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10. Fish and shark assemblage dynamics 

10.1 Ontogenetic shifts in commercially important Lethrinus 
punctulatus a short‐lived endemic species of the Pilbara, 
Western Australia 

 

Authors: Taylor MD, McLean D, Candland L, Piggott C, Wakefield C, Langlois T. 

 

ABSTRACT 

The Dampier Archipelago in north‐west Australia, is home to high marine diversity as well as one of 
Australia’s busiest ports and a suite of demersal fisheries. The present study aims to build on the 
limited knowledge of the endemic blue spotted emperor, Lethrinus punctulatus, a short‐lived, 
commercially important indicator species of the Pilbara Demersal Scalefish Fishery. To achieve this, 
we examine the distribution of L. punctulatus across a continuous depth gradient and its association 
with a variety of environmental variables. Baited remote underwater stereo‐video systems were 
deployed across this continuous depth gradient, and a variety of substrata and habitat types, along 
the outer edge of the Dampier Archipelago and out into the open ocean to 60 m depth (50 km 
offshore). Biomass increased with increasing depth reflecting the exclusive presence of juveniles in 
depths <10 m and the tendency for larger mature individuals to be found in depths >40 m. Juveniles 
of this species disassociated with complex reef habitat, where predatory fish are often abundant, 
and were associated with shallow macroalgal habitat. This study identifies important shallow 
macroalgae habitats for a commercially important endemic emperor species. Protection of these 
habitats is essential to support sustainable fishing of adults in offshore deeper waters. The use of 
stereo‐video for sampling a fish species across its range and growth is an example of a non‐
extractive approach to investigating abundance, life history, and ontogenetic changes. This approach 
may be appropriate for sampling other targeted species and identifying areas of importance in terms 
of protection and fishing effort. 
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 INTRODUCTION 

Broad scale environmental variables such as depth, temperature, and oceanographic conditions, 
have significant effects on the distribution of demersal fish species (Travers et al. 2006; Dulvy et al. 
2008). Finer scale environmental variables, such as relief and habitat composition, can greatly 
influence the distribution of individual species as well as the distribution of communities within an 
ecosystem (Shepherd and Brook 2007; McLean et al. 2016). By looking at a single species and 
tracking its size distribution in relation to both fine and broad scale variables we can gain an 
understanding of how these relations change across the life‐history of a species. These shifts occur 
as patterns of resource use vary with increased size and age (Werner and Gilliam 1984), and are 
driven by metabolic requirements to maximise growth rates while minimising the threat of 
predation (Schoener 1974). Such ontogenetic shifts have been investigated across both terrestrial 
and marine organisms, and can create spatially partitioned populations, represented by different 
age classes (Dahlgren and Eggleston 2000; Travers et al. 2006). In the marine environment spatially 
distinct size‐structured populations are common and are seen in many commercially important fish 
species as they make ontogenetic niche shifts throughout their development from larvae to mature 
adults (Chittaro et al. 2005; Nakazawa 2014). A significant proportion of spatial variability observed 
in commercial fish species can be attributed to changes in depth (e.g. Bell 1983; Donaldson 2002); 
with adults often found across a greater range of depths and habitats, while juveniles are often 
limited to shallow, sheltered coastal habitats (Dahlgren and Eggleston 2000; Shepherd and Brook 
2007; Faunce and Serafy 2007). Understanding this connectivity between juvenile habitats and those 
that support adult populations is important for understanding species life history and ensuring 
sustainable management of fisheries stock. 

The Lethrinidae (emperors) are one of the most important families for commercial fisheries in 
tropical Australia (Fletcher and Santoro 2015). A number of species within this family are considered 
to be indicators for multi‐species fisheries in Western Australia (DoF 2011). In the Pilbara Demersal 
Scalefish Fisheries of north‐west Australia the endemic species Lethrinus punctulatus, blue spotted 
emperor, is considered as an indicator for short‐lived commercial species by the Department of 
Fisheries (DoF 2011). Globally L. punctulatus is not considered as a separate species, but as a 
synonym for Lethrinus lentjan, pink ear emperor. For the case of this study we will use the name L. 
punctulatus and consider this as a separate endemic species based on their consideration as such by 
the Department of Fisheries. Whilst studies of L. punctulatus are limited, many Lethrinids have been 
recorded showing significant changes in cross shelf abundance with adult abundance lower in 
shallower depths (Newman 1997; Newman and Williams 2001). In north west Australia, juvenile 
Lethrinids are often found in macroalgal dominated sites (Wilson et al. 2012; Evans et al. 2014), 
while other studies have also found juvenile associations with mangrove and seagrass habitats 
before relocation to diverse reef systems once matured (Kimirei et al. 2011). Shallow habitats are 
highly productive; providing both food, and shelter from predators. While reef habitats, despite 
being productive, are likely to have an abundance of species that predate juvenile Lethrinids 
(Heinlein et al. 2010; Evans et al. 2014).  

The Pilbara Demersal Scalefish Fisheries predominantly target Lethrinids, Lutjanids (snappers), and 
Epinephelids (cods), and is active in the waters adjacent to our study area around the Dampier 
Archipelago (Newman et al. 2015).  Across the region three fisheries, the Pilbara Trap, Trawl, and 
Line Fisheries combine to make up the Pilbara Demersal Scalefish Fishery and have an estimated 
value of AUS$ 12 million (Newman et al. 2015). The Pilbara Line Fishery tends to operate ate depths 
>140 m and almost exclusively target Pristipomoides multidens (goldband snapper) and Etilis 
carbunculus (ruby snapper) (Newman et al. 2015). Both the Pilbara Fish Trawl Fishery and the Pilbara 
Trap Fishery extract significant amounts of lethrinids with L. punctulatus making up 93 t (8.5%) and 
49 t (18.3%) of each fisheries catch (Newman et al. 2015). The Pilbara Fish Trawl Fishery operates 
between the 50 m and 200 m isobath and is responsible for the largest component of the Pilbara 
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Demersal Scalefish Fisheries at 1,105 t in 2014‐15 (Newman et al. 2015). The Pilbara Trap Fishery 
was only responsible for 268 t in 2014, and is limited to water deeper than 30 m. Full assessment 
and review of the catch range for the Trawl Fishery is underway, as such any further knowledge of 
the spatial distribution of commercially important indicator species in the region could support 
legislative decisions affecting the future of this fishery. 

