits pour 1547 espèces de coraux durs (Madin et al., 2016). Cette base 

de données contribue à la compréhension de la diversité génétique des coraux, un outil très utile 

pour caractériser les différentes espèces, ce qui est encore aujourd'hui un défi dans l'étude de 

ces animaux. 

Finalement, l’importance de la Science participative dans la contribution aux bases de données 

mondiales sur les récifs coralliens ne peut être négligée. En effet, bien que les participants ne 

soient pas forcément des spécialistes du domaine, le nombre important de données qu’il est 

possible de récolter permet de pallier ce manque de précision en diluant les informations 

erronées. Des initiatives telles que l’organisme Reef check et l’initiative Coral Watch mobilisent 
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des plongeurs récréatifs du monde entier pour surveiller et collecter des données sur la santé des 

récifs. Des protocoles détaillés et simples à appliquer sont disponibles pour chaque région du 

monde sur le site internet de ces organismes (ReefCheck, 2023; Coral Watch 2024).  

Ces initiatives ont permis de constater la dégradation des récifs coralliens. En effet, au cours des 

trois dernières décennies, la couverture corallienne a diminué d’environ 53% dans l’Atlantique 

Ouest, de 40% dans le bassin Indopacifique et de 50% sur la Grande Barrière de Corail (GBR) 

(Gardner et al., 2003; De’Ath et al., 2012). En une trentaine d’années, la couverture corallienne a 

perdu près de 11 700 km² de surface au niveau mondial, ce qui représente plus que l’ensemble 

des coraux des récifs australiens (Souter et al., 2021). Ce déclin de la couverture corallienne 

s’accompagne d’une perte de complexité structurelle qui se traduit par des altérations de la 

structure trophique et des réductions des services écosystémiques (Birkeland, 2015).  

Toutes ces observations indiquent clairement que l’état de la plupart des récifs coralliens de la 

planète est en train de se dégrader. Toutefois, les récifs coralliens de la région de l’Asie du Sud-

Est qui correspondent à environ 30% des récifs coralliens du monde présentent une augmentation 

de diversité par rapport aux données d’il y a 30 ans (Souter et al., 2021).  

 

3. Impact des coraux durs sur les communautés de poissons 

récifaux et conséquences des maladies 

3.1 Importances des coraux durs pour les communautés de poissons 

récifaux 

Les réseaux trophiques constituent un thème important en écologie. En effet, les communautés 

sont régies par des transferts d’énergies et de carbones à travers les réseaux trophiques, la 

compréhension de ces réseaux alimentaires est un bon outil pour décrire la structure des 

communautés (Pimm, 1979).  

La richesse en espèces et l’abondance des communautés de poissons de récifs ont souvent été 

liées à la complexité structurelle ou topographique d’un écosystème. Une grande complexité 
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topographique peut favoriser une abondance et une diversité élevées parce qu’elle offre plus de 

refuges, diminue les taux de rencontre entre les concurrents ainsi qu’entre les prédateurs et leurs 

proies, et réduit par conséquent les effets de la prédation et la compétition (Sano et al., 1987; 

Hixon & Menge, 1991; Beukers & Jones, 1998; Almany, 2004). Une grande complexité peut 

également favoriser la co-occurrence d’espèces spécialisées dans différentes caractéristiques de 

l’habitat récifal, telles que les parois verticales, la matrice récifale horizontale et les grottes 

(Depczynski & Bellwood, 2004). Bien que la complexité topographique de l’habitat ait été 

identifiée comme l’un des principaux facteurs prédictifs de la diversité des poissons de récifs, elle 

ne semble pas avoir une expérience universelle (Sale & Douglas, 1984; Roberts & Ormond, 1987) 

et la possibilité qu’elle covarie avec d’autres caractéristiques importantes de l’habitat a rarement 

été prise en compte. 

Un grand nombre d’études ont montré une relation positive entre la diversité ou l’abondance des 

poissons et la couverture en coraux vivants (Bell & Galzin, 1984; Sano et al., 1984; Bouchon-

Navaro & Bouchon, 1989; Jones et al., 2004). La couverture corallienne est particulièrement 

importante pour les espèces qui dépendent des coraux, comme les poissons corallivores tels que 

le poisson-lime à tâches (Oxymonocanthus longirostris), les poissons-papillons (Chaetodontidae), 

les poissons-perroquets (Scaridae) (Bell & Galzin, 1984; Kokita & Nakazono, 2001; Pratchett et al., 

2006; Mumby, 2009) ou des espèces qui dépendent de l’habitat corallien pour leur reproduction 

(Booth & Beretta, 1994; Öhman et al., 1998; Syms & Jones, 2000; Jones et al., 2004). Le déclin de 

l’abondance de ces espèces dépendantes du corail a souvent été associé à la perte de la 

couverture corallienne (Williams, 1986; Öhman et al., 1998; Jones et al., 2004; Munday, 2004; 

Pratchett et al., 2008). Cependant, le déclin de la diversité d'espèces récifales peut ou non être 

associé à d’autres facteurs tels que la perte d’espèces coralliennes et la complexité 

topographique, ce qui rend difficile l’évaluation de l’importance globale de la perte corallienne. 

Les différences observées dans les effets de la couverture corallienne ou de la complexité 

topographique sur l’abondance et la diversité des poissons peuvent également s’expliquer par 

des changements dans la diversité des habitats (Obura et al., 2019). Certaines études ont montré 

des relations positives entre la structure des communautés de poissons et la diversité des habitats 

ainsi que la diversité corallienne et la richesse des espèces coralliennes (Bell & Galzin, 1984; 
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Bouchon-Navaro & Bouchon, 1989; Chabanet et al., 1997). D’autres études n'ont pas trouvé de 

relation (Risk, 1972; Luckhurst & Luckhurst, 1978; Sale & Douglas, 1984). Ces résultats 

contradictoires concernant l’effet des coraux sur les communautés de poissons proviennent 

probablement de l’utilisation de mesures différentes de la diversité de l’habitat. D’autre part, la 

relation entre la diversité des poissons et la diversité et l’abondance des coraux peut être faussée 

dans la littérature en raison des difficultés associées à la classification des espèces de coraux 

(Chabanet et al., 1997).  

Il y a plusieurs raisons de penser qu’une réduction de la diversité des coraux affectera les 

communautés de poissons de récif (Komyakova et al., 2013). La plupart des espèces de poissons 

récifaux ont des exigences spécifiques en matière de micro habitats (Holbrook et al., 1990; Ansell 

et al., 1998; Depczynski & Bellwood, 2004) et nombre d’entre elles dépendent fortement d’une 

série restreinte d’espèces de coraux (Tyler, 1971; Sale & Douglas, 1984; Munday et al., 1997; 

Gardiner & Jones, 2005) ou de la morphologie des coraux pour s’abriter ou se reproduire 

(Liberman et al., 1995; Holbrook et al., 2002a, b). Cependant, étant donné que les espèces 

coralliennes diffèrent grandement dans leur forme de croissance et leur structure de ramification, 

la diversité corallienne et la complexité topographique des récifs peuvent être étroitement liées. 

Il est donc difficile d’évaluer l’importance relative des différentes variables de l’habitat dans la 

structuration des communautés de poissons. Cependant, les coraux ont globalement un effet 

bénéfique sur les poissons et la perte de cet habitat pourrait s’avérer problématique à l’avenir 

(Leitão et al., 2023). 

3.2 Les menaces naturelles pesant sur les coraux durs 

Les coraux étant des espèces sessiles, ces organismes ne peuvent pas s’éloigner des conditions 

défavorables. Leur interaction avec l’environnement est régulée par leur forme de croissance et 

leurs changements physiologiques (Erftemeijer et al., 2012). Le succès des coraux constructeurs 

de récifs repose en grande partie sur les zooxanthelles. Pour cette raison, l’absence ou l’excès de 

lumière peut être un facteur de stress (Achituv & Dubinsky, 1990). L’augmentation de la turbidité 

associée aux sédiments en suspension, surtout lorsqu’ils sont fins, diminue la qualité et la 

quantité de la lumière incidente, ce qui entraine une baisse de la productivité photosynthétique 
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des zooxanthelles (Falkowski et al., 1990; Richmond, 1993). Les sédiments peuvent également 

colmater les pores de coraux et les étouffer (Erftemeijer et al., 2012). La turbidité réduit le 

rayonnement photosynthétique actif (RPA) ambiant et entraîne une diminution de la productivité 

des zooxanthelles, ce qui diminue les apports nutritionnels aux coraux (Erftemeijer et al., 2012). 

Les sédiments qui se déposent sur les tissus coralliens provoquent un ombrage et un étouffement 

supplémentaire et contribuent ainsi à une diminution supplémentaire de l’activité 

photosynthétique des zooxanthelles et peuvent même entraîner le blanchiment des coraux 

(Glynn, 1996; Brown, 1997). Une augmentation de turbidité ne cause pas seulement de la 

mortalité, mais implique également des effets sublétaux tels qu’une croissance réduite, des taux 

de calcification plus faibles et une productivité réduite, le blanchiment, une sensibilité accrue aux 

maladies, des dommages physiques aux tissus coralliens et aux structures récifales et une 

régénération réduite à la suite de dommage tissulaire (Erftemeijer et al., 2012). 

La prédation est également une menace naturelle qui pèse sur les coraux durs. Étant des animaux 

avec une structure très rigide, peu d’espèces sont capables d’avoir un impact significatif sur une 

population récifale de coraux durs. Cependant, l’étoile de mer corallivore à couronne d’épines 

(Acanthaster planci) est l’un des rares prédateurs pouvant causer des dégâts à long terme sur les 

coraux (Bruno & Selig, 2007). Les invasions d’A. planci ont des effets variables sur les 

communautés coralliennes (Moran, 1986). Jusqu’à 30% de perte de la couverture corallienne ont 

été signalés sur la GBR (Pratchett, 2010), 50% de perte en Indonésie (Baird et al., 2013) et plus de 

40% dans le sud du Japon (Mahichi & Arii, 2013). A. planci attaque généralement la tête d’un 

corail par le haut, laissant une cicatrice distinctive (Leray et al., 2012). La perte de corail lors d’une 

invasion est principalement influencée par les espèces coralliennes (A. planci montrant des 

préférences pour certaines espèces de coraux comme les Acropora spp.) (Glynn, 1974, 1976; 

Pratchett et al., 2009) et par l’identité des symbiotes coralliens qui défendent leurs hôtes contre 

les attaques (Glynn, 1980; Glynn, 1987; Pratchett et al., 2000; Pratchett, 2001). En effet, certains 

invertébrés comme les crabes coralliens (Trapeziidae) et crevettes serpentines (Alpheidae) 

peuvent améliorer la survie du corail en le défendant contre les étoiles de mer corallivores (Glynn, 

1980; Glynn, 1987; Pratchett, 2001) et en nettoyant les sédiments (Stewart et al., 2006; Stier et 

al., 2012). Les causes des épizooties d’Acanthaster restent largement inconnues et sont 
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probablement le résultat d’une combinaison de plusieurs facteurs (Fabricius et al., 2010), 

notamment le ruissellement terrestre, la surpêche des prédateurs et l’augmentation des 

températures à la surface de la mer, qui sont considérés comme favorisant la survie des étoiles 

de mer avant et après la colonisation (Lucas, 1973; Birkeland, 1982; Brodie, 1992). D’autres 

prédateurs de coraux, comme les langues de flamant (Cyphoma gibbosum) peuvent parasiter les 

coraux. Globalement dans le cadre de ce projet, il était important de savoir reconnaître les lésions 

causées par ces organismes afin de les différencier de lésions de MPTC.  

Il existe donc des menaces naturelles comme la prédation ou la turbidité, mais ces menaces font 

partie intégrante d’un récif corallien et les coraux sont équipés pour tolérer ces dangers. Pour 

cette raison, les maladies coralliennes semblent être une menace plus importante pour les récifs 

de nos jours en mer des Caraïbes. 

 

4. Les maladies coralliennes  

4.1.1 Maladies coralliennes décrites avant 2014 en mer des Caraïbes  

Les maladies coralliennes sont aujourd’hui l’une des principales causes de la dégradation des 

récifs et de la mortalité des coraux (Burke et al., 2023). La prévalence de ces  maladies a augmenté 

au cours des dernières décennies et l’apparition de ces maladies est corrélée à l’augmentation de 

la température de l’eau de mer (Burke et al., 2023). L’une des conséquences du réchauffement 

climatique sera probablement le déclin massif des récifs coralliens (Burke et al., 2023). Plusieurs 

maladies coralliennes seront décrites dans le paragraphe suivant dans le but de les distinguer de 

la MPTC. Ce paragraphe illustre aussi la difficulté d’identifier et confirmer les agents pathogènes 

impliqués dans les maladies coralliennes.  

La maladie de la bande noire (MBN) a été la première maladie corallienne à être rapportée dans 

la littérature (Antonius, 1973). Elle a été observée pour la première fois dans les années 70 sur 

les récifs du Belize, dans les Caraïbes occidentales, et a été décrite comme un assemblage 

microbien formant une bande qui se déplaçait sur les colonies apparemment saines, détruisant 

activement les coraux (Antonius, 1973; Richardson, 2004). Elle a désormais une répartition 
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mondiale (Richardson, 2004). Cette maladie détruit le tissu corallien et laisse derrière elle le 

squelette corallien exposé. La bande est de couleur noire, ce qui explique son nom. Certaines 

études ont fourni des résultats histologiques révélant l'effet de la MBN sur les tissus coralliens. 

Peters (1993) a montré que les tissus nécrotiques associés à la MBN présentaient une 

prédominance de filaments cyanobactériens dans les tissus. De même, Bythel et al., (2002) ont 

trouvé des filaments de cyanobactéries dans les tissus dégradés par la MBN. Des bactéries 

semblent être des agents contaminants secondaires dans ces lésions, et des études poussées ont 

évalué les populations bactériennes présentes dans chaque strate dans la bande noire 

(Richardson, 1996; Stoskopf et al., 2022). Cependant, le pathogène principal n’a pas été 

formellement identifié pour cette maladie (Richardson, 2004). Cette maladie progresse sur les 

colonies à une vitesse de 3 mm/jour et touche aussi bien les coraux durs que les gorgones 

(Gorgonacea spp.) (Richardson, 2004). Sur les récifs tempérés, la MBN présente un cycle 

saisonnier distinct dans lequel la maladie est présente principalement pendant les mois les plus 

chauds lorsque la température de l’eau dépasse 28°C (Richardson, 2004). Dans certains cas, la 

maladie se manifeste tout au long de l’année et elle a rarement été observée à des températures 

inférieures à 20°C (Richardson, 2004). Selon les résultats obtenus in vitro, la MBN est plus active 

lorsque la température de l’eau dépasse 30°C (Richardson, 2004). En lien avec la température 

optimale pour la MBN, les colonies atteintes par la maladie se limitent à des profondeurs ne 

dépassant pas les 10 m (Antonius, 1973; Rützler et al., 1983; Taylor, 1983). 