Indicator species for these fisheries are assigned by the Department of Fisheries based on criteria set 
out in Lenanton et al. (2006). Identification of indicator species allows for efficient monitoring and 
assessment of the fishery as a whole. L. punctulatus is one of five indicator species for the Pilbara 
Demersal Scalefish Fisheries alongside red emperor (Lutjanus sebae), P. multidens, brown‐stripe 
snapper (Lutjanus vitta) and rankin cod (Epinephulus multinotatus) (DoF 2011). Due to its limited 
geographical range and historical taxonomic discrepancies there has been little research into L. 
punctulatus (Hutchins 2004; Travers et al. 2006). Current research and preliminary observation by 
the Department of Fisheries suggests that juvenile punctulatus of less than 200 mm in length are 
limited to shallow depths and are predominantly found in macroalgal dominated habitats, but rarely 
in areas containing sandy, coralline or sponge habitats (Wakefield pers. comms.). Other lethrinid 
species are known to associate with low relief soft bottom habitats including macroalgal and 
seagrass beds (Evans et al. 2014). Macroalgal habitats have also been indicated to be important 
nursery habitats in the north west of Australia, with lethrinids particularly positively correlated with 
macroalgal habitat (Evans et al. 2014).  

The present study aims to investigate ontogenetic shifts in the short‐lived commercially important L. 
punctulatus by assessing its inshore to offshore changes in size distribution as it relates to depth and 
habitat. By conducting a continuous study across a large depth and habitat range, using stereo‐
baited remote underwater video systems to obtain detailed size information on the population of 
this species, it is possible to identify relationships between size and environmental variables. We 
expect to see depth related ontogenetic niche partitioning and evidence of a spatially distinct size‐
structured population; with individuals of greater size found at greater depth and smaller juveniles 
limited to shallower depths. In terms of habitat associations we expect to see associations with 
macroalgae dominated habitat in the smallest individuals of both species, while larger individuals 
likely to be correlated with low relief deep reefs. 

 

 METHODS 

Study Site 

The present study was conducted offshore of the Dampier Archipelago in the Pilbara region of 
Western Australia (Figure 10.1.1). Considered as one of the most biodiverse regions of Western 
Australia, this tropical archipelago has a diverse range of habitats ranging from sheltered mangroves 
to exposed coral reefs. It is home to approximately 800 fish species with greatest diversity reported 
in the outer islands of the archipelago (Hutchins 2004; Fox and Beckley 2005). Situated to the north 
west of the busy natural resource hub of Dampier, this region is well known for its fishing and 
snorkelling, as well as for shipping associated with resource extraction on the North West Shelf. 

The islands of the Dampier Archipelago (20.4846° S, 116.5905° E) are protected and managed by the 
Department of Biodiversity, Conservation and Attractions (DBCA) however marine protection is 
limited with recreational fishing permitted in the majority of the region. Commercial fishing is 
limited to waters over 30 m deep for the Pilbara Trap Fishery, and greater than 50 m in depth for the 
Pilbara Trawl Fishery. The pressure of commercial fishing is however low in this region, comparative 
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to other regions in Australia, due to the large spatial extent of the fishery, limited quotas and low 
fishing effort (Newman et al. 2015). 

 

Figure 10.1.1 Location of 139 stereo‐BRUV deployments conducted in the Dampier Archipelago and offshore 
onto the continental shelf, Pilbara region of north‐western Australia. 

Sampling Protocol and Equipment 

Sampling was conducted between 10th and 13th of September 2015 using baited remote 
underwater stereo‐video systems (stereo‐BRUVs) to survey fish assemblages (Figure 10.1.2). A 
continuous transect using a total of 148 stereo‐BRUV deployments, 139 usable deployments, was 
collected from the waters along the northern edge of the Dampier Archipelago and offshore into 
deeper waters to the north (Figure 10.1.1). Sampling was conducted from shallow waters (1.1 m) 
within the Dampier Archipelago to deep offshore waters (56.6 m; mean depth 25 m). 

The sampled transect extended approximately ~50 km to the north of Rosemary Island and was 
continuously sampled across a depth gradient. Stereo‐BRUV deployments were stratified for 
complex structured seafloor, for example reef, rocky, macroalgal, sponges, rubble, etc. Deployments 
were located ~1000 m apart in order to maintain independence of deployments (Cappo et al. 2004) 
and to maximise the spatial distribution to cover a greater range of depths. Favourable structure was 
located using a ship‐borne digital sounder operated by the boat pilot, and visual searches in shallow 
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waters. As a result, sand dominated habitats are likely to be underrepresented in this study, 
especially in shallower waters where avoidance is easier. In order to reduce variability associated 
with crepuscular and nocturnal fish assemblage changes all sampling commenced two hours after 
dawn and conclude two hours before sunset.  

Ten stereo‐BRUVs were deployed concurrently in order to maximise sampling efficiency, with their 
design based on that described in Langlois et al. (2010; 2015). Each stereo‐BRUV consisted of a pair 
of video cameras (GoPro Hero 3+ Silver or Canon Legeria HFG25) mounted 0.7 m apart on a steel 
frame in underwater housings. A plastic coated wire mesh bait bag was filled with approximately 1 
kg of crushed pilchards (Sardinops spp.) (Harvey et al. 2007) . This is the same quantity and species 
used as baits in the fish traps of the Pilbara Fish Trap fishery, they are crushed in order to promote 
dispersal of flesh and fish oil as a bait plume (Willis and Babcock 2000). Each stereo‐BRUV was 
deployed from a boat and left to film for at least 60 minutes on the seafloor before retrieval and 
redeployment. Details regarding the stereo calibration process can be found in the work of Harvey 
and Shortis (1996) and Shortis and Harvey (1998). 

 

Figure 10.1.2 stereo‐BRUV schematic “drawing by T. Simmonds (AIMS)” 

Table 10.1.1 Top model outputs for predicting the abundance and biomass of Lethrinus punctulatus from full‐
subset generalised additive models (GAMs). Model selection was based on the most parsimonious model 
within two units of the lowest Akaike Information Criterion (AIC) value, which have the fewest variables. The 
effective degrees of freedom (edf), variance explained (R2), Bayesian Information Criterion (BIC) and AIC 
weights (wAIC) are also reported for model comparison 

DEPENDENT 

VARIABLE 

MODEL  EDF  R2  AIC  BIC  WAIC  BEST MODEL 

Abundance  5.08  0.24  756.63 0.44 0.33 Relief (mean)/Black and 
Octocorals (log) 

Biomass  (1)  2 0.08  310.88 322.32 0.14 Relief (log sd) 

   (2)  2 0.08  311.26 322.7 0.12 Depth 

 

Video Analysis 

Videos were analysed using EventMeasure™ (stereo) (http://www.seagis.com.au/). This software 
was used in order to obtain relative abundance counts as the maximum number of individuals 
(MaxN) for L. punctulatus within the field of view of a single video frame (Priede et al. 1994). The use 



762 | PMCP – Final Report 

of MaxN is considered to be a conservative estimate of the number of individuals of any one species 
observed during a BRUV deployment (Cappo et al. 2003). Individual length measures (snout to fork; 
fork length) were obtained using EventMeasure™ as well as the distance of the fish from the camera 
(range). Any individual found to be further than 7 m from the cameras was discounted in order to 
ensure good measurement accuracy, as well as a standardised sampling unit. Length measures were 
not possible when an individual was only visible on a single camera, however 3D position of the 
individual was still recorded by placing a point on an object of a similar distance from the cameras. 
This enables the determination of whether this fish was within our sample boundary (7 m) and any 
subsequent adjustment of the MaxN. In cases where one of the two cameras was either obscured or 
where one of the cameras had recording problems, measurements were not possible. This resulted 
in eight deployments being excluded resulting in 140 deployments being analysed. Data checking 
and formatting of EventMeasure™ outputs was completed using the R language for statistical 
computing (R Core Team 2015) using scripts provided by Langlois et al. (2015) and the packages tidyr 
(Wickham 2016) and dplyr (Wickham and Francois 2016). For more information, examples and R 
scripts for data tidying see http://github.com/TimLanglois/Stereo‐or‐mono‐video‐annotation‐
workflows. 

Table 10.1.2 Abundance, mean abundance, depth range, mean depth, and unbiquity of each size class of 
Lethrinus punctulatus. 

SIZE CLASS 

(MM) 

ABUNDANCE 

(MEASURED) 

AV. ABUNDANCE 

(WHEN PRESENT) 

SE+/‐  DEPTH RANGE 

(M) 

AV. DEPTH 

(M) 

SE+/‐  DROPS 

PRESENT (%) 

All  1373  19.34  1.23 1.5‐56.6 20.27 1.878  50.71

50‐125  308  10.62  2.39 1.5‐10.4 4.38 0.38  20.71

125‐200  454  13.35  3.12 1.5‐10.4 4.71 0.35  24.29

200‐275  326  8.56  2.23 3.7‐56.6 29.87 3.60  27.14

275‐350  285  8.64  1.96 4.4‐56.6 42.12 3.03  23.57

 

Dominant habitat type and vertical relief of each deployment was characterised from stereo‐video 
imagery using the software program TransectMeasure™ (http://www.seagis.com.au/) after methods 
described in McLean et al. (2016). This method superimposes a 5 x 4 grid over a high definition 
image obtained from each stereo‐BRUV deployment. Within each grid rectangle, the dominant 
habitat cover was characterised by applying the CATAMI classification scheme (Althaus et al. 2013). 
Here habitat was selected from seven broad habitat types: unconsolidated (sand/rubble), 
consolidated (rocky bottom), hard corals, black and octocorals, sponges, hydroids, and macroalgae. 
A further habitat variable, reef, was created by combining consolidated, hard corals, soft octocorals, 
and macroalgae. For each deployment, a list of all habitat types and the number of rectangles in 
which they were dominant was recorded. We refer to this data as ‘percentage cover’ for simplicity 
but it is in effect how often each habitat type was encountered as the dominant habitat. Grid 
rectangles orientated towards open water were categorised as ‘no biota’ and excluded from the 
overall percent cover and from final analyses. Where biota was present, an estimate of relief was 
also made and categorised from 0‐5 with an average and standard deviation calculated for each 
deployment (Wilson et al. 2012). These measures of relief alongside samples of depth and the eight 
habitat variables were examined with predictors removed if too rare or highly correlated with other 
variables. The variables utilised were depth, mean relief, standard deviation of relief (SD relief), 
macroalgae, black and octocorals, and the combined habitat variable of reef; and were transformed 
where necessary to reduce the influence of outliers. Data checking and formatting of the 
TransectMeasure™ outputs was completed using the R language for statistical computing (R Core 
Team 2015) using scripts provided in Langlois et al. (2015) and using the packages tidyr (Wickham 
2016) and dplyr (Wickham and Francois 2016). For more information, examples and R scripts for 
data tidying see http://github.com/TimLanglois/HabitatAnnotation. 
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Statistical Analysis 

Body‐size distribution data: body‐size distribution of Lethrinus punctulatus was analysed as a 
multivariate data set with the size classes as the dependent variable. An established direct plug‐in 
methodology was used to select appropriate size class width (Wand 2012) and samples were 
standardized by total abundance to remove variation due to abundance. Size classes were calculated 
with bins of 75 mm starting from 50 mm. This resulted in classes of 50‐125 mm, 125‐200 mm, 200‐
275 mm, and 275‐350 mm. Individuals under 200 mm in length can be considered as juveniles based 
on observations from the Department of Fisheries (Wakefield pers. comm.).  

 

Figure 10.1.3. The total abundance (a) and Biomass (b) of Lethrinus punctulatus relative to the most 
important explanatory variables (Table 10.1.2). Two models of similar importance were plotted for biomass. 
Models were fitted using GAMs. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed 
lines represent ±2 x SE of the estimate. 

Multivariate size class analysis: Prior to multivariate size class analyses, size class frequencies were 
cumulated and a dissimilarity matrix calculated using Manhattan distance (Bornt et al. 2015). 
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Patterns in the distribution of size classes were correlated with small and broad scale environmental 
explanatory variables via a distance‐based linear model (DISTLM; Legendre and Anderson 1999), 
fitted using stepwise selection procedures to choose the most parsimonious model (via a 
multivariate analogue of the Akaike information criterion AICc; see Anderson et al. 2008). Using the 
vegan (Oksanen et al. 2016), ggvegan (Simpson 2015), and ggplot2 (Wickham 2009) packages in R a 
Distance‐based redundancy analysis (dbRDA; Legendre and Anderson 1999), a form of ordination, 
was used to visualize the chosen model with vectors overlaid for each size class and correlated 
environmental variables. 

 

Figure 10.1.4 Relative importance of each explanatory variable in predicting abundance and biomass of 
Lethrinus punctulatus. Each value shows the relative importance of each predictor relative to the variance 
explained by the top model for the response variable. 

Univariate analysis: The influence of small and broad scale environmental explanatory variables on 
the separate size class frequencies of L. punctulatus was investigated using generalised additive 
models (GAMs; Hastie and Tibshirani 1986). GAMs use a sum of smooth functions to model covariate 
effects. This allows for more flexible functional dependence of the response variable on the 
covariates, making GAMs useful for capturing the shape of a relationship without making prior 
assumptions about its parametric form. 

Table 10.1.3 Results of the multivariate distance‐based linear models (DistLM) relating the size‐class 
composition for Lethrinus punctulatus with environmental variables in a step‐wise selection procedure. 
Based on Manhattan dissimilarities of cumulated and standardised size‐class bins. Prop., proportion of 
explained variance; Cumul., cumulative proportion of explained variance. 

EXPLANATORY 

VARIABLE 

F  P  PROP.  CUMUL. 