La maladie de la bande blanche (MBB) a également été observée pour la première fois dans les 

années 1970 en mer des Caraïbes (Gladfelter et al., 1978). Ce premier foyer d’infection a été 

signalé sur des coraux de la famille des acroporidés (Acropora cervicornis et Acropora palmata) 

et elle aurait restructuré certains récifs des Caraïbes à la suite d’épizooties (Aronson & Precht, 

1997, 2001). La MBB se manifeste par le biais de bandes blanches à la base des branches 

d’acroporidés et se déplace ensuite vers l’extérieur en direction des pointes de croissance de la 

colonie (Bythell et al., 2004). La destruction des tissus est rapide et la mort de la colonie entière 

est fréquente (Bythell et al., 2004). Des expériences in vitro ont montré qu’un stress 

environnemental pouvait précipiter la mortalité des colonies affectées (Antonius, 1981b; 

Antonius, 1988). Les signes de la maladie de la bande blanche sont difficiles à distinguer de ceux 
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de la peste blanche, à l’exception que seuls les acroporidés sont affectés par cette maladie 

(Bythell et al., 2004; Randall & van Woesik, 2015).  La maladie des bandes blanches se caractérise 

par une lésion progressive qui, partant d’un point d’infection, s’étend vers l’extérieur de la colonie 

à une vitesse uniforme le long de la bande (Bythell et al., 2004). La bande blanche exposant le 

squelette de la colonie, des communautés algales y deviennent visibles. Les bactéries Vibrio 

carchariae, V.algynolyticus, V.owensii et Pseudomonas rubra pourraient être associées à la 

maladie des bandes blanches (Ritchie & Smith, 1995a, b; Ritchie & Smith, 1998). Cependant, 

malgré ces associations préliminaires, les tentatives visant à vérifier les postulats de Koch n’ont 

jusqu’à présent pas établi de manière concluante leur statut d’agent causal (Bythell et al., 2004). 

Les études dédiées à élucider le rôle de ces bactéries ont été entravées par la difficulté de 

maintenir des colonies saines d’acroporidés dans des aquariums de laboratoires (Bythell et al., 

2004; Nugraha et al., 2019). Une investigation récente a révélé que les coraux affectés par la 

maladie présentent une diversité microbienne significativement plus élevée que leurs 

homologues sains (Schul et al., 2023). Par ailleurs, des tests en laboratoire ont démontré, à l’aide 

de séquençage ARN, que Vibronales et Rickettsiales sont des candidats potentiels responsables 

de la maladie. Une hypothèse alternative est que la maladie de la bande blanche pourrait être 

une forme de nécrose liée au stress environnemental plutôt qu’à un agent pathogène (Antonius, 

1981a). La maladie peut même se propager à contrecourant, ce qui suggère que la transmission 

est indépendante du flux d’eau (Gladfelter, 1982; Bythell et al., 2004). 

La peste blanche est une maladie qui a été initialement signalée en 1977 sur six espèces de coraux 

dans l'archipel des Keys en Floride (Dustan, 1977). La maladie se caractérise par des lésions 

multifocales sur la colonie qui s’étendaient de plusieurs millimètres chaque jour, entraînant 

souvent la mortalité de la colonie. Elle s'est avérée transmissible entre colonies, suggérant la 

présence d'un pathogène, bien que les virus suspects n'aient pas été confirmés par les postulats 

de Koch (Stoskopf et al., 2022). En 1995, une variante plus rapide, nommée peste blanche de type 

II, a été observée sur 17 espèces de coraux (Bythell et al., 2004). Ce nouveau foyer a été nommé, 

peste blanche de type II, en raison des signes similaires du premier type, mais une vitesse de 

progression plus rapide (Richardson et al., 1998). La maladie était très répandue sur le corail 

Dichacaenia stokesii, affectant les petites colonies de 10cm de diamètre et moins. En 1999, une 
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peste blanche de type III a été détectée, se distinguant par une progression encore plus rapide de 

plusieurs dm par jour (Richardson et al., 2001).  Elle a été observée sur de plus grandes colonies 

dans les Caraïbes telles que Colpophyllia natans et Montastrea annularis. Cette dernière s’est 

répandue dans l’ensemble des Caraïbes avec la peste blanche de type II (Nugues, 2002; Weil et 

al., 2002; Borger, 2003; Miller et al., 2003).  

La maladie de la variole blanche (MVB), également appelée serratiose acroporidienne (Patterson 

et al., 2002) affecte exclusivement le corail A. palmata et a été décrite pour la première fois en 

1996 sur les récifs au large de Key West, en Floride (Holden, 1996). Elle s’est désormais étendue 

dans l’ensemble des Caraïbes (Porter et al., 2001; Rodriguez-Martinez et al., 2001; Santavy et al., 

2001; Patterson et al., 2002). Cette maladie se caractérise par des taches blanches distinctes, de 

forme irrégulière dépourvue de tissu corallien. Chez les colonies les plus impactées par la maladie, 

les lésions peuvent fusionner, entraînant une perte de tissu qui s’étend à l’ensemble de la colonie. 

Pour cette maladie, les postulats de Koch ont été vérifiés et l’agent pathogène primaire serait 

Serratia marcescens. Cet agent pathogène pourrait être le premier ayant un lien possible avec la 

pollution de l’eau (Patterson et al., 2002). Bien que cela reste hypothétique, les études récentes 

sur cette maladie ont permis de constater que sa prévalence augmentait dans les régions où les 

eaux côtières étaient affectées par les rejets d’eaux usées d’origines humaines (Sutherland & 

Ritchie, 2004; Sutherland et al., 2010; Joyner et al., 2015). 

La maladie des taches sombres a été observée pour la première fois au début des années 1990 

lors d’un épisode de blanchiment dans l’archipel de Nuestra Senora de las Islas del Rosario 

(Caraïbes colombiennes) (Solano et al., 1993; Gil-Agudelo et al., 2004). Initialement signalée 

comme un type de blanchiment, les chercheurs ont découvert en 1998 que cette maladie affectait 

les têtes du complexe M. annularis et qu’elle n’était pas décolorante, pour cette raison, elle a été 

nommée la maladie des taches sombres (Garzón-Ferreira & Gil, 1998). Plus tard, des signes 

similaires ont été observés sur des colonies de Siderastrea siderea (Garzón-Ferreira et al., 2001). 

Néanmoins, d’autres espèces de coraux sont également affectées par cette maladie, bien que 

dans des proportions moindres. La vitesse de propagation de la maladie des taches sombres est 

plutôt lente, avec une progression de 0,51 cm²/mois chez le corail O. annularis à 1,33cm²/mois 

pour M. annularis. Comme cette maladie affecte principalement deux des plus importants 
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constructeurs de récifs des Caraïbes (M. annularis et S. siderea) elle peut avoir un impact 

important pour la santé générale du récif (Gil-Agudelo et al., 2004). Cette maladie cause des 

petites taches rondes sombres en dépression de la surface du corail dont la taille augmente avec 

le temps (Garzón-Ferreira & Gil, 1998; Gil-Agudelo et al., 2004). L’agent pathogène causal n’est 

toujours pas identifié pour cette maladie corallienne aujourd’hui. 

La maladie des bandes jaunes (MBJ) a été signalée pour la première fois en 1994 dans l’archipel 

des Keys en Floride (Santavy & Peters, 1997). Aujourd’hui, cette maladie est communément 

observée sur tous les récifs des Caraïbes contenant le complexe M. annularis (Gil-Agudelo et al., 

2004). Dans les Caraïbes, le taux de croissance de la MBJ a été mesuré à 0,70 cm/mois chez 

Orbicella faveolata  et la progression est accélérée par les températures chaudes (Gil-Agudelo et 

al., 2004). Cette maladie a été nommée ainsi en raison de la couleur jaunâtre des taches de tissus 

corallien affecté (Gil-Agudelo et al., 2004).  Les données préliminaires des études histologiques 

ont révélé une dégénérescence des tissus dans les zones affectées, ainsi que la présence d’un 

matériau cristallin dans la cavité gastrique des polypes (Santavy & Peters, 1997). Plusieurs 

souches bactériennes métaboliquement apparentées au genre Vibrio ont été trouvées dans le 

mucus des coraux malades, ce qui en fait une cause présumée de MBJ (Gil-Agudelo et al., 2004). 

Le blanchiment, bien que n’étant pas à proprement parler une maladie corallienne du fait de 

l’absence de pathogène, a provoqué d’innombrables dégâts sur les récifs coralliens mondiaux. On 

estime que des milliers de kilomètres carrés de récifs coralliens ont blanchi puis sont morts à la 

suite d’épisodes de stress thermique au cours des dernières décennies seulement (Hughes et al., 

2017b; Hughes et al., 2018a). Le blanchiment se produit lorsque les coraux subissent un stress 

important qui les poussent à expulser leurs algues endosymbiotes (McLachlan et al., 2021). Cette 

perte de symbiote limite la capacité des coraux à se remettre des épisodes de stress thermique 

et entraîne souvent une prévalence plus élevée des maladies et de la mortalité (Jones, 2008; 

Muller et al., 2018; Hughes et al., 2018a). Par exemple, un épisode de blanchiment réduirait la 

résistance à la MBB de près de 27% pour les colonies de corail cornes de cerf (Muller et al., 2018). 

Cet état de dysbiose se produit lorsque le système immunitaire de l’hôte active les voies de 

l’apoptose, de l’autophagie, de l’exocytose, du détachement ou de la nécrose cellulaires et rejette 

le partenaire dinoflagellé (Gates et al., 1992). En raison de la perte de leur symbiote, les coraux 
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deviennent blancs (Boilard et al., 2020), car en expulsant leurs algues photosynthétiques, ils 

perdent également les pigments de ces dernières (Gates et al., 1992). La réversibilité du 

blanchiment dépend de plusieurs facteurs, notamment de l’espèce corallienne concernée et de 

la composition de la communauté de dinoflagellés et de bactéries (Morrow et al., 2018; Boilard 

et al., 2020). Certains auteurs estiment que plus que 70% des récifs coralliens devraient 

disparaître d’ici la fin des années 2050 suite au blanchiment des coraux (Hoegh-Guldberg et al., 

2018). 

L’étude des maladies coralliennes est récente et beaucoup d’entre elles sont encore méconnues 

et sont encore difficile à identifier. Ce fut d’ailleurs le cas de la MPTC qui a été antérieurement 

confondue avec la peste blanche (Cróquer et al., 2021), mais qui est pourtant considérée comme 

l’une des maladies coralliennes les plus meurtrières à ce jour.  

4.1.2 Maladie de perte des tissus des coraux 

Initialement confondue avec la peste blanche au large de Miami en 2014, la maladie de la perte 

de tissus des coraux (MPTC) a depuis été identifiée comme distincte en raison de taux plus rapides 

d'expansion des lésions, d'une prévalence plus élevée, une mortalité excessive ainsi qu'une plus 

grande diversité d'espèces touchées (Precht et al., 2016; Walton et al., 2018). Cette maladie a eu 

des conséquences dévastatrices sur les communautés de récifs coralliens, affectant non 

seulement le sud-est de la Floride, mais aussi des régions des Caraïbes telles que le Mexique, la 

Jamaïque, les îles Turks-et-Caïcos et la Grenade (Alvarez-Filip et al., 2019; Kramer et al., 2019). 

L'impact de la MPTC dans ces régions d'origine est sans précédent, entraînant des déclins 

régionaux de la densité corallienne approchant une perte de 30% en Floride, avec une perte de 

tissus vivants dépassant les 60% suite à l'épizootie (Walton et al., 2018). Les conséquences 

s'étendent à des baisses significatives de la diversité, de la densité et des tissus vivants des coraux 

durs, induisant des changements notables dans la structure et la composition des communautés 

coralliennes (Alvarez-Filip et al., 2019). Ces impacts sont amplifiés par le fait que la MPTC affecte 

gravement près de 24 espèces coralliennes différentes, dont beaucoup contribuent à la 

construction et à la complexité des récifs (Alvarez-Filip et al., 2019; Gintert et al., 2019). 
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La présence de la maladie de perte de tissus des coraux en Grenade a été rapportée en 2018, 

mais depuis, aucun recensement précis n’avait été effectué dans la région. En plus de la Floride 

(Walton et al., 2018), on retrouve cette maladie au Mexique (Alvarez-Filip et al., 2019) et aux îles 

vierges américaines (Brandt et al., 2021), régions dans lesquelles plusieurs études sur cette 

maladie ont déjà été publiées. Dans d’autres pays, comme la République dominicaine, la 

Jamaïque ou encore Porto Rico, la présence de la maladie a été rapportée (Kramer et al., 2019), 

mais aucune étude n’a encore été effectuée pour évaluer la prévalence de la MPTC. 

La MPTC est donc très répandue en mer des Caraïbes, mais son effet à l’extérieur du Mexique et 

de la Floride est encore très peu documenté. Son étude en Grenade est donc inédite.  

Malgré les conséquences bien documentées sur les coraux, peu d'informations sont disponibles 

sur la rapidité avec laquelle cette menace émergente peut modifier la structure des 

communautés récifales, tant du point de vue des poissons que des invertébrés récifaux. 

Une caractéristique importante de la MPTC qui la différencie des autres maladies des coraux qui 

provoquent une perte aiguë de tissus est son expansion géographique rapide. En outre, alors que 

d’autres maladies coralliennes semblables ont connu des épizooties limitées dans le temps ou 

suivant des cycles saisonniers, la MPTC n’a montré aucun signe d’affaiblissement dans les régions 

touchées jusqu’à présent. Les sites de Floride où la maladie est apparue pour la première fois en 

2014 continuent de présenter de nouveaux cas plusieurs années après l’épizootie initiale (Muller 

et al., 2020). L’expansion continue de la maladie dans le temps et dans l’espace fait de la MPTC 

l’une des menaces les plus importantes pour les récifs des Caraïbes (Brandt et al., 2021).  

D’autres caractéristiques clés de la MPTC sont la série d’espèces qu’elle affecte et les schémas de 

développement des lésions. Selon la définition des cas actuelle, les espèces affectées en premier 

par la MPTC comprennent le corail Dendrogyra cylindrus, les coraux cerveaux (Pseudodiploria sp.; 

C. natans et Diploria labyrinthiformis ainsi que Meandrina meandrites) (Brandt et al., 2021). Ces 

espèces sont considérées comme des espèces indicatrices de la maladie affectant un lieu donnée 

(Brandt et al., 2021). Ceci contraste avec la peste blanche qui tend à affecter plus sévèrement 

Orbicella spp. (Smith et al., 2013; Williams et al., 2020).  
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Les caractéristiques morphologiques de la maladie se manifestent par des lésions expansives 

multifocales qui peuvent apparaitre sur n’importe quelle section de la colonie (Fig. 1) (Bruckner, 

2018). En revanche, les lésions de peste blanche peuvent être multifocales et coalescentes, mais 

elles proviennent de la base ou de la marge d’un corail (Sutherland et al., 2004). L’expansion des 

lésions de la peste blanche est également moins rapide, avec des vitesses de propagation pouvant 

atteindre 1cm²/jour alors que celles des lésions associées au MPTC peuvent atteindre une vitesse 

de 40cm²/jour pour les cas les plus graves (Aeby et al., 2019; Meiling et al., 2020; Williams et al., 

2020). Au niveau microscopique, la MPTC se caractérise par une nécrose multifocale du 

gastroderme à la base de la paroi corporelle du polype, associée à une extrusion des zooxanthelles 

symbiotiques (Landsberg et al., 2020). Cette atteinte à la relation symbiotique avec les 

zooxanthelles pourrait être primaire ou secondaire à la maladie.  
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Figure 1. Photos de colonies affectées par des lésions de la maladie de perte de tissu des coraux 
(MPTC). (a) Un stade moins avancé et (b) un stade plus avancé, la zone affectée est colonisée par 
des algues. Les flèches blanches indiquent les lésions du MPTC. (Photos par Michèle Doucet). 