+Depth  199.15 0.001 0.74268 0.74268 

+Macroalgae  4.3634 0.037 1.55E‐02 0.7582

+Reef  2.5251 0.096 8.78E‐03 0.76698 

 

Model selection was based on Akaike Information Criterion (AIC; Akaike 1973) and AIC weights 
(wAIC; Burnham and Anderson 2002). A full subsets method was used to fit models of all possible 
combinations up to a maximum of three variables – to prevent overfitting. Any variables with 
correlations > 0.9 were excluded entirely from the analysis, and models containing combinations of 
variables with correlations >0.28 were excluded to eliminate strong colinearity, which can cause 
problems with over‐fitting and make interpretation of statistical results difficult (Graham 2003). 
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Models with AIC values that differ by less than two units show weak evidence for favouring one over 
the other (Raftery 1995; Burnham and Anderson 2002). The best model is therefore the one with the 
fewest variables (most parsimonious) and within two AIC units of the lowest AIC value. The wAIC, 
which represents probabilities or weights of evidence for each model, was used to facilitate 
interpretation of the best models. Relative support for each predictor variable was obtained by 
calculating the summed wAIC across all subsets of models containing that variable to obtain its 
relative importance (Burnham and Anderson 2002). 

Since GAMs can account for data that are not normally distributed, models were fitted to 
untransformed abundance data using a Tweedie error distribution (Tweedie 1984). A Tweedie model 
is an extension of compound Poisson model derived from the stochastic process where a gamma 
distribution is used for the counted or measured objects (i.e., number or mass of fish) and has an 
advantage over delta‐type two‐step models by handling the zero data in a unified way. All analyses 
was performed using the R language for statistical computing (R Core Team 2015) with the package 
mgcv (Wood 2011). 

 

 RESULTS 

The 140 stereo‐BRUV deployments analysed from the Dampier Archipelago yielded 1580 Lethrinus 
punctulatus with accurate measurements possible for 87% (1373) of individuals.  

 

Figure 10.1.5 Spatial distribution of four size classes ((a) 50‐125, (b) 125‐200, (c) 200‐275, (d) 275‐350 mm) of 
Lethrinus punctulatus. 
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Abundance and Biomass 

The most parsimonious model for abundance of L. punctulatus, mean relief and octocorals, 
explained 24% of variation in their distribution (Table 10.1.1) and showed a negative relationship 
with mean relief and a slight positive relationship of increasing abundance with increasing percent 
cover of octocorals (Figure 10.1.3a). In addition, an importance plot indicated that, despite not 
appearing in the top models, percentage cover of macroalgae and presence of black and octocorals 
were also important variables across all possible models (Figure 10.1.4).  

 

Figure 10.1.6 Distance‐based redundancy (dbRDA) bubble plot illustrating the DISTLM model based on 
individual Lethrinus punctulatus size classes and the fitted environmental variables with their vector. The 
length and direction of vectors indicates the direction and strength of these relationships, respectively. 
Relative abundance of each species is shown by the size of bubbles. 

Size size class composition 

There were two top models for the biomass of L. punctulatus with both standard deviation of relief 
and depth each explaining 12% of variance in biomass (Table 10.1.4). Importance plotting indicated 
that across all models, mean relief and the percent cover of black and octocorals were the next two 
most important variables (Figure 10.1.4). Biomass of L. punctulatus showed strong positive 
correlation with increased depth and standard deviation of relief (Figure 10.1.3b(1), d(2)). 

When split into individual size classes the number of measured individuals of each size of L. 
punctulatus was fairly uniform (Table 10.1.2) with all size classes containing over 20% of the overall 
population. The 125‐200 mm size class contained the highest number of individuals and over 55% of 
measured L. punctulatus were found to be below the juvenile cut off. No individuals under 200 mm 
in length were recorded at a greater depth than 10.4 m., with average depth increasing with 
increasing size of L. punctulatus. When the physical distribution of each size class was plotted (Figure 
10.1.5) it was apparent that those individuals of below 200 mm in length were located in the waters 
surrounding the Dampier Archipelago, while larger individuals tended to be located outside the 
archipelago farther from shore. 
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Table 10.1.4 Top model outputs for predicting the abundance of Lethrinus punctulatus in different size 
classes from full‐subset generalised additive models (GAMs). Model selection was based on the most 
parsimonious model within two units of the lowest Akaike Information Criterion (AIC) value, which have the 
fewest variables.  

SIZE CLASS (MM)  EDF  R2  AIC  BIC  wAIC  MODEL 

50‐125  4.08  0.57  291.75  304.76  0.64  Depth/Black and Octocorals (log) 

   5.78  0.57  293.71  309.44  0.24  Reef/Black and Octocorals (log) 

125‐200  4.03  0.45  296.66  309.63  0.66  Depth 

200‐275  3.35  0.32  324.27  335.97  0.33  Depth 

   2.34  0.29  324.33  333.91  0.32  Macroalgae (sqrd) 

   4.48  0.33  325.79  339.53  0.15  Depth/Relief (mean) 

275‐350  5.72  0.67  184.85  201.47  0.82  Depth/Relief (mean) 

 

 

Figure 10.1.7 The total abundance of four size classes (a‐d) of the indicator species Lethrinus punctulatus 
relative to the most important explanatory variables for each class (Table 10.1.4). Models were fitted using 
GAMs. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed lines represent ±2 x SE of 
the estimate. 
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Multivariate analysis found that percent cover of macroalgae, reef habitat and depth were the best 
predictors of the size‐class composition for L. punctulatus (Table 10.1.3); explaining 49.56% of total 
variation and 98.79% of total variation. The ordination indicated a strong correlation of the smallest 
L. punctulatus (50‐125 mm) with macroalgal habitat, the second smallest (125‐200 mm) with 
macroalgal and reef habitat whereas the largest size classes (>200 mm) were correlated with greater 
depth and away from the reef and macroalgal habitat variables (Figure 10.1.6). 

Full‐subset modeling of size classes 

Each independent full‐subset model conducted for individual size classes of L. punctulatus found 
depth to be in the top model (Table 4), however the relationship with depth was different between 
the size classes with the smaller two size classes (50‐125 mm, 125‐200 mm), being most abundant at 
shallower depth. While the largest size class (275‐375 mm), was more abundant at greater depth 
(Figure 10.1.7). The 200‐275 mm size class showed some influence with depth, but this was not 
linear and they were abundant in both shallow and deep water.  The smallest L. punctulatus showed 
a negative relationship between the percentage cover of octocorals and abundance. A generally 
positive relationship between the abundance of the largest size class (275‐350 mm) and mean relief 
was also found (Table 10.1.4, Figure 10.1.7). Importance plotting and best models did not suggest 
that any other predictor variables contributed appreciably to the full‐subset of models, except some 
importance of percentage cover of macroalgae to the 200‐275 mm size class where macroalgae 
showed some importance (r2 = 0.29) and a slight negative correlation with abundance (Table 10.1.4, 
Figure 10.1.8).  