 

Ces caractéristiques ont rendu le suivi de l’apparition de la MPTC dans de nouvelles régions assez 

simples, mais il reste à savoir si les signes de la MPTC dans différentes régions représentent une 

étiologie commune. Encore aujourd’hui, aucun agent étiologique cohérent n’a été identifié pour 

la MPTC (Brandt et al., 2021).  Toutefois, des agents pathogènes candidats et des indicateurs 

pathogènes ont été suggérés (Meyer et al., 2019; Rosales et al., 2020). L’arrêt de la progression 

des lésions sur les colonies affectées suite à l’application d’antibiotiques (Neely et al., 2021) et 

l’effet confirmé des probiotiques sur les colonies (Ushijima et al., 2023) suggèrent que l’agent 

pathogène est probablement bactérien ou possède une composante bactérienne, bien que des 
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recherches sur les associations avec des virus et d’autres organismes soient en cours (Meyer et 

al., 2019; Brandt et al., 2021). Des études utilisant des analyses métagénomiques ont mis en 

évidence une modification du microbiote des colonies coralliennes affectées (Landsberg et al., 

2020; Work et al., 2021). En particulier, une étude a décrit la présence d’inclusions virales dans 

des colonies coralliennes atteinte de MPTC mais cette étude n’a pas vérifié les postulats de Koch. 

Ainsi, ce virus pourrait être une trouvaille fortuite sans lien causal avec la MPTC, comme nombre 

de rétrovirus apathogènes décrits chez des mammifères. Plus d’études seraient donc nécessaires 

pour élucider l’étiologie de la MPTC.  

Certains auteurs se sont intéressés aux facteurs pouvant aggraver la MPTC, bien qu’ayant peu 

d’éléments pour confirmer si ces faits sont avérés, des études intéressantes ont permis d’établir 

certains faits intéressants sur cette maladie. En outre, certains facteurs environnementaux, par 

leurs effets sur l'immunité et la santé des coraux, pourraient jouer un rôle dans la sensibilité des 

coraux à la MPTC, comme cela a été rapporté pour d'autres maladies infectieuses (Muller et al., 

2020). Les fortes concentrations de nutriments dans les eaux environnantes ont été soupçonnées 

de favoriser la propagation du MPTC (Alvarez-Filip et al., 2019), tandis que les températures 

élevées de l'eau ne semblent pas jouer un rôle dans la progression ou la virulence de la maladie 

(Alvarez-Filip et al., 2019). L'interaction complexe entre la composition des sédiments et la 

dynamique de transmission de la maladie est un facteur clé pour comprendre la prévalence de la 

MPTC. Alors qu'une turbidité de l'eau plus élevée, souvent rencontrée dans les sites de récifs 

intérieurs, était initialement associée à une prévalence plus faible de la MPTC (Rippe et al., 2019), 

des recherches récentes suggèrent une relation plus nuancée. Les sédiments présents dans les 

zones de concentration des récifs intérieurs peuvent agir comme des vecteurs de transmission de 

la maladie, soulignant ainsi le potentiel des sédiments, lorsqu'ils sont abondants, de transporter 

et d'intensifier l'impact de la maladie sur les populations coralliennes (Rosales et al., 2020; 

Spadafore et al., 2021; Studivan et al., 2022). La maladie a par ailleurs été découverte l’année où 

d’importants travaux ont eu lieu au port de Miami, augmentant de manière significative le taux 

de sédimentation des eaux côtières (Precht, 2021; Studivan et al., 2022). Ce lien souligne 

l'importance de prendre en compte la dynamique des sédiments dans l'évaluation et la gestion 

des maladies coralliennes. 
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Actuellement basé sur des observations macroscopiques, le diagnostic de la MPTC pourrait 

bénéficier de méthodes de détection précoce sur les récifs. Par ailleurs, l'exploration des liens de 

corrélation entre la MPTC et des maladies touchant les poissons pourrait fournir des perspectives 

importantes pour le développement de méthodes diagnostiques plus sophistiquées. Des études 

démontrant ces liens pourraient non seulement améliorer notre compréhension de l'impact de 

la MPTC sur les communautés de poissons récifaux, mais également contribuer au 

développement d'outils diagnostiques plus précis et ciblés pour cette maladie émergente. Ces 

avancées dans le diagnostic pourraient faciliter une intervention plus rapide et efficace, 

contribuant ainsi à la gestion et à la préservation des récifs coralliens confrontés à cette menace 

croissante. 

4.2 Immunité coralienne  

L’embranchement des coraux (Cnidaires) compte parmi les premiers métazoaires d’un point de 

vue phylogénique (Berntson et al., 1999). Les coraux possèdent une immunité innée et une 

réponse immunitaire à médiation cellulaire, incluant des capacités phagocytaires, mais pas de 

réponse immunitaire à médiation humorale (Stoskopf et al., 2022).  

La réponse immunitaire innée a été largement étudiée (Levy & Mass, 2022). L’immunité innée 

des coraux implique les cnidocytes, des cellules glandulaires produisant du venin (Tardent, 1995; 

Moran et al., 2012), la sécrétion de mucus et les bactéries associées au mucus impliquées dans 

l’activité antimicrobienne à la surface du corail (Goreau, 1956; Richardson, 1998; Shnit-Orland & 

Kushmaro, 2009; Osman et al., 2020). Un autre aspect du système immunitaire des coraux durs 

est leur exosquelette de carbonate de calcium qui fonctionne comme une barrière physique à 

l’environnement marin externe et pourrait donc jouer un rôle crucial dans la réponse immunitaire 

innée (Levy & Mass, 2022).  

Des amoebocytes granulaires ont été observés dans quelques coraux autour de blessures et de 

lésions (Mydlarz et al., 2008; Palmer et al., 2011) et des cellules immunitaires spécialisées ont été 

décrites  récemment dans l’atlas unicellulaire du corail Stylophora pistillata (Levy et al., 2021). 

L’étude a révélé deux types de cellules distinctes présentant des signatures moléculaires 

indiquant une fonction immunitaire. À la suite de ces découvertes, des cellules phagocytaires du 
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corail Pocillopora damicornis ont été observées phagocytant des bactéries et des antigènes 

fongiques (Snyder et al., 2021). L’immunité acquise des coraux suit les trois phases classiques 

d’activation, à savoir reconnaissance d’un pathogène, signalement et réponse effective. (Pinzón 

et al., 2014; Traylor-Knowles et al., 2022). De nombreuses études ont aussi démontré une 

régulation à la hausse des gènes de cytokines, comme les protéines Toll-interleukines, des 

protéines de signalement de la réponse cytotoxique, pour donner suite à l’exposition à des 

pathogènes (Vidal-Dupiol et al., 2011; Libro et al., 2013; van de Water et al., 2015; Anderson et 

al., 2016). D’autres études ont lié la réponse immunitaire à la symbiose corail-algue et ont montré 

l’implication des gènes impliqués dans l’immunité lors de l’initiation de cette symbiose ainsi que 

dans le blanchiment des coraux (Kvennefors et al., 2010; Palmer et al., 2010; Palmer et al., 2011; 

Mohamed et al., 2016).  

5. Impact des changements climatiques et des activités 

anthropiques sur les communautés récifales. 

5.1 Impact des changements climatiques sur les coraux durs 

Les récifs coralliens, comme de nombreux autres écosystèmes, subissent actuellement des 

changements au niveau de la biodiversité, de la fonction des écosystèmes et de la résilience en 

raison de l’augmentation des températures de la mer agissant en synergie avec l’acidification des 

océans suite à l’augmentation du taux de dioxyde de carbone dissout (Walther et al., 2002; 

Pandolfi et al., 2011). Les anomalies de températures ont causé ou contribué à des pertes 

significatives de la couverture corallienne mondiale au cours des dernières décennies (Meehl et 

al., 2007).  

Un stress thermique soutenu dans les océans peut conduire à des épisodes de blanchiment massif 

pouvant entraîner la perte de colonies entières de coraux (Hughes et al., 2018b; Hughes et al., 

2019). En cas de blanchiment massif, la perte de couverture corallienne entraîne une 

homogénéisation de l’habitat et, par conséquent, une réduction de la biodiversité (Hughes et al., 

2017a; Magel et al., 2019).  
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L’effet des changements climatiques sur les maladies infectieuses est moins étudié que sur le 

blanchiment des coraux (Tracy et al., 2019). Toutefois, certains auteurs se sont penchés sur la 

question et ont notamment découvert que la fluctuation des maladies coralliennes coïncidait 

avec celle de la température de l’eau, la prévalence de maladies infectieuses augmentant avec la 

température et inversement (Rosenberg et al., 2007; Tracy et al., 2019). Cette variation 

saisonnière indique que les pathogènes et/ou les hôtes sont fortement influencés par les 

changements des variables environnementales telles que la température, mais aussi les 

précipitations ou encore les changements de luminosité (Sokolow, 2009).  

Outre la saisonnalité de certaines maladies coralliennes, un lien a été établi entre l’augmentation 

de la température de l’océan et certaines maladies infectieuses du corail. Plusieurs études ont 

montré que la croissance et la virulence des agents pathogènes étaient régulées par la 

température en laboratoire (Banin et al., 2000; Remily & Richardson, 2006; Ward et al., 2007). En 

revanche, des essais en laboratoire ont confirmé que cela n’était pas le cas pour la MPTC, en 

particulier la vitesse d’expansion et la sévérité des lésions étant indépendantes de la température 

de l’environnement (Alvarez-Filip et al., 2019). Plusieurs études ont aussi démontré que des 

évènements de blanchiment régulés par la température peuvent être suivis par des épizooties de 

maladies infectieuses (Guzmán & Guevara, 1998; Muller et al., 2008). Certaines mortalités 

massives de coraux causées par des maladies ont également coïncidé avec des périodes de 

températures de l’eau anormalement élevées  (Cerrano et al., 2000; Riegl, 2002). La prévalence 

de la maladie de la bande jaune des Caraïbes à Porto Rico, par exemple, s’est avérée être en 

corrélation significative avec la température au cours de la dernière décennie (Harvell et al., 

2009). Pour certaines autres maladies, les changements interannuels moyens de la prévalence 

n’étaient pas corrélés à la température de l’océan; par exemple, pour l’aspergillose des gorgones 

des Keys de Floride aux États-Unis, la relation inverse a été observée, où les niveaux de maladies 

ont régulièrement diminué après le pic de l’épizootie, même si les températures de l’océan ont 

augmenté (Kim & Harvell, 2004). Le phénomène peut s’expliquer par des dynamiques 

épidémiologiques telles que l’élimination des individus sensibles au fil du temps par la mort ou la 

résistance induite à la maladie, conduisant à une diminution de l’épizootie, malgré 

l’augmentation des températures. 
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5.2 Impact des activités anthropiques sur les coraux durs 

Outre les changements climatiques, beaucoup d’activités anthropiques ont des effets directs sur 

les communautés coralliennes locales. Bien qu’ayant une zone d’impact plus réduite, les effets 

sur l’écosystème peuvent parfois être si rapides qu’ils sont responsables d’un changement 

drastique de la communauté récifale locale. 

 Le dragage libère des sédiments dans la colonne d’eau où ils peuvent avoir un effet significatif 

sur les communautés benthiques à proximité (Brown et al., 1990; Rogers, 1990; Foster et al., 

2011; Erftemeijer et al., 2012). Les coraux étant des organismes sessiles, ils ne peuvent pas 

s’éloigner lorsque les conditions deviennent défavorables. L’effet néfaste résultant de la 

sédimentation est surtout lié à la relation symbiotique du corail avec des algues 

photosynthétiques. En effet, le succès des coraux repose en grande partie sur la photosynthèse; 

l’augmentation de la sédimentation, surtout lorsque les sédiments sont fins, diminue la qualité et 

la quantité de lumière incidente, ce qui entraîne une baisse de la productivité photosynthétique 

des zooxanthelles (Falkowski et al., 1990; Richmond, 1993; Erftemeijer et al., 2012). D’autre part, 

même pour les coraux non photosynthétiques, une forte charge de sédiments en suspensions 

peut colmater les polypes et les étouffer (Erftemeijer et al., 2012).Certaines morphologies 

coralliennes ont tendance à collecter plus de sédiments de la colonne d’eau que le corail n’est 

capable d’en éliminer (Sanders & Baron-Szabo, 2005). Certains cas de blanchiment des coraux 

associés à la hausse de la sédimentation ont déjà été observés (Glynn, 1996; Brown, 1997). Les 

effets potentiels de l’apport de sédiments n’incluent pas seulement la mortalité directe, mais 

impliquent également des effets sublétaux tels qu’une croissance réduite, des taux de 

calcification plus faibles et une productivité réduite ainsi que des dommages physiques aux tissus 

coralliens et aux structures récifales (Erftemeijer et al., 2012) (Fig 1).  

Certains sédiments situés dans les zones de concentration des récifs peuvent servir de vecteurs 

de transmission des maladies (Rosales et al., 2020; Spadafore et al., 2021). Cela met en évidence 

l’interaction complexe entre la composition des sédiments et la dynamique de transmission des 

maladies. L’épizootie de la perte de tissu des coraux en Floride pourrait être liée à des cas de 
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sédimentations puisque cette maladie a été découverte l’année où le port de Miami subissait 

d’importants travaux de dragages, ce qui a eu pour effet d’augmenter de manière significative la 

sédimentation des eaux côtières (Dobbelaere et al., 2020). 

Outre la sédimentation les eaux de ballast des navires peuvent servir de vecteurs de transmission 

de maladies coralliennes, notamment la MPTC (Rosenau et al., 2021; Studivan et al., 2022), la 

peste blanche des coraux et la variole blanche (Aguirre-Macedo et al., 2008). Les zones de rejets 

d’eaux usées ont également été rapportées comme des vecteurs d’agents pathogènes dans 

certaines régions des Caraïbes. La présence de Serratia marcescens, agent causal de la variole 

blanche, a été détectée dans les eaux intérieurs des Keys en Floride, mais également sur l’île de 

Sainte-Croix dans les îles Vierges américaines (Kaczmarsky et al., 2005; Sutherland et al., 2011). 

Ces facteurs pourraient être sous-estimés puisque la plupart des pathogènes responsables de 

maladies coralliennes sont encore méconnus de nos jours. 

Les eaux usées ne sont pas seulement des vecteurs, ces dernières provoquent aussi un 

enrichissement des eaux côtières et entraînent une hausse de concentrations en nutriments, ce 

qui menace particulièrement les coraux en mer des Caraïbes (Siung-Chang, 1997). Dougan et al., 

(2020) ont étudié plus en profondeur cet aspect : l’enrichissement en nutriment faciliterait une 

dysbiose des microbiotes bactériens des coraux, ce qui les rendrait plus sensibles à la prédation.  

Les problèmes de traitements d’eaux usées sont des sujets de préoccupation dans plusieurs 

régions de la mer Caraïbes, comme les îles vierges américaines (Bortman, 1997), la Floride (Dillon 

et al., 2003), le Mexique (Banaszak, 2021) ou encore la Grenade (Patel et al., 2010). Ce 

phénomène a d’ores et déjà été associé à des maladies comme la variole blanche (Sutherland et 

al., 2010; Sutherland et al., 2011), la maladie de la bande noire (Voss & Richardson, 2006), la peste 

blanche (Sutherland et al., 2011), mais aussi la maladie de perte de tissus des coraux (Alvarez-

Filip et al., 2019).  

D’autres activités humaines bien que n’ayant pas d’effets sur les maladies peuvent être néfastes 

pour les communautés récifales. La collecte de coraux en milieu naturels pour l’aquariophilie 

aurait des effets sur l’abondance des poissons qui seraient jusqu’à 75% moins abondants sur les 

sites où les coraux sont prélevés (Tissot & Hallacher, 2003). En réalité, bien que les méthodes de 
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reproduction des coraux en captivité s'améliorent chaque année, elles restent largement 

méconnues. Cependant, cette évolution laisse entrevoir la possibilité d'un commerce durable à 

l'avenir. (Rhyne et al., 2014). Les activités récréatives comme la plongée sous-marine peuvent 

également avoir des effets néfastes sur les récifs lorsque les techniques de plongée préservant la 

vie marine sont mal maîtrisées par les plongeurs. On a décrit des déclins de près de 20% des 

coraux sur des sites de plongées populaires de l’île de Bonaire (Hawkins et al., 1999). Les contacts 

traumatiques des plongeurs avec les coraux en sont la principale cause, bien que cette 

observation ait été principalement faite sur des plongeurs récréatifs peu ou non supervisés 

(Barker & Roberts, 2004). 

Les ancres de bateaux peuvent également avoir un impact significatif sur les coraux durs, causant 

à la fois des dommages physiques et des effets écologiques à long terme. Lorsque les ancres sont 

déposées sur les récifs coralliens, elles peuvent briser les structures coralliennes, ce qui entraîne 

des dommages physiques immédiats (Flynn & Forrester, 2019). Cela ne détruit pas seulement les 

colonies de coraux, mais modifie également l’habitat de nombreux organismes marins qui 

dépendent de ces structures pour s’abriter et se nourrir. Outre les dommages physiques 

immédiats, les perturbations causées par les ancres peuvent entraîner une augmentation de la 

sédimentation (Erftemeijer et al., 2012). Celle-ci peut étouffer les coraux et entraver leur capacité 

à se nourrir et se reproduire (Heery et al., 2018). Des densités jusqu’à 60% moins importantes ont 

été constaté dans les récifs des îles vierges mécaniques où la fréquence d’ancrage était élevée, 

de plus, ces derniers abritaient moins de la moitié des poissons que les sites rarement ancrés 

(Flynn & Forrester, 2019). 

Les activités humaines ont donc des effets néfastes sur les coraux connus et documentés dans la 

littérature. Cependant, la méconnaissance de certaines maladies peut rendre l’étude de ce 

phénomène difficile. Des méthodes diagnostiques standardisées pour analyser l’état de santé des 

récifs seraient une des prochaines étapes importantes pour mieux étudier certaines maladies 

coralliennes. 
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5.3 Liens entre la santé des poissons et les maladies coralliennes 

Les conditions environnementales stressantes, telles que l'augmentation des températures de 

l'eau et la pollution, fragilisent les systèmes de défense des coraux, les rendant plus vulnérables 

aux maladies coralliennes (Jokiel, 2004; Woodley et al., 2016; Hughes et al., 2017). De façon 

similaire, ces facteurs environnementaux peuvent également influencer la prévalence des 

maladies chez les poissons marins, en accélérant les cycles parasitaires et en affectant la relation 

hôte/virus, notamment l’immunité de l’hôte (Cereja et al., 2018; Irawan & Mahasri, 2021). Par 

exemple, chez la truite arc-en-ciel (Ocorhynchus mykiss), la température de l'eau est corrélée à 

l'augmentation de la prévalence de l'infection par le protozoaire Ichthyophonus, ainsi qu'à une 

mortalité cumulative accrue (Okamoto et al., 1987; Kocan et al., 2009; Cereja et al., 2018; Irawan 

& Mahasri, 2021). La qualité de l'eau peut également avoir une influence sur l'adhérence des 

souches bactériennes de Flavobacterium columnare, favorisant des conditions d'adhérence en 

présence de nitrites, d'ions bivalents ou de matières organiques dans l'eau." (Decostere et al., 

1999). 

Les écosystèmes de récifs coralliens, en tant qu'habitats de reproduction essentiels, influent sur 

la dynamique des populations de poissons, comme observée dans les champs de macroalgues, 

qui ont été associés à des recrues de poissons et à un mouvement ontogénétique vers les récifs 

coralliens adjacents (Evans et al., 2014). De plus, la couverture corallienne a un impact sur la 

quantité de rayonnements ultraviolets auxquels sont exposés les poissons, en particulier en eaux 

peu profondes. Des expériences menées en laboratoire ont montré que le marquage ultraviolet 

de certains poissons récifaux dépend de leur exposition aux rayons ultraviolets (Gagliano et al., 

2015). En effet, les demoiselles Pomacenthrus amboinensis juvéniles exposées à un milieu sans 

ultraviolets ne développent pas ces marques utilisées dans la communication interspécifiques, 

tandis qu’une population exposée au rayonnement naturel présent sur un récif développe ces 

marques en 2 à 3 semaines. Ainsi, la quantité d’ultraviolets auxquels les poissons sont exposés, 

qui varie en fonction de la couverture coralienne, pourrait influencer leur couleur.  

À l’inverse, les poissons peuvent influencer l’architecture et la santé des coraux. Les poissons-

perroquets (famille des Scaridae), souvent considérés comme des consommateurs primaires 

d'algues macroscopiques, ont été récemment reconnus pour cibler les cyanobactéries et d'autres 
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organismes autotrophes riches en protéines, ayant un impact significatif sur la bioérosion des 

récifs et le transport de sédiments (Clements et al., 2017). Ces poissons jouent un rôle essentiel 

dans la dynamique trophique des écosystèmes des récifs coralliens, en particulier en tant que 

contributeurs à la consolidation du récif par le dépôt de déjections dans les interstices et à la 

production de sable sur les plages tropicales (Streelman et al., 2002; Mansyur et al., 2021). Les 

poissons-perroquets, sont considérés comme d'excellents bio-indicateurs de la santé des 

écosystèmes récifaux, reflétant l'état de l'environnement et la vitalité des récifs (Streelman et al., 

2002; Mansyur et al., 2021). 

En conclusion, la compréhension des liens trophiques et des habitats au sein des écosystèmes 

coralliens est cruciale pour l'efficacité des efforts de conservation et de restauration. Ces liens 

influent non seulement sur la biodiversité et le fonctionnement de ces écosystèmes, mais ont 

également des implications pour leur résilience et leur rétablissement. Bien que des liens entre 

les maladies coralliennes et des épidémies chez les poissons aient été suggérés (Woodley et al., 

2016; Cereja et al., 2018; Irawan & Mahasri, 2021), peu d’études ont exploré la relation entre la 

santé des coraux et des poissons récifaux. 

5.4 Causes d’hyperpigmentation chez les poissons 

Des causes environnementales, infectieuses et nutritionnelles ont été identifiées dans divers cas 

d’hyperpigmentation chez les poissons. Par exemple, chez les limandes communes (Limanda 

limanda), l’hyperpigmentation a été associée à une anomalie pigmentaire spécifique à cette 

espèce (Grütjen et al., 2013). De même, chez la plie rouge (Verasper moseri), des changements 

de pigmentation ont été attribués aux conditions d’élevage en écloserie, suggérant des 

malformations développementales (Bolker & Hill, 2000). Les poissons plats notamment ont 

montré des zones cutanées sombres après un élevage prolongé dans des bassins sans substrats 

sableux (Stickney & White, 1975; Iwata & Kikuchi, 1998) et une carence en vitamine A pendant le 

stade larvaire a été suggérée comme cause d’hyperpigmentation (Dhert et al., 1995; Rønnestad 

et al., 1998). Les précurseurs biochimiques de la vitamine A se retrouvent dans les proies 

zooplanctoniques des poissons (Sargent et al., 1997; McEvoy et al., 1998). Les conditions 

environnementales pourraient avoir influencé la croissance des poissons étudiés en Grenade et 
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provoqué cette hyperpigmentation. Cependant, les cas d’hyperpigmentation ont seulement été 

recensés chez les individus adultes dans l’étude, ce qui rend une hypothèse d’anomalie 

développementale moins probable. Avec une prévalence maximale de 17% en Grenade, ces 

valeurs restent bien en deçà de cas d’hyperpigmentation observés chez les limandes communes 

(Limanda limanda) en Angleterre en 2013 (Grütjen et al., 2013) et chez les poissons-chirurgiens 

(Acanthurus spp.) à Saint Kitts avec 38.9% de prévalence d’hyperpigmentation (Dennis et al., 

2019).  

Chez l’achigan à petite bouche (Micropterus dolomieu), des lésions mélaniques, caractérisées par 

une augmentation du nombre de mélanocytes dans l’épiderme, sont fréquemment observées 

(Blazer et al., 2020). Les origines environnementales de l’hyperpigmentation chez les achigans à 

petite bouche sont suggérées par Blazer et al., (2020), de manière similaire aux observations chez 

les limandes et les plies rouges. De plus, chez la dorade rouge (Pagrus pagrus), une exposition aux 

UV entraîne une hyperplasie et une hypertrophie des mélanocytes épidermiques (Adachi et al., 

2005). La mélanine, en tant que molécule pigmentaire, agit comme un récupérateur de radicaux 

libres, protégeant ainsi les poissons des espèces réactives à l’oxygène associées au rayonnement 

UV (Otręba et al., 2015). 

En ce qui concerne la famille des Acanthuridés comprenant le poisson-chirurgien océanique, une 

dermatopathie pigmentée a déjà été signalée en mer des Caraïbes, avec une prévalence située 

entre 12% (Bernal et al., 2016) et 60% selon les sites (Dennis et al., 2019). Bernal et al., (2016) ont 

émis l’hypothèse que la dermatopathie qu’ils ont observée à Curaçao sur les acanthuridés pouvait 

être causée par des métacercaires de trématodes digènes, parasites qui ont aussi été documentés 

sur des Acanthuridés présentant de l’hyperpigmentation à Saint-Kitts, proche de la Grenade 

(Dennis et al., 2019). Plus récemment, il a été démontré chez 10 espèces de poissons de récifs à 

Bonaire que la dermatopathie se produisait en associations avec des métacercaires enkystées du 

trématode digène Scaphanocephalus expansus (Kohl et al., 2019). L’étendue géographique de 

cette infection est inconnue, bien qu’il existe un autre rapport des Caraïbes impliquant un 

vivaneau gris (Lutjanus griseusfom) en Floride (Overstreet & Hawkins, 2017) 
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6. Méthodologie de recensement sous-marin (plongée scientifique) 

6.1 Méthode du plongeur-itinérant (roving diver). 

La méthode du plongeur itinérant (RDT) est une méthode d’enquête visuelle standardisée 

d’identification des poissons (Schmitt & Sullivan, 1996; Schmitt et al., 2002). Cette méthode a été 

développée pour fournir à moindres frais, des données fiables sur la présence (fréquence 

d’observation et densité), la diversité et l’abondance des poissons. La méthode se base sur des 

plongeurs qui se déplacent librement ou suivent un plan de plongée prédéterminé sur un site de 

plongée, tout en répertoriant les espèces de poissons observées et leurs abondances. Son 

utilisation par des organismes comme le Reef Environnemental Education Foundation (REEF) 

(http://www.reef.org/) dans le contexte de programmes de science citoyenne permet aux 

plongeurs récréatifs de contribuer par des données valides et standardisées en grand nombre à 

soutenir la recherche. La RDT nécessite relativement peu de temps et d’équipements et a été 

conçue pour obtenir des données utiles en recherche (Schmitt & Sullivan, 1996). Elle a été utilisée 

à de multiples reprises pour évaluer l’abondance et la diversité de poissons (Schmitt & Sullivan, 

1996; Kenyon et al., 2006; Rassweiler et al., 2020), les résultats obtenus sont d’ailleurs très 

proches de ce qui peut être obtenu à l’aide de méthodes dites plus rigoureuses, comme le 

transect ou le quadrat (Schmitt et al., 2002; Rassweiler et al., 2020).  

À ce jour, la RDT n’a pas été utilisée pour le suivi de maladies et/ou de parasites dans la littérature 

scientifique bien que cette technique ait le potentiel d’être une alternative plus simple et 

applicable que la méthode du transect, surtout lorsque la maladie ou le parasite recherché est 

peu prévalent dans la population. Effectivement, les observateurs ne se limiteraient pas à un 

transect ou un quadrat. Cependant, cette technique se limiterait à des maladies dont les signes 

cliniques sont clairement visibles à l’œil nu. Elle ne serait pas adaptée pour l’évaluation de la 

prévalence de microparasites ou des maladies causant peu de signes cliniques pour lesquelles la 

capture reste la méthode la plus sensible pour la détection (Bunkley-Williams et al., 2006). 

http://www.reef.org/
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6.2 Méthode du transect 

Le transect est une méthode d’échantillonnage dans laquelle, les communautés de plantes et/ou 

d’animaux sont décrites le long d’un axe défini à l’avance. Cette méthode constitue un bon moyen 

de visualiser les changements dans la communauté qui se produisent le long de ce gradient 

(Duany & Talen, 2002). Les transects peuvent être en ligne (Figure 2b), ou en bandes (aussi appelé 

« ceintures ») (Figure 2a) et sont utilisés indépendamment en fonction des résultats escomptés. 

Les transects linéaires sont utiles pour indiquer la présence d’une espèce en particulier, mais ils 

ne permettent pas de rapporter la densité d’une espèce, alors que le transect en bandes est plus 

utile pour obtenir cette donnée du fait de sa forme rectangulaire (Duany & Talen, 2002).  

Le transect en bandes est une méthode actuellement adoptée par l’organisme Reef Check 

(https://www.reefcheck.org/) pour évaluer le pourcentage de couverture des communautés 

coralliennes peu profondes (Lam et al., 2006). Il a été utilisé pour évaluer la prévalence de 

parasites comme les isopodes, Anilocra nemipteri, sur la dorade monocle à deux lignes (Scolopsis 

bilineata) (Roche et al., 2013b). D’autre part, cette méthode a déjà servi à faire le suivi de 

prévalence de lésions épidermiques chez la limande commune (Limanda limanda) en Allemagne 

(Vethaak et al., 1992). Cette étude a d’ailleurs permis de démontrer que la prévalence des lésions 

chez les limandes diminuait en s’éloignant du rivage, car la concentration en nutriments était plus 

basse. Möller et Anders (1992) ont également utilisé des transects pour faire le suivi de 4 maladies 

dans l’estuaire d’Elbe, à Hambourg (Möller & Anders, 1992). 