 

Figure 10.1.8 Relative importance of each explanatory variable in predicting the abundance of different size 
classes of Lethrinus punctulatus (Table 10.1.4). Each value shows the relative importance of each predictor 
explained by R2, this is shown by the strength of the colour and signifies the power of this variable as a 
predictor. 
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 DISCUSSION 

A strong pattern of increasing body‐size with increasing depth was found in Lethrinus punctulatus 
supporting the hypothesis of depth related ontogenetic niche partitioning in this species. Juvenile 
individuals of L. punctulatus, under 200 mm in length, were shown to be strongly associated with 
shallow depths with no individuals found in water of 10 m or greater depth.  Individuals of 200‐275 
mm in length showed dispersal across all depths while larger individuals were strongly associated 
with greater depths. Information based solely on abundance or biomass estimates, as typically 
provided by studies using stereo‐BRUV, did not provide clear evidence of ontogenetic shifts with 
abundance not influenced by depth, however greater biomass was seen in deep waters suggesting 
that larger individuals had been recorded.  

Smaller individuals (<200 mm) were associated with shallower depths and the more protected 
waters surrounding the Dampier Archipelago. This suggests that juvenile L. punctulatus recruit to, or 
develop in, shallow‐water habitats. Those habitats are likely to provide shelter from predators and 
food in productive macroalgal, seagrass, and mangrove beds (Steele 1999; Evans et al. 2014). This is 
the first time associations have been reported between small L. punctulatus and shallow‐water 
habitats, however this association has been recorded in other Lethrinid species (Kimirei et al. 2011), 
and small L. punctulatus have been observed in shallow‐water habitats in Department of Fisheries 
trap sampling (Wakefield pers. comm.). Juvenile L. punctulatus were correlated with the very 
shallowest waters in the outer Dampier Archipelago whilst progressively larger size class were found 
at progressively greater depths, suggesting a distinct size‐structured population related to a depth 
gradient. A slight positive correlation was found between the abundance of juveniles and macroalgal 
dominated habitats, but a negative correlation with epibiotic habitats was of greater importance. 
Findings suggest that juveniles are found in macroalgal dominated habitats due in a large part to 
showing a strong disassociation with other reef building and open habitats. This is supported by pilot 
trapping studies conducted by the DPIRD which suggest that smaller individuals are predominantly 
found in low variability macroalgal habitat where no reef or open areas exist (Wakefield pers. obs.). 
Other lethrinid species have also been shown to associate with macroalgal habitat as juveniles 
before migrating to open, low relief, reef habitats as they mature (Davies 1995; Kimirei et al. 2011). 
It appears that a similar migration may occur in L. punctulatus. With individuals of the 50‐125 and 
125‐200 mm size classes found at similar depths, while 200‐275 mm individuals are found across a 
range of depths and average at medium depths, and the largest individuals mainly found at greater 
depths and with a stronger correlation with reef building habitat. 

Macroalgal habitats have been shown to have important associations with juveniles in many 
lethrinid species (Kimirei et al. 2011; Evans et al. 2014). The current study suggests some limited 
importance of macroalgal habitats and demonstrates a strong dissociation between juveniles of L. 
punctulatus and complex coral and sponge habitats. Coral reefs and other complex marine habitats 
are often well represented in protected areas while other important habitats, such as macroalgal 
beds, are often overlooked (McNeill 1994). In this study we found clear correlation for juveniles of L. 
punctulatus away from some of these more traditionally protected habitats. With ongoing efforts to 
create marine sanctuary areas within the Dampier Archipelago, it would seem prudent to include 
examples of low variability low complexity habitats alongside more complex reef habitats. This 
would provide protection for habitats that have been found to be important for juveniles of 
commercially important species, protecting them from the effects of fishing and rapid coastal 
development in the region, and could ensure continued replenishment of fish stocks (Harrison et al. 
2012).  

Overall, abundance and biomass data for L. punctulatus were not capable of providing a clear picture 
of ontogenetic change in habitat use. While juveniles show a disassociation with more open habitats, 
the overall abundance of L. punctulatus was best predicted by associations with mid‐ to low‐level 
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relief and by increasing levels of black and octocorals. Only the smallest size class of L. punctulatus 
showed a strong relationship between octocorals and this relationship was a negative one. With 
juveniles showing preferences for shallow, well sheltered habitats, the sparse more open habitat 
provided by soft corals is unlikely to provide the necessary ontogenetic niches for smaller individuals 
to exploit. While adults do not show the same habitat associations as smaller individuals, they do 
show some preference for mid‐ to low‐level relief habitats at the largest size class. Here abundance 
peaks in habitats of mid level variability with some relief features amongst mostly flat substrate that 
was more open than habitats preferred by juveniles. These habitats likely provide less refuge from 
predators but also an abundance of prey items (Almany 2004). The overall dispersal of most 
lethrinids (Kimirei et al. 2013) and L. punctulatus is likely limited at different sizes by the ability to 
find plentiful food sources whilst also minimising predation risks. This study reports evidence of an 
ontogenetic shift across depth and habitat gradients with smaller, juvenile individuals limited to 
shallow, sheltered habitats and shifting to more varied, open and deeper habitats as they mature. 
This results in a size‐structured population with juveniles limited to shallow unfished waters and the 
largest adults to greater depths where commercial fishing occurs. 

Studies showing the ontogenetic effect of depth on the size distribution of fish are common across 
the globe (e.g. Bell 1983; Newman et al. 1997) however the majority are limited in their ability to 
record continuous change using a standardised method. This study is unique in its use of a 
standardised continuous sampling method across a depth gradient, this gives a greater level of detail 
on the variability of habitat and depth associations in our indicator species. This study is also unique 
in its use of accurate length measurements obtained using stereo‐BRUV to sample ontogenetic shifts 
across depth and habitat gradients, opening the door for further ontogenetic studies in this fashion. 
Ontogenetic studies in the Pilbara region are limited and there have been no studies of this type 
looking at L. punctulatus. This study is the first to obtain detailed length information across a 
continuous depth gradient in the region and in utilising small scale habitat variables. The use of a 
continuous design likely provides a more powerful test of depth (Somerfield et al. 2002) but limits 
the conclusions that can be drawn from this study due to the lack of a random factor at the site or 
location level. However, conducting future comparisons at multiple locations over a similar depth 
gradient would provide a further test of the generality of the findings (Beck 1997). The logical next 
step in investigating the spatial distribution of these species is to compare similar continuous 
transects in other comparable locations within the Pilbara region. This could prove the significance 
of these results and provide excellent models for the ontogenetic shift of L. punctulatus to be 
utilised in fisheries and conservation management of the Pilbara region. There are also opportunities 
for comparative studies with areas of high coastal development to investigate the effects of coastal 
construction and dredging on the size‐distribution of these species. 