Les techniques du transect en bandes et celles du plongeur itinérant ont déjà été utilisées 

conjointement (Schmitt et al., 2002). La première a permis d’avoir un très grand nombre de 

données en peu de temps, alors que la seconde était un outil indispensable pour avoir des 

mesures fiables de biomasses et de densité (Schmitt et al., 2002). En effet, bien que la méthode 

du plongeur itinérant utilise la fréquence d’observation, elle ne prend pas en compte la taille des 

espèces. La méthode du transect permet entre autres de compléter les observations faites en 

permettant de connaître la biomasse et la densité dans un secteur données. Cependant, dans le 

cadre d’une étude sur la prévalence d’une maladie, il n’est pas nécessaire de connaître la 

biomasse de la population, rendant la RDT applicable facilement et pertinente. 

https://www.reefcheck.org/
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Figure 2. Schémas illustrant les méthodes de transect. (a) Transect en bandes ou ceintures, on 
recense les échantillons situés à l'intérieur du transect. (b)  Transect en ligne, on recense les 
échantillons situés sur la ligne de transect seulement. 

6.3 Méthode du quadrat 

La méthode du quadrat est une technique de recensement couramment utilisée en plongée 

scientifique pour estimer la densité et la distribution des organismes dans un habitat donné. Elle 

consiste à diviser la zone d'étude en sections égales en utilisant des carrés ou des rectangles de 

taille connue. Ces zones d'étude sont ensuite échantillonnées en utilisant des techniques telles 

que la méthode de transect, la méthode de quadrat photographique ou la méthode de quadrat 

visuel. Dans la méthode de quadrat visuel, on utilise un cadre de taille connue que l'on place au 

hasard sur le substrat et on compte tous les organismes qui s’y trouvent (Wheater et al., 2020). 

Les avantages de la méthode du quadrat sont nombreux. Tout d'abord, elle permet de recueillir 

des données quantitatives sur la densité et la distribution des organismes de manière 

relativement rapide et peu coûteuse. Elle permet également d'obtenir des échantillons 
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représentatifs de l'ensemble de la zone étudiée et de quantifier les résultats avec précision. Enfin, 

la méthode du quadrat est facilement reproductible, ce qui permet d’effectuer des études 

longitudinales pour suivre l'évolution des populations (Wheater et al., 2020). 

En ce qui concerne les inconvénients de la méthode du quadrat, cette technique ne permet pas 

de prendre en compte la taille et la forme des organismes étudiés, ce qui peut affecter la précision 

des résultats. De plus, la méthode du quadrat peut être influencée par des facteurs tels que la 

visibilité sous-marine, le temps de plongée et la capacité de l'observateur à identifier les espèces 

d'organismes présents. De plus, la zone du quadrat étant souvent très limitée, il peut être difficile 

d’obtenir suffisamment de données sans utiliser un grand nombre de quadrats, ce qui n’est pas 

forcément possible dans toutes les études, puisque cela demande soit beaucoup de temps 

d’échantillonnages ou de nombreux plongeurs.  

Si l'on devait appliquer la méthode du quadrat pour recenser les maladies de poissons ou les 

maladies coralliennes, les avantages et les inconvénients seraient similaires à ceux évoqués ci-

dessus. Il existe cependant une multitude d’études utilisant des quadrats pour évaluer la diversité 

et la densité des poissons, mais ces dernières ont été effectuées sur plusieurs semaines voire 

plusieurs années (Troyer et al., 2018 ; Wismer et al., 2019). Concernant le corail, la méthode du 

quadrat est pertinente pour des projets de longue durée où il est possible d’échantillonner sur un 

grand nombre de quadrats (Jokiel et al., 2015 ; Zweifler et al., 2017). Pour un projet s’étendant 

sur une période plus courte, il sera préférable d’utiliser des transects et la RDT afin de couvrir une 

plus grande surface, ce qui a été choisi dans le cadre de la présente étude.  

7. Techniques utilisées en milieu naturel pour la détection de lésions 

sur les poissons 

7.1 Lors de la pêche 

Les études procédant à la collecte d’individus dans le milieu naturel sont les plus courantes pour 

étudier les maladies des poissons sauvages. En effet, c’est de cette manière qu’il est plus facile de 

le mesurer, le peser et constater le plus facilement les lésions provoquées par les pathogènes.  
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Les pêcheurs commerciaux peuvent également participer à l’étude des maladies. En effet, ils 

peuvent couvrir une zone plus importante et capturer un nombre conséquent de poissons. Ces 

poissons étant destinés à la consommation, les individus infectés sont moins propices à la vente, 

ce qui permet de les utiliser pour des recherches. L’étude de Bunkley-Williams et al., (2006) a par 

exemple profité de la pêche commerciale pour prélever directement des échantillons dans des 

marchés au Venezuela, permettant ainsi d’identifier 17 espèces de parasites dans la région. 

Les prélèvements peuvent être effectués en mer ou sur les marchés. Un suivi des cas de 

Salmonella a aussi été fait sur les marchés aux poissons de Coimbatore en Inde du Sud, près de 

730 poissons ont été analysés, pour connaître le schéma épidémique de cette bactérie. Les 

auteurs ont par ailleurs démontré une incidence plus élevée pendant la mousson, suivie de la 

post-mousson, la saison de pré-mousson semblait épargner davantage les poissons (Hatha & 

Lakshmanaperumalsamy, 1997). 

La pêche est donc un bon moyen d’étudier les pathogènes des poissons sauvages. De plus, il est 

possible de faire contribuer certains pêcheurs locaux qui valorisent ainsi leurs stocks de poissons 

malades. Toutefois, le fait d’utiliser des poissons issus de la pêche complique l’interprétation des 

lésions, qui peuvent être parfois secondaires à la méthode de capture. De plus, l’histologie n’est 

pas toujours possible selon le délai entre la pêche et la nécropsie. Par ailleurs, cette méthode 

terminale est une source de stress importante pour les sujets qui ont été capturés. Lors de projets 

sur des espèces menacées ou ayant pour but de maximiser le bien-être animal en limitant le 

stress, d’autres techniques d’échantillonnage sont préférables.  

7.2 En plongée sous-marine en apnée (snorkeling) 

La plongée en apnée ou encore la nage palme, masque, tuba (PMT) peut être utilisé pour faire de 

l’observation en milieu naturel. L’avantage de cette technique est principalement logistique. Du 

fait de son accessibilité et du peu d’équipement requis, la méthode du plongeur itinérant peut 

être utilisée par les plongeurs récréatifs en apnée pour le recensement d’espèces, ce qui permet 

notamment d’acquérir un grand nombre de données. 

Une étude réalisée chez des gorette jaunes (Haemulon flavolineatum) dans les Caraïbes a 

appliqué la méthode de transect en ligne réalisée par des plongeurs PMT, dans le but de connaître 
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la prévalence d’Anilocra haemuli (Welicky and Sikkel, 2014). Des valeurs situées entre 0 et 66% 

de prévalence ont été observées en fonction des années et des sites. La prévalence était plus 

élevée sur les bancs comportant un plus petit nombre de gorettes jaunes. D’autres chercheurs 

ont utilisé des plongeurs PMT pour capturer les poissons malades et évaluer la prévalence de 

parasites, mais également pour identifier plus facilement les parasites, examiner l’ensemble du 

poisson, y compris la bouche qui ne peut être vérifiée avec précision par un simple recensement 

visuel (Welicky et al., 2017; Navarro‐Barranco et al., 2019). Également, Binning et al., (2014), ont 

réussi à estimer la distance de fuite des poissons infectés par rapport aux poissons non infectés à 

l’aide de la plongée PMT, permettant par ailleurs d’affirmer que cette dernière était réduite chez 

les poissons parasités. 

Cependant, la plongée PMT reste limitée puisqu’elle ne permet pas de descendre en profondeur 

et l’identification des poissons peut parfois s’avérer difficile. L’observation in situ avec cette 

méthode reste peu fréquente dans la littérature. 

7.3 En plongée sous-marine avec scaphandre (scuba) 

La plongée sous-marine avec scaphandre autonome est une bonne méthode pour l’observation 

in situ ou la collecte d’échantillons en milieu naturel. Par rapport à la plongée PMT, l’équipement 

nécessaire est plus dispendieux, et il est nécessaire de compléter des formations spécifiques 

avant de pouvoir l’effectuer de façon sécuritaire. 

La plongée sous-marine avec scaphandre ne permet pas de couvrir une zone aussi importante 

que la plongée PMT (Wetzer, 2015), en revanche, elle permet aux observateurs d’explorer des 

zones en profondeur. Conséquemment, il est possible d’inclure les variations physiques, comme 

la température ou la salinité, ce qui ne serait pas possible avec la plongée PMT, car les 

observateurs restent à la surface. Par exemple, une étude faite en mer méditerranée a permis de 

collecter des parasites entre 0 et 44m de profondeur, ce qui a servis pour à identifier 28 espèces 

et de constater des variations de diversités en fonction de la profondeur (Castelló Escandell et al., 

2020). La plongée sous-marine avec scaphandre est également un bon moyen d’associer certaines 

maladies ou parasites à des hôtes en particulier, comme cela a déjà été fait en mer de Marmara 

(Öktener et al., 2010) ou encore dans l’océan Pacifique (Espinosa-Pérez & Hendrickx, 2002). 
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En revanche, tout comme la plongée PMT, la plupart des études ont utilisé la plongée sous-marine 

comme méthode de collecte et non simplement d’observation (Adlard & Lester, 1994; Fogelman 

et al., 2009). Les observations in situ dans le milieu naturel représentent donc une perspective 

différente. Des observations in situ pourraient permettre d’obtenir des résultats plus 

représentatifs, car le stress engendré sur les hôtes est moindre que lors d’une capture. De plus, 

cette technique serait plus bénéfique en termes de bien-être animal. 

8. Méthodes d’évaluation de l’état de santé d’un récif corallien 

Comme vu précédemment, les facteurs environnementaux, comme des toxines ou des variations 

de température, peuvent avoir un effet simultané sur les poissons et les coraux. De ce fait, il peut 

être pertinent de comparer l’état de santé du corail à celui des poissons dans une région.  

La méthode la plus utilisée pour évaluer l’état de santé d’un récif corallien est l’estimation du 

pourcentage de recouvrement du corail dans un transect (Lam et al., 2006; Leiper et al., 2009; 

Dalton & Carroll, 2011; Gopi et al., 2021). L’échantillonnage se fait sur une zone donnée, dans 

laquelle les observateurs peuvent estimer le recouvrement de corail vivant (Gopi et al., 2021), ou 

encore le pourcentage de coraux malades dans un transect (Howells et al., 2020; Subhan et al., 

2021). Le site peut être filmé ou photographié pour un traitement post-échantillonnage. C’est 

une méthode très malléable puisque n’importe quel paramètre peut être ajouté à 

l’échantillonnage. Ainsi, outre l'évaluation du pourcentage de mortalité, de morbidité et de 

coraux sains par rapport à l'ensemble du transect, certaines études ont également pris en compte 

le pourcentage de coraux blanchis. (Dalton & Carroll, 2011), la couleur des espèces observées 

(Leiper et al., 2009) ou encore la morphologie des espèces (Gopi et al., 2021). Cette méthode est 

relativement simple à appliquer, elle ne nécessite pas d’identifier chaque espèce de corail et reste 

encore un moyen efficace de déterminer l’état de santé d’un récif aujourd’hui. 

La méthode du remorquage manta est relativement proche de la précédente. Elle consiste à 

remorquer un plongeur en apnée derrière un bateau à une vitesse constante. L’observateur 

s’accroche à une planche à manta (un flotteur muni de poignées) et procède à une évaluation 

visuelle du pourcentage de coraux mou et dur vivant par rapport au pourcentage de coraux mou 

et dur morts (Teague et al., 2020). L’avantage de cette méthode est qu’elle permet d’étudier 
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rapidement de grandes zones de récifs. Cependant, elle nécessite de multiples passages en 

bateau et il est nécessaire que l’observateur soit formé pour identifier les différentes espèces de 

coraux mou et dur. Aussi, il faut prendre en compte les effets à long terme de l’augmentation de 

la pollution sonore due au moteur du bateau. 

L’estimation du recrutement du corail est un excellent moyen de déterminer l’état d’une 

population corallienne. La méthode consiste à déposer des plaques de matériaux comme du 

calcaire autour d’un récif et de les laisser sur place pour que les larves viennent s’y fixer (Schmidt-

Roach et al., 2008). Les plaques sont ensuite photographiées in situ à l’aide d’une source de 

lumière fluorescente afin d’observer plus facilement les polypes (Piniak et al., 2005). Après la 

période de recrutement, les plaques peuvent être récupérées pour observer les individus en 

laboratoire. Ainsi, l’espèce peut être identifiée au microscope, mais il est également possible 

d’estimer la croissance du corail en mesurant le diamètre du disque pédieux, qui lui permet de se 

fixer au substrat (Schmidt-Roach et al., 2008). Cette méthode est très efficace pour donner une 

indication du taux de croissances et de récupérations des coraux, mais également la résilience du 

récif, puis les recrues représentent la continuation du cycle de vie des récifs. Cependant, cela ne 

s’applique sur du moyen/long termes puisqu’il faut attendre le cycle de recrutement des coraux. 

Celui-ci ne se déroule que quelques semaines par années (Connell, 1973), ce qui entraine 

également l’obligation d’être présent à la bonne période qui peut  varier en fonction des espèces 

(Connell, 1973). 

La modulation d’impulsions en amplitudes (PAM) est un outil utilisé pour étudier la 

photosynthèse in situ. Elle peut être appliquée pour mesurer l’activité photosynthétique des 

coraux (Teague et al., 2020). Les appareils PAM I et II sont les plus couramment utilisés dans les 

études (Ralph et al., 2001; Chauka et al., 2016; Kurihara et al., 2018). Un capteur d’irradiation est 

généralement utilisé conjointement pour obtenir un calcul de la lumière incidente, ce qui permet 

notamment d’éviter les divergences associées à l’ensoleillement local (Teague et al., 2020). Les 

données obtenues sont très fiables, car connaître l’activité photosynthétique du corail est un 

excellent indicateur de l’état de santé d’un récif. Cependant, c’est une méthode très lente. Ainsi, 

il peut être long de couvrir un système récifal entier. De plus, il est nécessaire de maintenir un 
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contact étroit de quelques millimètres entre la sonde et l’objet échantillonné pour obtenir un 

résultat fiable, ce qui complique les manipulations. 

L’utilisation de bio-indicateurs est un autre moyen de déterminer l’état de santé d’un récif. Un 

bio-indicateur est une espèce ou groupe d’espèces dont la fonction, la population, ou l’état peut 

déterminer la qualité de l’environnement. Par exemple, plusieurs efflorescences de 

cyanobactéries rapprochées dans un plan d’eau et un indicateur que ce dernier est 

potentiellement surchargées en phosphate et/ou en azote (Huisman et al., 2018). Dans les récifs 

coralliens de la mer des Caraïbes ou du bassin indopacifique, les foraminifères sont largement 

utilisés comme bio-indicateurs (Hallock et al., 2003; Schueth & Frank, 2008; Cooper et al., 2009). 