This study found evidence of a spatially distinct size structure in L. punctulatus, and helps to validate 
current fisheries legislation limiting the depth at which the Pilbara Trawl and Trap Fisheries operate. 
Management of these fisheries was designed to reduce the risk of negatively influencing the 
recruitment of targeted fish species including L. punctulatus. Juveniles of this species were found to 
be correlated with macroalgal habitats, however the negative effect of coraline and variable habitat 
on the distribution of juveniles was more powerful. This suggests that the preservation of shallow, 
low variance habitat, including macroalgal dominated habitats through fisheries and conservation 
management, are a priority for the continued protection of nursery grounds for L. punctulatus. 
Continued exclusion of fisheries from shallow waters in the region will ensure that juvenile 
populations of the endemic indicator species L. punctulatus remain relatively undisturbed by fishing 
as well as conserving and maintaining recruitment of larger individuals into the adult population and 
active fishery zones.  
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11. Habitat dependencies 

11.1 Distribution, abundance, diversity and habitat associations of 
fishes across a bioregion experiencing rapid coastal 
development 

 

Authors: McLean DL, Langlois TJ, Newman SJ, Holmes TH, Birt MJ, Bornt KR, Bond T, Collins DL, Evans 
SN, Travers MJ, Wakefield CB, Babcock RC, Fisher R. 

Published in Estuarine, Coastal and Shelf Science 178(2016):36‐47. 

 

ABSTRACT 

Knowledge of the factors that influence spatial patterns in fish abundance, distribution and diversity 
are essential for informing fisheries and conservation management. The present study was 
conducted in the nearshore Pilbara bioregion of north‐western Australia where the dynamic marine 
environment is characterised by large embayments, numerous islands and islets, coexisting with 
globally significant petrochemical and mineral industries. Within Western Australia, this nearshore 
bioregion has high biodiversity and is considered to play an essential role in the recruitment of 
species of commercial importance. To better inform future investigations into both ecological 
processes and planning scenarios for management, a rapid assessment of the distribution, 
abundance and associations with nearshore habitats of fishes across the region was conducted. 
Baited remote underwater stereo‐video systems (stereo‐BRUVs) were used to simultaneously 
sample the fish assemblage and habitat composition. Generalised additive mixed models (GAMMs) 
were used to determine whether the abundance of fishes were related to habitat and a range of 
environmental variables (visibility, depth, distance to 30 m and 200 m depth isobars, boat ramps and 
the nearest large embayment (Exmouth Gulf). A diverse fish assemblage comprising 343 species 
from 58 families was recorded. The abundance and distribution patterns of fishery‐target species 
and of the five most common and abundant species and families were linked positively with areas of 
high relief, hard coral cover, reef and macroalgae and negatively with the distance to the nearest 
oceanic waters (200 m depth isobar). This study provides information that can contribute to future 
marine spatial planning scenarios for management of the Pilbara using a unique, analytical approach 
that has broad application in biogeography. 
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 INTRODUCTION 

Information on relationships between fish and habitats is essential for understanding the processes 
driving patterns of fish diversity and abundance. Habitat type and complexity are important 
determinants of the structure of fish assemblages (Friedlander and Parish 1998; Almany 2004; 
Travers et al. 2006; 2010; 2012; Giakoumi and Kokkoris 2013; Wakefield et al. 2013). Fish 
abundance, diversity and distribution has been shown to be positively correlated with the structural 
complexity of habitats, likely due to the additional refuge from predators and availability of 
resources (e.g. food) that complex habitats offer (Newman and Williams 1996; 2001; Newman et al. 
1997; Friedlander et al. 2003; Willis and Anderson 2003; Wilson et al. 2012). Understanding these 
relationships and natural patterns in fish abundance and diversity enables natural and 
anthropogenic impacts to be assessed. Knowledge of the spatial distribution of habitats and their 
relationship with fish is therefore essential for informing fisheries management and conservation 
(Curley et al. 2002).  

The Pilbara region hosts fish assemblages characterised by high diversity and economically 
important, but low productivity, fisheries (MPRSWG 1994; Fox and Beckley 2005; Molony et al. 2011; 
Newman et al. 2014). In addition, rapid coastal development has been occurring at multiple 
locations throughout the region to support the mineral and petrochemical industries (PDC 2015). 
This development has the potential to directly impact the biodiversity and productivity of vulnerable 
nearshore ecosystems via dredging, construction, pollution, shipping and other indirect pressures 
associated with increased human populations (e.g. fishing) (Pandolfi et al. 2003; Crain et al. 2009; 
Waycott et al. 2009). Management is challenged with finding a balance between the economic 
benefits of non‐renewables, sustainable fisheries development and maintenance of biodiversity and 
ecosystem services. Knowledge of the patterns and processes that support productivity biodiversity 
of these nearshore marine ecosystems is therefore essential for informing management decisions 
(Parsons et al. 2014).  

Nearshore marine habitats in the Pilbara, including macrophyte and sessile invertebrate 
assemblages, are likely to be vulnerable to coastal development pressures, with these habitats 
considered to be essential for the recruitment of important fishery species. In this region, recruits 
and juveniles of important commercial and recreational fishery species are thought to be spatially 
partitioned from adult populations and associated with different habitats (Evans et al. 2014). 
Knowledge of fish‐habitat relationships across the Pilbara is lacking, but is required for the 
identification of priority areas for the recruitment of target fish species, areas of high biodiversity 
and vulnerable habitats. Such information would inform research into how these important areas 
may be affected by ongoing coastal development associated with the petrochemical and mineral 
industries.  

Buoyed by the construction and operation of major coastal development projects in the Pilbara, 
levels of boat‐based recreational activity peaked in 2012/13 (Fletcher and Santoro 2015; Ryan et al. 
2013; 2015). There is a seasonal peak in angling activity during the winter months when local 
populations are inflated by significant numbers of metropolitan and inter‐state tourists in addition to 
the contribution from the workforce associated with construction or operation of major 
developments in the region (Fletcher and Santoro 2015). Owing to the large tidal range in the 
Pilbara, nearshore recreational angling activity is mainly boat based for a variety of finfish species 
including barramundi (Lates calcarifer), mangrove jack (Lutjanus argentimaculatus), trevallies 
(Carangidae) and groupers (Epinephelidae) in nearshore waters. Tropical snappers (Lutjanidae), 
emperors (Lethrinidae), groupers (Epinephelidae), trevallies (Carangidae), tuskfish (Choerodon spp.) 
and mackerels (Scombridae) are also targeted further from shore (Fletcher and Santoro 2015). The 
two main commercial fisheries operating within nearshore Pilbara waters are the Onslow and Nickol 
Bay prawn trawl fisheries that predominantly target banana prawns (Penaeus merguiensis) and the 
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mackerel managed fishery that predominantly targets Spanish mackerel (Scomberomorus 
commerson) (Fletcher and Santoro 2015). Commercial fisheries (fish trap, fish trawl and line) operate 
in continental shelf waters (30‐500 m). 

The current study is the first contribution from a five‐year project aiming to create ecological models 
for use by management agencies assessing the impacts of coastal development associated with 
petrochemical and mineral extraction industries on biodiversity values and fisheries productivity in 
the Pilbara. As part of this integrated study, a novel application of a standardised benthic 
classification system was adopted to simultaneously collect semi‐quantitative measures of habitat 
from an established fish survey method, baited remote underwater stereo‐video (stereo‐BRUV). 
These data were subjected to multivariate analyses to investigate ecological processes underlying 
the distribution, abundance and diversity of fishes along the extensive coastline of the Pilbara 
bioregion through the following hypotheses: (1) The relative abundance and diversity (species 
richness) of fishes are greatest in more structurally complex habitat types such as hard and soft 
corals, (2) The relative abundance and diversity of fishes will be greatest closer to large embayments 
where fish nursery habitats occur, (3) The relative abundance and diversity of fishes will be greatest 
in areas furthest from boat ramp access where fishing pressure may be least. Emphasis will be 
placed on identifying areas of notable abundance and diversity and the species and family groups 
mainly responsible for the observed patterns along the length of the Pilbara coastline. 

  

 METHODS 

Study Site 

This study took place in the western Pilbara region of Western Australia spanning a distance of 
approximately 340 km from the eastern end of the Exmouth Gulf in the south (114° 8' 55.47E, 21° 
55' 19.15S) to the Dampier Archipelago in the north (116° 56' 12.945E, 20° 24' 19.94S; Figure 11.1.1). 
The marine environment is tropical with a component of sub‐tropical species, which are more 
prominent in the assemblage towards higher latitudes (Hutchins 2001).  

 

Figure 11.1.1. Location of 212 stereo‐BRUV deployments conducted in the Pilbara region of north‐western 
Australia. 
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Sampling protocol and equipment 

Surveys were conducted over a 10 day period in May, 2014 using baited remote underwater stereo‐
video systems (stereo‐BRUVs). A total of 212 deployments were conducted in 6‐21 m depth (mean 
9.7 ± 0.1 m) across a range of habitat types, in areas open to recreational and charter fishing. Stereo‐
BRUVs were deployed on reefs or areas in close proximity to reefs with seabed structure present, i.e. 
we attempted to minimise large expanses of sand and as such these habitats are likely 
underrepresented in this study. 

Ten stereo‐BRUVs were used concurrently to maximise sampling efficiency. These systems 
comprised a pair of high definition video cameras, either Canon Legria HFG25 or GoPro Hero3+ 
(silver and black models) set to record at 25 and 60 frames per second, respectively. The cameras 
are inwardly converged at 7º to provide an overlapping field of view and are fixed to a galvanised 
steel bar within a trapezium‐shaped frame (see Langlois et al. 2010; Watson et al. 2010; see Video 
1). Further information on the design configuration and calibration of these stereo‐BRUVs can be 
found in Harvey and Shortis (1996, 1998). To maximise calibration stability, the systems used a 
purpose‐built, dual housing mounted on a base bar with a design that minimises camera movement 
within the housing, and between the cameras.  

Each stereo‐BRUV was baited with approximately ~1 kg of pilchards (Sardinops spp.) contained 
within a plastic‐coated wire mesh basket, attached to a conduit rod and positioned 1.2 m in front of 
the cameras. Bait was crushed to promote dispersal of the flesh and fish oil. Each system was 
deployed by boat and left to film remotely for at least 60 minutes on the seafloor before being 
retrieved and re‐deployed. Neighbouring deployments were separated by at least 400 m to reduce 
the likelihood of fish swimming between stereo‐BRUVs (see Cappo et al. 2004). 

Video Analysis 

FISH ASSEMBLAGES 

All fish were identified to species where possible, however several species could not be reliably or 
consistently identified to species level from video images. These included various species of 
mackerel (herein referred to as Scomberomorus spp.), threadfin bream (Nemipterus spp.), flounder 
(Bothidae spp.), flathead (Platycephalus spp.), whiting (Sillago spp.) and two species of coral trout 
(Plectropomus leopardus, Plectropomus maculatus). The majority of trout species in the Pilbara 
region are likely to be P. maculatus, but P. leopardus also occurs and they cannot consistently be 
differentiated on video. Here, these important target species are considered together as 
Plectropomus spp. When juvenile lethrinids and scarids (individuals <12 cm) could not be identified 
to species level, they were recorded as Lethrinus spp. and Scarus spp. (see Supplementary Material 
Table S11.1.1). 

Stereo‐BRUVs were calibrated using the software CAL and subsequent analysis of videos was 
facilitated through the program EventMeasure (http://www.seagis.com.au). Relative abundance 
counts were obtained as the maximum number of fish belonging to each species, present in the field 
of view of the stereo‐BRUVs at one time (MaxN; Priede et al. 1994; Cappo et al. 2004). Measures of 
species richness were obtained as the total number of species observed on each stereo‐BRUV 
deployment. While the stereo‐configuration of the video systems allowed us to obtain accurate and 
precise measurements of fish length using EventMeasure, this data is not reported here. However, 
the stereo‐enabled capacity to measure distance was used to finalise measures of relative 
abundance by confirming whether each individual comprising MaxN was within our sample 
boundary of 10 m. Data checking and formatting of EventMeasure MaxN outputs were undertaken 
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using scripts provided in Langlois et al. (2015) using the R language for statistical computing (R 
Development Core Team 2015). 

Five target species were selected from the dataset for focussed analysis with these species being the 
most common and/or were of significant importance to recreational and commercial fisheries. The 
selected species were: Choerodon schoenleinii (blackspot tuskfish), Epinephelus multinotatus (rankin 
cod), Lethrinus nebulosus (spangled emperor), Lutjanus carponotatus (stripey snapper) and 
Plectropomus spp. (coral trout). E. multinotatus were not analysed in statistical models, however, 
due to low abundance. In addition, we focussed analyses on the five most commonly observed (% of 
deployments) fish families and on the five most common fish species. 