En premier lieu, les foraminifères ont des exigences de qualités d’eaux très proches des 

zooxanthelles, les organismes symbiotes du corail (Cooper et al., 2009). En second lieu, les 

foraminifères sont petits et abondants, ce qui permet de collecter rapidement et de manière peu 

coûteuse des échantillons statistiques significatifs, de plus, la collecte de foraminifères a un 

impact minime sur les ressources du récif (Cooper et al., 2009).  
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1. Abstract 

Marine ecosystems rely on hard corals, crucial habitats for reef organisms and natural barriers 

against storms and coastal erosion; however, human-induced stressors pose an imminent 

threat, making them more susceptible to diseases. Stony coral tissue loss disease (SCTLD), a 

rapidly spreading affliction devastating hard corals in the Caribbean, originated in Florida in 

2014 and reached Grenada's West Indies coast in 2019. Suspected to propagate through 

sediments and boat ballast water, SCTLD poses a contagious threat to coral ecosystems. 

Despite its severity, the intricate relationship between local environmental factors and coral 

susceptibility remains poorly understood. Simultaneously, Grenada's reefs exhibit a 

perplexing phenomenon of skin hyperpigmentation in various coral-associated fish species. 

The origins and connection to environmental factors remain unexplored. This study 

conducted a dual investigation, exploring potential correlations between SCTLD and 

hyperpigmentation in French grunt (Haemulon flavolineatum) and ocean surgeonfish 

(Acanthurus bahianus) across 12 dive sites on Grenada's Southwest coast. Additionally, the 

study investigated potential links between anthropic pressure scores and coral health. 

Findings revealed nuanced patterns. Prevalence of SCTLD among hard coral colonies stood at 

45%, lower than observed in Florida. Saint George's Bay, afflicted by high anthropic pressure, 

experienced a 11% mean coral mortality, surpassing sites with minimal anthropic pressure (P 

= 0.020). The prevalence of hyperpigmented fishes significantly correlated with SCTLD 

prevalence in corals (P = 0.004). Furthermore, anthropic pressure scores exhibited a positive 

relationship with dead coral percentages (P = 0.001). This preliminary study provides insights 

into SCTLD in Grenada, establishing a basis for future longitudinal investigations. 

Key words: Stony coral tissue loss disease; octocorallia 

 

 



51 
 

2. Introduction 

Hard corals are reef-building organisms that provide habitat for various marine life, including fish, 

invertebrates, and algae (Komyakova et al. 2018, Obura et al. 2019). Coral reefs also play a crucial 

role in protecting coastlines from storms and erosion, supporting fisheries, (Guannel et al. 2016), 

and storing carbon, which is important in the context of climate change (Tambutté et al. 2011). 

Coral colonies, (hereafter  ‘corals’) comprise of a multitude of clonal polyps (Forsman et al. 2015). 

Unfortunately, the past several decades have seen dramatic decreases in coral cover and diversity 

globally, as well as in the Caribbean Sea (Aeby et al. 2019; Alvarez-Filip et al. 2019). This decline 

has been attributed to rising temperatures in the global oceans, anthropogenic activities and 

ecological phase shifts as a result of combined factors (Hughes 1994; Siung-Chang 1997; 

Spadafore et al. 2021). Emerging diseases also continue to threaten coral reefs in the region. Since 

2014, southeastern Florida has been plagued by a new disease called the Stony Coral Tissue Loss 

Disease (SCTLD) (Precht et al. 2016; Walton et al. 2018). At least 24 hard coral species are known 

to be affected (Muller et al. 2020). Coral infected by SCTLD typically develop acute multifocal 

lesions, characterized by the rapid death of soft tissue and increased mucus on the coral surface 

(Thrusfield 2016; Wilson and Woodley 2016). More chronic lesions are distinguished by the white 

color of the exposed skeleton, with the colonization and infection of invading algae in more 

advanced cases. 

Although multiples factors, including bacteria, toxins, or environmental factors, have been 

investigated, the etiology of SCTLD has not yet been elucidated (Aeby et al. 2019; Meyer et al. 

2019). Studies using metagenomic analyses have revealed changes in the microbiota of affected 

coral colonies (Landsberg et al. 2020; Work et al. 2021). One study described the presence of viral 

inclusions in coral colonies affected by SCTLD, but this study did not verify Koch's postulates. Thus, 

the detection of this virus could be incidental, with no causal link to SCTLD, like many apathogenic 

retroviruses described in mammals. More studies are therefore needed to elucidate the etiology 

of SCTLD. The hypothesis of a disturbance of the bacterial microbiome has been favored due to 

the positive response observed to antibiotic treatments (Rosales et al. 2023). This observation 

suggests a direct link between the disease manifestation and microbial dysbiosis. Understanding 

the intricacies of this microbial imbalance is paramount, given the potential implications for coral 
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health and the broader ecological balance of marine ecosystems. In addition, SCTLD propagation 

appears to follow water currents (Muller et al. 2020). The disease may also be spread through 

ship ballast water (Studivan et al. 2022a). However, environmental factors through their effects 

on coral immunity and health, could also play a role in coral susceptibility to SCTLD, as reported 

for other infectious diseases (Muller et al. 2020). High nutrient concentrations in the surrounding 

waters have been suspected to favor SCTLD propagation (Alvarez-Filip et al. 2019) whereas high 

water temperatures do not appear to play a role in the disease progression or virulence (Alvarez-

Filip et al. 2019). The intricate interplay between sediment composition and disease transmission 

dynamics is a key factor in understanding the prevalence of Stony Coral Tissue Loss Disease 

(SCTLD). While higher water turbidity, often encountered in inner reef sites, was initially 

associated with lower SCTLD prevalence (Rippe et al. 2019), recent research suggests a more 

nuanced relationship. Sediments within inner reef concentrated areas may act as vectors for 

disease transmission, thereby highlighting the potential for sediments, when abundant, to carry 

and intensify the impact of the disease on coral populations (Rosales et al. 2020; Spadafore et al. 

2021; Studivan et al. 2022b). This connection underscores the importance of considering 

sediment dynamics in assessing and managing coral diseases.  

Although Grenada is located 2 500 kilometers away from Florida, multiple SCTLD sightings have 

been documented around this island nation since 2019 (Kramer et al. 2019). Water quality is also 

a concern in Grenada, as it is in many other countries in the region (Siung-Chang 1997) including 

discharge of untreated wastewater containing high concentrations of ammonia directly into the 

ocean (Patel et al. 2010; Mitchell et al. 2019). Recent studies have indicated a concerning link 

between wastewater outflow and coral health (Siung-Chang 1997; Mitchell et al. 2019; Dougan 

et al. 2020) which could also exacerbate current infectious disease risks. For instance, the recent 

mass mortality of black sea urchins (Diadema antirallum) in the Caribbean has been attributed to 

an outbreak of scuticociliate microorganisms from wastewater effluent (Hewson et al. 2023). 

Understanding and addressing this connection is vital as coral reefs are not only crucial for marine 

biodiversity, but also serve as natural barriers protecting coastal communities from erosion and 

storms. Investigating the impact of wastewater pollution on coral health is imperative for the 

preservation of both marine ecosystems and the communities that depend on them. 
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The far-reaching consequences of insufficient wastewater treatment on marine life go beyond 

the health of hard corals, as demonstrated by the connection observed in Florida studies between 

the feeding habits of corallivorous fish and SCTLD lesions. (Noonan and Childress 2020). However, 

the association of fish diseases with SCTLD on reefs has not been investigated to the authors’ 

knowledge. Skin hyperpigmentation in two fish species, the French grunt (Haemulon 

flavolineatum) and the ocean surgeonfish (Acanthurus bahianus) have been anecdotally reported 

in the nearshore reef systems off the Southwest coast of Grenada by local scuba divers and 

biologists. While the etiology of these skin changes is currently undetermined in Grenada, cases 

of hyperpigmentation in flounders (Limanda limanda) off the coast of the United Kingdom have 

been attributed to a deterioration of water quality (Stentiford et al. 2009). Whether there is a co-

occurrence between SCTLD and hyperpigmentation in fishes around the Southwest of Grenada 

remains to be explored.  

The first objective of this study was to evaluate links between the prevalence of 

hyperpigmentation in reef fish, the prevalence of SCTLD and coral mortality. The second objective 

was to determine whether there is a relationship between anthropic pressure, the prevalence of 

SCTLD and coral mortality. We hypothesize that the prevalence of hyperpigmentation in fish is 

positively correlated with the prevalence of dead coral colonies and of coral colonies suffering 

from SCTLD. We also hypothesize that sites with higher anthropic pressure scores are correlated 

with higher prevalence of dead coral colonies and of coral colonies suffering from SCTLD. 

3. Materials and Methods 

Study Site  

The study was conducted from May 8th to May 15th 2023, on the Southwest coast of Grenada, 

West Indies (12°03′ 23.18′′N, -61°44′54.56′′W), with the approval of the Grenada Ministry of 

Agriculture, Forestry, Lands, and Fisheries. Twelve (12) inshore recreational dive sites were 

chosen on the southwest coast of Grenada (Fig. 1) and were assigned a semi-quantitative 

anthropogenic pressure score ranging from 1 to 3. This scoring was based on subjective 

assessments of effluent and human activity information by local biologists from St-George's 

University and previous studies on water quality in Grenada (Horricks et al. 2019, Mitchell et al. 
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2019, Czaran et al. 2022). A score of 1 corresponds to a low level of anthropic pressure and is 

assigned to locations further away from the populated city of St. George’s, the local landfill 

adjacent to Halifax Harbour, and where recreational tourism activity is lowest. A score of 2 

indicates a medium level of anthropic pressure. These sites are located within the National 

Marine Protected Area, which reduces recreational activity, but they are very close to the local 

landfill. A score of 3 corresponded to sites with the highest levels of anthropic pressure close to 

the city of St. George’s, including wastewater discharge from the St. John’s River into St. George’s 

Bay, and Grand Anse Beach, where anthropogenic activity is relatively high  (Patel et al. 2010, 

Horricks et al. 2019). Twelve dive sites were chosen to evaluate reefs with heterogenous 

anthropic pressure scores (Fig. 3 and Table 1).   

  

 

Figure 3. Map of the Southwest coast of Grenada showing the 12 study sites used in this study 
(ArcGisOnline, 2023). Sites marked with the letter L correspond to anthropic pressure score 1 
(low). Sites marked with the letter M correspond to anthropic pressure score 2 (medium). Sites 
marked with the letter H correspond to anthropic pressure score 3 (High). 
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Table 1. Names and GPS locations of study sites. 

Site number GPS 

L1 12°02.488’N, -61°78.813’W 

L2 12°02.151’N, -61°46.588’W 

L3 12°05.521’N, -61.79.225’W 

L4 12°01.307’N, -61°47.415’W 

M1 12°09.370’N, -61°76.067’W 

M2 12°09.094’N, -61°76.054’W 

M3 12°08.834’N, -61°76.308’W 

M4 12°06.819’N, -61°76.513’W 

H1 12°04.930’N, -61°76.599’W 

H2 12°02.418’N, -61°46.047’W 

H3 12°02.865’N, -61°77.376’W 

H4 12°05.335’N, -61°45.730’W 

 

 

Fish Sampling 

Adult specimens of  French grunt and ocean surgeonfish were counted by six  certified scuba 

divers using the roving diver technique (Rassweiler et al. 2020). This technique involves divers 

(observers) swimming at a site for a fixed amount of time while recording the number and species 

of fishes encountered. The 6 divers were grouped in pairs, forming three successive pairs of divers 

moving in the same directions. Estimates of fish abundance and diversity using this technique are 

comparable to belt transect sampling (Rassweiler et al. 2020). The observers, carrying dive lights, 

dived as a group for 40 minutes at depths ranging between 10 and 12 meters at each site as 

measured by dive computers. Observers counted the number of affected (i.e. visible dark, skin 

areas) and unaffected French grunts and Ocean surgeonfish at each site using dive slates and 

waterproof paper. Affected fish were defined as an individual with localized, multifocal, or diffuse 

skin hyperpigmentation. The estimated prevalence of skin hyperpigmentation on each species 
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was calculated by dividing the number of affected fish of a given species by the total number of 

fish from the same species at a given site. The mean prevalence was calculated for each observer, 

giving six replicates per site. 

Coral sampling 

Considering factors such as current direction and substrate, two belt transects measuring 15 

meters in length and 1.9 meters in width, covering a total area of 28.5 square meters, were 

strategically placed at depths ranging between 10 and 12 meters on each site. Two (2) pairs of 

divers simultaneously sampled each transect. Each pair of divers swam along the 15-meter central 

graduated transect, the pairs changed sides producing two evaluations per transect and two 

replicates per dive site. (Fig. 4). One diver from each pair held a 1-meter polyvynyl chloride (PVC) 

pipe perpendicular to the 15-meter transect centerline. The second diver recorded every coral 

colony with a diameter greater than 10 cm that passed underneath the PVC pipe (Fig. 2). When 

the estimated colony size was greater than 1 m², it was counted twice, four times for a 2 m² colony 

and so on. This increased the statistical weight of large colonies in the analysis, as described in a 

previous study (Richards 2013).  
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Figure 4. Diagram illustrating the belt transect method used by the coral section team in the 
study. The path swam by each pair is represented by the arrows. 

 

Divers recorded whether each coral colony was dead, healthy or unhealthy (i.e. showing 

various signs of disease or bleaching). Criteria for recognizing SCTLD lesions and dead colonies 

were adapted from the Atlantic and Gulf Rapid Reef Assessment (AGRRA) protocol (Lang et al. 

2010). Divers were trained to recognize SCTLD lesions in theory and during practice dives 

conducted on the day prior to commencing the study dives (May XX). Damages on hard coral 

colonies that were caused by mechanical damage, water erosion or fish (i.e. bite marks) were not 

considered as disease indicators. Typically, SCTLD lesions were characterized by circular or diffuse 

tissue loss, which exposed the coral skeleton and revealed white bands around the lesion. Some 

diseases, such as white plague, cannot be completely distinguished from SCTLD (Cróquer et al. 

2021), so any sign of disease were accounted for in the study. Microalgae and macroalgae covered 

older lesions in some cases (Fig. 5). Coral colonies were considered dead when the lesion affected 

the entire colony, generally including total color loss and the beginning of colonization by 

microalgae and macroalgae (Fig. 5). Some long-dead colonies were completely covered by 
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macroalgae, making them indistinguishable from rocks; these were not counted to avoid 

confusion. 

 

Figure 5. Underwater photographs of coral colonies affected by lesions compatible with Stony 
Coral Tissue Loss Disease (SCTLD). (a) A less advanced stage, (b) a more advanced stage, with the 
affected area colonized by algae and, (c) a dead coral colony. (SCTLD lesions are pointed by white 
arrows), (Photos by Michèle Doucet). 

In order to avoid interference between the roving diver and the transect diver groups, each group 

of divers was guided by a dive professional to survey each dive site in close proximity but 

sufficiently distanced so that fish populations were least disturbed by the presence of the divers. 

Statistical analysis 

Statistical tests were conducted using the R programming language, (R version 4.2.1, R Core Team 

(2022). R: A language and environment for statistical computing. R Foundation for Statistical 

Computing, Vienna, Austria), the MuMIn (v1.47.5; Bartoń, 2023) and the ggsignif (Ahlmann-Eltze 

and Patil 2021) packages. Specifically, the average hyperpigmentation prevalence for each of the 
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two species at every site was determined and then combined to calculate the overall mean 

prevalence of fish hyperpigmentation lesions at each site.  

To test for a relationship between disease prevalence in corals and hyperpigmentation in fishes, 

we used two linear mixed models.  The percentage of sick and dead corals were each used as the 

response variables and the prevalence of fish hyperpigmentation lesions as a fixed factor. The 

study site and individual observer were included as random factors. Data distribution of 

percentage of coral disease, dead corals and mean prevalence of fish hyperpigmentation were 

evaluated using a Shapiro-Wilk normality test. The percentage of dead corals was the only non-

normally distributed data (P=0.048). Logarithmic values were therefore used for models including 

dead coral.  

Linear mixed models were also used to evaluate the relationship between anthropic pressure 

score, coral sickness, and coral mortality. Data distribution of this model was evaluated using a 

Shapiro-Wilk normality test. The percentage of sick or dead corals were the response variables, 

with anthropic pressure score as a fixed factor. Individual observers and study locations were 

included as random factors.  

A pairwise analysis using the Benjamin Hochberg (BH) method was used to compare the 

differences in percentages of diseased and dead corals between the three levels of anthropic 

pressure. A P value of less than 0.05 was considered as statistically significant for each of these 

models. The variance of hyperpigmentation prevalence and prevalence of sick and dead corals 

were calculated using marginal R² with VCA package (Schuetzenmeister and Dufey 2022). The 

conditional R² method was used to calculate the variance of the prevalence of hyperpigmentation 

on sick and dead coral with the contribution of the random variables (ref). 
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3. Results 

Correlation between coral health and fish hyperpigmentation prevalence 

Fish hyperpigmentation was detected at all 12 dive sites. Hyperpigmented areas always occurred 

on the head or dorsum of individuals, close to the dorsal fin (Fig 6). The prevalence of fish 

hyperpigmentation ranged from 6% to 17% across sites, with a mean prevalence of 11% (+/- 

3,18%). Coral lesions and coral mortality were also observed at all site. The mean prevalence of 

unhealthy corals was 45% (+/- 12%), ranging from 32% to 55% across sites.  Overall, 5% to 14% of 

the corals were dead, with a mean of 8% (+/- 5%).  

 

Figure 6. Underwater Photograph of a french grunt (Haemulon flavolineatum) and an ocean 
surgeon fish (Acanthurus bahianus) affected by skin hyperpigmentation in the coastal waters of 
Grenada (cutaneous lesions are indicated by white arrows). (Photos by Michèle Doucet). 

The prevalence of fish hyperpigmentation was significantly and positively related to the 

percentage of diseased corals at each site (F= 1.06; P =0.004; df =1,46; marginal R²=9.6%; 

conditional R²=46%) (Fig.7). Conversely, there was no significant correlation between 

mean prevalence of hyperpigmentation in fish and coral mortality (F= 1.13; P=0.306; marginal 

R²=18.3%; conditional R²=33.8%).  
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Figure 7. Relationship between the mean prevalence of hyperpigmentation in the two fish species 
evaluated in the study (french grunt (Haemulon flavolineatum) and ocean surgeonfish 
(Acanthurus bahianus)) and the prevalence of coral disease calculated at the same dive site on 
the Southwest coast of Grenada¸ in May 2023. 

Correlation between anthropic pressure score and respectively hyperpigmentation prevalence 

and coral health  

Hyperpigmentation prevalence was not significantly correlated with anthropic pressure score (F= 

1.06; P=0.101; marginal R²=18.3%; conditional R²=33.9%). However, a significant positive 

relationship was found between anthropic pressure scores and the percentage of dead corals (F= 

1.05; P=0.001; marginal R² =18.3%; conditional R² = 33.8%). Sites with an anthropic pressure level 

of 3 had significantly more dead corals than those with an anthropic pressure score of 1 (P=0.020) 

(Fig. 8). There was no significant difference in the percentage of dead corals between anthropic 

pressure score 1 and 2 (P=0.052), or 2 and 3 (P=0.329). Sites with an anthropic pressure score of 

1 and 2 had a mean proportion of healthy corals of 50% and 51% respectively. Sites with an 

anthropic pressure score of 3 within St. George’s Bay had a mean proportion of healthy corals of 

39%, which was the lowest proportion of healthy corals across all sites (Fig. 9). Sites with a low 
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level of anthropization (level 1) were those where the mean number of counted colonies was the 

highest at 608, followed by sites with a high level of anthropization (level 3) at 457 colonies, and 

then sites with a medium level of anthropization (level 2) (Fig 10). No significant relationship was 

detected between the number of colonies counted and the prevalence of SCTLD. 

 

Figure 8. Box plot of the percentage of dead corals for each of the three anthropic pressure 
score. The prevalence of dead corals was significantly different between sites with an anthropic 

pressure score of 1 versus 3. 
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Figure 9. Map of southwest Grenada showing the percentage (%) of healthy, diseased and dead 
coral for each anthropic pressure score (ArcGisOnline, 2023). 
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Figure 10. Mean number of hard coral colonies counted according to the anthropic score. 

4. Discussion 

Lesions consistent with SCTLD were found in 32 to 55% of hard coral colonies in the inshore reefs 

southwest of Grenada, which is lower than the recorded prevalence of 45 to 85% recorded in 

Florida in the late 2010’s (Aeby 2019; Meyer et al. 2019). Furthermore a SCTLD prevalence of 60% 

was documented in Cozumel, Mexico in 2021 (Estrada-Saldívar et al. 2021). The lower SCTLD 

prevalence in Grenada might be explained by the fact that the epizootics started earlier in Florida 

(2014) than in Grenada(2018) (Thrusfield 2016; Wilson and Woodley 2016) (Kramer et al. 2019). 

Alternatively, lower prevalences in Grenada may be explained by a lack of census data in the 

country compared to Florida or additional environmental pressures in Florida that make these 

reefs more scuceptible to disease.  

The lower SCTLD prevalence rate in Grenada could be also explained by the coral species 

composition of the reef. Some coral species are known to be more resistant to SCTLD than others. 

For example, a study carried out in 2021 on the Florida coast showed that Colpophyllia natans, 

Diploria labyrinthoformis, Pseudodiploria strigo, Orbicella annularis and O. faveolata were the 

most susceptible species to SCTLD-related mortality (Meiling et al. 2021). Another in vitro study 
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also confirmed that O. anularis, C. natans and Siderastrea siderea were more susceptible to SCLTD 

infection than other coral species (Kolodziej et al. 2021). According to the AGGRA database, 

35.64% of the species recorded in Grenada are Porites astreorides (Kramer et al. 2019) which are 

considered more resistant to SCTLD (NOAA 2023). On the other hand, the species S. siderea and 

Monstastrae cavernorsa, which are more susceptible to SCTLD (Kolodziej et al. 2021, NOAA 2023) 

represent only 13.9% and 8.67% of the hard coral species recorded in Grenada (Kramer et al. 

2019). By comparison, the Florida coast displays 20.44% S. siderea and 10.42% O. faveolata, 

whereas P. astreoides represent only 19.44% of the hard coral colonies (Kramer et al. 2019). 

Similar statistics are observed in Mexico, where almost 40% of coral species are highly susceptible 

to SCTLD and only 25% are the more resistant P. astreoides (Kramer et al. 2019, NOAA 2023). 

However, no species census was carried out in this study, so this hypothesis is based on the overall 

hard coral distribution reported by AGGRA along all Grenada’s coastline. There may be substantial 

variability in species distributions across dive sites. It would be interesting to conduct further 

research and investigate the Octocorallia species composition of various dive sites to further help 

explain why SCTLD is more common in some areas of the Southwest coast of Grenada. 

The present study established a positive correlation between the mean prevalence of fish 

hyperpigmentation and the percentage of corals with SCTLD on the Southwest coast of Grenada. 

This finding suggests that common environmental conditions could contribute to these changes, 

either by affecting the host immune system, causing injury, or by promoting the etiology of a 

disease. Fishes inhabit aquatic environments that are prone to pathogen spillover and xenobiotic 

spreading that stress their immune systems (Tort and Balasch 2022). To the author's knowledge, 

the prevalence and etiology of fish hyperpigmentation has not been described in Caribbean Sea. 

Hyperpigmented skin has been described in temperate and tropical fish and environmental 

factors have been suspected to contribute to these lesions. Grossly similar appearing lesions have 

been observed globally in species like the common dab (Limanda limande), small-mouth bass 

(Micropterus dolomieu), Hawaiian goldring surgeonfish (Ctenochaethus strigosus), butterflyfishes 

(Chaetodon multicinctus and C. miliaris), and discus (Symphysodon aequifasciatus). These cases 

have been associated with rising temperatures, melanocyte hyperplasia, melanophoromas, and 

even potential pollutants from nearby sugar cane and pineapple plantations (Okihiro 1988; Tulp 

et al. 2008; Work and Aeby 2014; Blazer et al. 2020; Huang et al. 2023). Furthermore, trematode 
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infections are known to cause pigment anomalies in acanthurids at St. Kitt in the Lesser Antilles 

(Dennis et al. 2019). At this point, the specific triggers and pathogenesis for hyperpigmentation 

in Grenada's fish species remain uncharacterized. Considering the importance of Grenada’s 

inshore reef areas to food security and economic growth, and the local impact of wastewater on 

environmental habitat, it is essential to explore potential environmental factors, including 

contaminants, to gain a comprehensive understanding of the situation (Horricks et al. 2019; 

Mitchell et al. 2019; Czaran et al. 2022). It would be relevant to perform histologic analysis and 

infectious disease testing of skin samples from fish affected by hyperpigmentation. This focused 

examination could provide valuable data, shedding light on the intricate relationship between 

water quality, environmental factors, infectious etiologies, and the prevalence of 

hyperpigmentation in Grenada, particularly in areas most affected by SCTLD.  

Water quality and its interaction with the immune systems of both fish and coral hosts could be 

a key factor explaining the positive correlation between hyperpigmentation and SCTLD 

prevalence. The innate immune system of corals is comprised of conserved components similar 

to those of other invertebrates and vertebrates, including the three general phases in the 

response to infection: recognition, signaling, and effector responses (Pinzón et al. 2014; Traylor-

Knowles et al. 2022). Corals also display a cell-mediated immune response (Tracy et al. 2020). The 

immune system of corals can be influenced by various ecological factors, including water quality 

and high temperature. For example, higher nutrient levels suppress important coral immune 

pathways and likely contribute to patterns of increased coral disease and subsequent mortality  

(Dougan et al. 2020). Pollution by copper at high temperature can also suppress the capacity of 

the coral immune system to respond to microbial and parasitic infections (Dougan et al. 2020; 

Tracy et al. 2020). Further studies should be conducted in a laboratory setting to evaluate the 

susceptibility of corals to SCTLD in various environmental conditions.  

Significant differences in the number of dead corals were noted among sites with different 

anthropic pressure scores. Although the causes of coral mortality are often multifactorial, 

pollution is likely a contributing factor to the deterioration of coral health (Thrusfield 2016; Wilson 

and Woodley 2016; Weil and Hernández-Delgado 2021) and may be the case in Grenada. This 

association remains speculative as no water tests or lesion sampling was conducted for the 
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present study. Anthropic pressure levels were assigned subjectively based on the literature and 

the location of the study sites in relation to places where anthropogenic activity is relatively 

higher, such as the wastewater discharge around the city of St. George’s and Grand Anse Bay 

(Patel et al. 2010), where recreational tourism is the most intense. More extensive investigations 

are crucial to uncover the precise drivers of mortality and disease in this complex ecosystem, 

allowing for a more nuanced understanding and targeted conservation efforts. 

Overall, this project has established a correlation between reef fish and coral health. It has also 

highlighted a potential link between coral mortality and sites closer to wastewater discharge, 

suggesting a potential link between nutrient levels and disease incidence that should be further 

explored.  Although this correlation does not imply causation, it calls for further research about 

the impact of water quality on coral immunity and their susceptibility to SCTLD. Finally, this study 

presents preliminary data about the prevalence of SCTLD in Grenada, which could be used for 

subsequent longitudinal studies in Grenada. 
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Chapitre 3 – Discussion générale 

Dans la présente étude, près d’une colonie de corail sur deux était touchée par la maladie tous 

sites confondus. Une proportion semblable à celle observée dans les îles vierges Américaines. 

Cependant, cette atteinte reste plus faible que celle observée en Floride (Aeby et al., 2019; Meyer 

et al., 2019) et au Mexique (Estrada-Saldívar et al., 2021). En effet, avec des valeurs de prévalence 

situées entre 45 et 85% dans ces 2 derniers États, la Grenade semble en comparaison moins 

touchée par la maladie. On peut s’interroger si cette prévalence inférieure en Grenade est due à 

des susceptibilités variables des coraux, au moment d’apparition de la maladie ou à des facteurs 

environnementaux.  

En comparant la diversité spécifique de la Grenade par rapport à la Floride, on constate que S. 

siderea et Monstastrae cavernorsa, qui sont plus sensibles à la MPTC (NOAA, 2023) ne 

représentent que 13,9 % et 8,67 % des espèces de coraux durs recensées en Grenade. En 

comparaison, la côte de Floride présente 20,44% de S. siderea et 10,42% d'O. faveolata, tandis 

que P. astreoides ne représente que 19,44% des colonies de coraux durs (Kramer et al., 2019). 

Des statistiques similaires sont observées au Mexique, où près de 40 % des espèces coralliennes 

sont très sensibles à la MPTC et seulement 25 % sont des P. astreoides plus résistants (Kramer et 

al., 2019). À l’inverse, on observe près de 35% de P. astreoides en Grenade, ce qui signifie que 

près d’un tiers des coraux en Grenade seraient résistants à la maladie (Kramer et al., 2019). 

Concernant les autres régions des Caraïbes affectées, on ne connait pas les scores de prévalence, 

mais la composition spécifique du récif est détaillée chez certaines d’en elle.  La composition 

spécifique des coraux semble être un facteur notoire en ce qui concerne la prévalence de la MPTC 

des coraux. 

La base de données AGRRA permet de connaître la distribution globale des coraux dans toute la 

mer des Caraïbes.  Les Porites sp. représentent seulement 15% de la base de données (Kramer et 

al., 2019), ce qui signifie que plus de 85% des coraux en en mer des Caraïbes est potentiellement 

sensible à la MPTC. La Grenade possède une couverture moyenne de coraux résistants à la MPTC 

supérieure à ce qui est observé dans la mer des Caraïbes, ce qui pourrait expliquer en grande 
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partie cette différence de prévalence par rapport au Mexique et la Floride. Cependant, sachant 

que seulement ces deux régions possèdent de véritables données sur la prévalence de la MPTC, 

plus d’études seraient nécessaires pour déterminer la prévalence de la MPTC dans d’autres 

régions des Caraïbes. La distribution des espèces coralliennes étant très inégale, il serait idéal de 

prioriser les régions avec un potentiel plus élevé d’épizootie de MPTC de par leur composition 

corallienne similaire à la Floride et à la côte Caraïbes du Mexique. 

La composition coralienne pourrait aussi varier selon les sites de plongée évalués dans le cadre 

de la présente étude. Ainsi, il est possible que les sites plus proches de la baie de Saint-Georges 

présentent des espèces de coraux plus sensibles à la MPTC. Ce facteur serait une alternative 

possible à l’effet des activités anthropiques pour expliquer la variabilité de prévalence de la MPTC. 

Il s’agit d’une limite de ce projet de maîtrise et plus d’études caractérisant les espèces de coraux 

présents sur chaque site étudié seraient nécessaires pour exclure cette hypothèse alternative. 

Selon une étude récente, la pollution des eaux diminuerait de manière significative l’activité de 

la phénoloxydase, une composante clé de la voie de défense immunitaire des coraux, elle est 

impliquée dans la synthèse de la mélanine et la cicatrisation des blessures chez les coraux 

(Dougan et al., 2020). Ce phénomène a permis de démontrer que les coraux devenaient 

immunodéficients dans ce cas de figures, ce qui augmente drastiquement le risque de maladies 

et autres lésions associées à des pathogènes. D’autre part, des niveaux élevés de nutriments 

suppriment d'importantes voies immunitaires coralliennes et contribuent vraisemblablement à 

l'augmentation des maladies coralliennes et à la mortalité qui s'ensuit (Dougan et al., 2020). La 

pollution par le cuivre à haute température peut également supprimer la capacité du système 

immunitaire du corail à répondre aux infections microbiennes et parasitaires (Dougan et al., 2020; 

Tracy et al., 2020).  

Bien qu’aucune donnée n’existe sur la présence de métaux lourds dans les eaux côtières de 

Grenade, une étude a démontré un rejet d’eaux usées riches en ammoniaque dans la baie de 

Saint-Georges (Patel et al., 2010). Les récifs situés dans cette zone sont également ceux qui 

présentent le plus de mortalité corallienne. L’exposition prolongée à ce rejet d’eaux usées 
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pourrait avoir affecté le système immunitaire de ces coraux, ce qui pourrait expliquer une 

mortalité plus élevée dans cette zone de la région. 

Des signes d’hyperpigmentation ont été observés chez 17% des individus des deux espèces de 

poissons étudiées sur divers sites au Sud-Ouest de la Grenade. Ce phénomène n’est pas unique à 

cette région, étant documenté chez plusieurs espèces sauvages dans divers contextes.  

En l’absence de nécropsie chez un poisson affecté en Grenade, il est difficile de déterminer 

l’étiologie de ce problème. Le paragraphe suivant présentera une revue des cas 

d’hyperpigmentation rapportés chez des poissons en milieu naturel, en présentant les liens 

potentiels avec les lésions décrites chez les poissons récifaux en Grenade. 

Les changements climatiques accentuent les différences de température entre les eaux de surface 

et les eaux profondes, intensifiant la stratification thermique. Cela rend les couches de surface 

moins protégées des UV, en créant des barrières plus fortes au mélange ascendant des 

nutriments nécessaires à la photosynthèse. Cette situation expose davantage les organismes 

vivants près de la surface à des niveaux accrus de rayonnement UV (Häder et al., 2015). Bien que 

les conséquences néfastes de ces conditions soient évidentes pour les espèces coralliennes, les 

poissons récifaux peuvent également être affectés. Notamment, la majorité des récifs coralliens 

des Caraïbes se situe entre 0 et 40 mètres de profondeur (Robertson et al., 2022). Ainsi, 

l’hypothèse du rayonnement UV ne peut être écartée pour expliquer l’origine de 

l’hyperpigmentation des poissons en Grenade, compte tenu de l’intensité du rayonnement UV 

dans ce milieu. Des études ont déjà démontré que l’excès d’UV entraînait une augmentation de 

la taille et de l’abondance des mélanocytes chez les poissons, ce qui provoque 

l’hyperpigmentation chez certains poissons (Adachi et al., 2005; Otręba et al., 2015). En sachant 

que les poissons observés en Grenade présentaient une hyperpigmentation sur la tête et au 

niveau de la dorsale, soit les parties les plus exposées à la lumière, il n’est pas impossible que ce 

facteur ait contribué à l’apparition de ces lésions sur les poissons. De plus, cette hypothèse 

pourrait expliquer le lien observé entre la présence d’hyperpigmentation chez les poissons et de 

MPTC, si on considère le ces poissons ont moins de zones d’ombre disponibles pour se protéger 

des UV dans des récifs affectés par la MPTC. Cette hypothèse pourrait être valide pour des coraux 
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tels les Acroporidae mais semble toutefois moins plausible pour les coraux de type Diploria sp. 

(coraux en forme de cerveaux) qui présentent peu d’anfractuosités utilisable comme cachettes 

par les poissons.  

 Dans les cas d’infection par des trématodes digènes à Saint-Kitts, les Acanthuridae juvéniles 

étaient moins fréquemment touchés que les adultes, ce qui pourrait expliquer pourquoi les cas 

d’hyperpigmentation en Grenade n’ont été observés que chez ces derniers (Dennis et al., 2019) 

si la cause de l’hyperpigmentation était la même en Grenade. En revanche, il faut noter que les 

cas observés en Grenade présentent des signes cliniques légèrement différents de ceux observés 

précédemment dans ces autres régions des Caraïbes. En effet, les lésions des poissons en Grenade 

ont été majoritairement retrouvées au niveau de la tête ou de la nageoire dorsale (Fig 13). À 

l’inverse, les lésions observées dans les études de Kohl et al., (2019) et de Dennis et al., (2019) 

étaient nettement plus diffuses et se retrouvent partout sur le corps des poissons. De plus, ces 

lésions étaient d’abord multifocales avant de devenir coalescentes, tandis que les lésions 

observées dans la présente étude étaient principalement focales et localement extensives. Enfin, 

aucun cas de lésion similaire n’a déjà été observé chez les gorettes jaunes; c’est donc une 

observation inédite qui a été faite en Grenade sur cette espèce. L’hypothèse du parasitisme n'est 

pas à écarter en Grenade, mais paraît moins probable qu’un effet des rayonnements UV. 

Malgré les observations d'hyperpigmentation chez les poissons de Grenade, l'établissement de 

l'étiologie de ces lésions a été entravé par l'absence de nécropsies. Les nécropsies auraient été 

indispensables pour préciser la nature des lésions histologiques et investiguer la cause sous-

jacente de l'hyperpigmentation. Malheureusement, en raison de contraintes légales (obtention 

de permis de capture de la faune en Grenade), la capture de poissons pour les nécropsies s'est 

avérée impossible. La recherche sur les mécanismes précis qui provoquent l'hyperpigmentation 

observée a été grandement entravée par cette limitation concernant la possibilité d’obtenir des 

permis. Malgré ces limites, l'approche utilisée a permis de rassembler des informations 

importantes sur les origines potentielles de l'hyperpigmentation dans l'environnement, 

soulignant l'importance d'une approche multidisciplinaire pour compenser les contraintes 

logistiques. Avec les autorisations appropriées, l'inclusion de nécropsies dans le protocole d'étude 

pourrait être bénéfique pour les recherches futures afin d'approfondir notre compréhension des 
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manifestations pathologiques chez les poissons récifaux de Grenade. Un partenariat a été établi 

dans ce but avec l’Université de Saint-Georges, en vue d’investiguer l’origine de ces lésions 

d’hyperpigmentation si un cas de nécropsie était présenté au service de Pathologie des animaux 

aquatiques. De plus, des biologistes et des pêcheurs locaux ont été sensibilisés à la pertinence de 

soumettre tout poisson avec ce type de lésion.  

Une corrélation positive a été observée entre la prévalence moyenne de l’hyperpigmentation et 

le pourcentage de coraux atteints de MTPC sur la côte Sud-Ouest de la Grenade. Ces résultats 

suggèrent que des conditions environnementales communes pourraient contribuer à ces 

changements, soit en affectant le système immunitaire de l’hôte, en favorisant l’étiologie d’une 

maladie ou en causant des traumatismes. De plus, un lien entre la diminution de la couverture 

coralienne liée à la MPTC, et l’exposition accrue des poissons aux UV pourrait expliquer le 

développement d’hyperpigmentation chez certains individus exposés à des niveaux accrus d’UV.  

En raison de la faible proximité phylogénétique entre les poissons et les coraux durs, il est peu 

probable qu’un agent pathogène commun soit en cause.  

Précédemment, aucune autre étude impliquant la MPTC n’a montré de corrélation avec une 

lésion chez les poissons. Les raisons potentielles sont nombreuses. Le fait que cette maladie 

corallienne n’a toujours aucun agent pathogène démontré complexifie le diagnostic de MPTC, qui 

est essentiellement descriptif (Alvarez-Filip et al., 2019). Certains indices permettent toutefois de 

penser qu’une bactérie ou un virus pourrait être responsable de cette maladie. Par exemple, le 

fait que cette maladie se propage de colonie en colonie est un signe qu’un agent pathogène 

pourrait se déplacer le long du récif, également, la propagation de la maladie via les eaux de 

ballasts est un autre signe qu’un agent pathogène ou toxique pourrait être présent (Studivan et 

al., 2022). L’hypothèse de 2 agents pathogènes concomitants apportés par les eaux de ballast, 

l’un affectant les poissons et l’autre les coraux, ne peut pas être exclus, mais semble moins 

probable qu’un facteur environnemental commun. 

Les coraux et les poissons récifaux de Grenade sont soumis aux mêmes conditions 

environnementales. De ce fait, les facteurs qui ont contribué à l’apparition de maladies dans les 

populations étudiées pourraient se retrouver dans leur environnement, à commencer par l’excès 



74 
 

de radiations UV. L’excès d’UV est néfaste chez les coraux durs. Bien qu’aucune étude n’a encore 

démontré le lien entre les radiations UV et la MPTC, on sait que l’excès de radiations UV peut 

provoquer le blanchiment (McLachlan et al., 2021). Ce dernier est connu pour augmenter la 

prévalence de maladies coralliennes et de la mortalité (Jones, 2008; Hughes et al., 2017a; Muller 

et al., 2018). Par exemple, les colonies d’A. cervicornis seraient 27% moins résistantes à la MBB 

lorsqu’elles connaissent un épisode de blanchiment des coraux (Muller et al., 2018). La Grenade 

a subi un épisode intense de blanchiment en 2005, avec une prévalence comprise entre 45-60%, 

ce qui a augmenté de la MBJ et la peste blanche l’année suivante (Cróquer & Weil, 2009). Il n’est 

donc pas impossible que l’effet soit similaire avec la MPTC. Bien qu’aucun épisode de blanchiment 

n’ait été enregistré en Grenade, il se peut que cela soit passé inaperçu. Ainsi, les poissons et les 

coraux pourraient être exposés concomitamment à des intensités élevées de rayonnement UV. 

Cela pourrait entraîner le développement indépendant des deux lésions (MPTC et 

hyperpigmentation), ou être lié à une réduction des zones d'ombre accessibles aux poissons. 

En ce qui concerne la pollution de l’eau, Alvarez et al., (2019) ont déjà établi le fait qu’une eau 

enrichie en nutriments était un facteur aggravant la MPTC. D’autre part, une étude parue en 2010 

a démontré que la concentration en E. coli dans la rivière Saint-Georges en Grenade était trop 

importante et présentait des risques sanitaires pour la population (Patel et al., 2010). Ces eaux se 

déversent directement dans la baie de Saint-Georges qui est aussi la zone où le plus de coraux 

morts et malades ont été détectés dans la présente étude. Les poissons de cette zone étaient 

aussi très affectés par l’hyperpigmentation puisqu’un lien de corrélations a été démontré entre 

l’hyperpigmentation et la prévalence de MPTC. Plusieurs études ont déjà documenté des cas 

d’hyperpigmentation chez les poissons-chirurgiens hawaïens (Ctenochaethus strigosus), les 

poissons-papillons (Chaetodon multicinctus et C. miliaris) et les discus (Symphysodon 

aequifasciatus) lorsqu’ils étaient exposés à des eaux enrichies en nutriment provenant de 

l’agriculture (Okihiro, 1988; Tulp et al., 2008; Work & Aeby, 2014) ou bien par la présence de 

microplastiques dans l’eau (Blazer et al., 2020). La pollution des eaux côtières par le biais de la 

rivière Saint-Georges en Grenade pourrait donc être une de causes communes expliquant la 

prévalence de MTPC et de l’hyperpigmentation des poissons dans la région. 
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Il y a plusieurs limites importantes dans l’étude présentée. Tout d’abord, l’absence de tests d’eau 

a été un obstacle important, car il n’y avait pas de matériel approuvé et valide pour évaluer 

directement les paramètres de l’eau environnante. La compréhension approfondie des conditions 

environnementales spécifiques aux sites d’étude est entravée par cette limitation. De plus, en 

raison de l’incapacité à réaliser des nécropsies de poissons, l’origine exacte de 

l’hyperpigmentation observée chez les poissons en Grenade reste inconnue. Notre capacité à 

identifier les causes spécifiques de cette manifestation pathologique a été limitée par l’absence 

de ces examens, laissant une lacune dans la compréhension des mécanismes sous-jacents. En 

outre, la recherche sur les cas de MPTC pourrait avoir été biaisée par le fait qu’il est difficile de 

différencier la maladie avec d’autres maladies coralliennes connues comme la peste blanche 

notamment. Enfin, une identification précise de chaque espèce corallienne aurait été un atout 

pour investiguer l’effet de la distribution spécifique des coraux à différents site sur la prévalence 

de MPTC.  

Conclusion 

Bien que détectée sur les communautés récifales de Grenade, la MPTC présente toujours une 

prévalence plus faible sur la côte ouest de Grenade que ce qui a été observé dans d’autres régions 

des Caraïbes. Il se pourrait que la composition corallienne des eaux côtières de Grenade soit l’une 

des explications les plus plausibles expliquant cette différence de prévalence, en effet, la Grenade 

possède une moyenne plus élevée d’espèces résistantes telle que P. asteroides que le reste des 

Caraïbes. 

Une corrélation a été confirmé entre la MPTC et des cas d’hyperpigmentation de certains poissons 

récifaux en Grenade. Bien qu’il soit impossible de déterminer qu’il y ait un lien de cause à effet 

entre les deux, il est possible que des facteurs communs comme les radiations UV, la pollution de 

l’eau ou encore les transports d’agents pathogènes par les activités nautiques puissent être 

responsables de la présence de ces maladies. Plus d’études sur la qualité d’eau sur les côtes de 

Grenade seraient nécessaires afin d’investiguer plus précisément les facteurs de risque du MPTC. 

Le lien démontré entre ces deux maladies est un point d’ancrage pour d’autres études incluant la 

MPTC et d’autres maladies touchant les poissons. Des études longitudinales en Grenade et 
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ailleurs en mer des Caraïbes dans les prochaines années permettraient d’investiguer de façon plus 

fine les facteurs de MPTC dans cette région et la progression de cette maladie au cours du temps.  
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