HABITAT VARIABLES 

Measures of habitat and relief were obtained from the stereo‐video imagery using the software 
program TransectMeasure (http://www.seagis.com.au). This method of analysis used a 5 x 4 grid 
which was overlaid on a high definition image obtained from each stereo‐BRUV deployment. Within 
each grid rectangle, the dominant habitat type was characterised using a novel application of the 
CATAMI classification scheme (Althaus et al. 2013; Harrison et al. 2014; Hill et al. 2014), with some 
modification to simplify naming schemes. This resulted in the selection of eight broad habitat types: 
1) hard corals, 2) macroalgae, 3) reef (boulders or pavement – including those covered in turfing 
algae + hard corals + macroalgae), 4) sand/rubble, 5) seagrass, 6) soft corals, 7) sponges and, 8) 
ascidians. For every deployment we had a list of all habitat types and a corresponding number of 
grid cells in which it was present. For simplicity we refer to the data as ‘percent cover’ for each 
habitat type but effectively it is how often each were encountered. When grid rectangles were 
positioned over open water they were classed as ‘no biota’ and excluded from the overall percent 
cover and final statistical analyses. In cells where biota was present, estimates of relief were also 
obtained and ranked as flat (no relief), low (<1 m), medium (1‐3 m) and high (>3 m) with an average 
and standard deviation calculated for each deployment.  

ENVIRONMENTAL VARIABLES 

The depth (m) and the GPS latitude and longitude position was recorded at the time of each 
deployment. Rather than examining the relationship between latitude and longitude with fish and 
habitats, we used positional measures that we considered were most applicable to the marine 
environment in the western Pilbara region. The first two positional variables were the minimum 
distance of each stereo‐BRUV deployment to the 30 m and 200 m depth isobars. At the northern end 
of the Pilbara the 200 m depth isobar is approximately 160 km offshore and the marine environment 
is quite sheltered from the open ocean, while at the southern end the 200 m depth isobar is 
approximately 15 km offshore and the water is clearer and more readily flushed by oceanic waters. 
The third positional predictor variable included in analyses was ‘distance to the Exmouth Gulf’, a 
large shallow embayment approximately 3000 km2 in area located to the southwest of the Pilbara 
region. This Gulf’s nearshore waters on the eastern and south‐western side are important fish 
nursery areas (MPRSWG 1994) and therefore a potentially important source of juveniles to the 
south‐western Pilbara region. Lastly, the fourth positional predictor variable included was minimum 
distance to the nearest boat ramp. There are six boat ramps between Exmouth Gulf and Dampier in 
the remote Pilbara region. Finally, visibility was recorded as a proxy for turbidity with estimates 
made by the same experienced analyst for every stereo‐BRUV deployment.  

Data analysis 

The influence of habitat and environmental variables on the abundance of fish was investigated 
using generalised additive mixed models (GAMMs; Lin and Zhang 1999).  GAMMs are an extension of 
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generalised additive models (GAMs; Hastie and Tibshirani 1986) which use a sum of smooth 
functions to model covariate effects – as opposed to a linear (or some other parametric) form. This 
allows for more flexible functional dependence of the response variable on the covariates, making 
GAMs (and GAMMs) useful for capturing the shape of a relationship without making prior 
assumptions about its parametric form. To accommodate for overdispersion and correlation in the 
data, which arise in many fields of research (e.g. longitudinal studies, Lin and Zhang 1999), we 
extend the application of this class of models by including replicates as a random effect (Harrison 
2014).   

Model selection was based on Akaike Information Criterion (AIC; Akaike 1973) and AIC weights 
(wAIC; Burnham and Anderson 2002). A full subsets method was used to fit models of all possible 
combinations up to a maximum of three variables – to prevent overfitting. Models containing 
variables with correlations > 0.4 were also excluded from the analysis to eliminate strong colinearity, 
which can cause problems with over‐fitting and make interpretation of statistical results difficult. 
Models with AIC values that differ by less than two units show weak evidence for favouring one over 
the other (Raftery 1995; Burnham and Anderson 2002). The best model was therefore the one with 
the fewest variables (most parsimonious) and was within two AIC units of the lowest AIC value 
(Burnham and Anderson 2002). The wAIC, which represents probabilities or weights of evidence for 
each model, were used to facilitate interpretation of the best models. Relative support for each 
predictor variable was obtained by calculating the summed wAIC across all subsets of models 
containing that variable to obtain its relative importance (Burnham and Anderson 2002). For these 
variable importance metrics to be meaningful, it is necessary to have the same number of models 
containing each variable (Burnham and Anderson 2002). As this was not the case due to removal of 
models with highly collinear predictor variables, we calculated per model averaged variable weights 
(average wAIC) by dividing each weight (wAIC) by the total number of models containing each 
variable or class of variables, respectively. These were then rescaled to between 0 and 1 (with 1 
being the variable with the highest relative weight). To account for the large differences in the 
overall fit of the models, these rescaled variable importance values were multiplied by the R2 value 
of the best model for plotting. This ensured that the overall importance of each variable was 
presented in the context of explanatory power. 

Prior to analyses, three habitat categories (seagrass, sponges, and ascidians) were removed due to 
their limited coverage. A fourth category, sand/rubble, was also excluded due to strong colinearity 
with the category reef. Several variables (depth, soft corals, and hard corals) were log10 (x+1) 
transformed to downplay outlying values and better represent relationships with fish abundance. 
Since GAMMs can account for data that are not normally distributed, models were fitted to 
untransformed fish abundance data using a Poisson distribution but allowing for overdispersion with 
the addition of an observation level random effect. All analyses were performed using the R 
language for statistical computing (R Development Core Team 2015) with the package GAMM4 
version 0.2‐3 for GAMMs (Wood and Scheipl 2015).  

 

 RESULTS 

Patterns in the distribution and abundance of fish 

The 212 stereo‐BRUV deployments analysed from the nearshore Pilbara region yielded at least 
31171 individuals (sum MaxN’s) from 343 species and 58 families (Table S11.1.1). Several protected 
species (Fish Resources Management Regulation 1995) were observed during the study. These 
included four Epinephelus tukula (potato cod; 946 – 1377 mm fork length) on separate deployments  
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Figure 11.1.2. Spatial distribution of the relative abundance of five fishery targeted species and of species richness observed on stereo‐BRUV deployments in the inshore 
Pilbara region of Western Australia. MaxN bubble sizes reflect actual numbers and therefore sizes on the plot may be larger or smaller than those in the legend, 
depending on numbers observed. * Most important variables for explaining the relative abundance of each species/group (see Table 11.1.1). 
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Figure 11.1.3. Spatial distribution of the relative abundance of the five most common fish species observed on stereo‐BRUV deployments in the inshore Pilbara region of 
Western Australia. MaxN bubble sizes reflect actual numbers and therefore sizes on the plot may be larger or smaller than those in the legend, depending on numbers 
observed. * Most important variables for explaining the relative abundance of each species/group (see Table 11.1.1). 
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Figure 11.1.4. Spatial distribution of the relative abundance of the five most common fish families observed on stereo‐BRUV deployments in the inshore Pilbara region 
of Western Australia. MaxN bubble sizes reflect actual numbers and therefore sizes on the plot may be larger or smaller than those in the legend, depending on 
numbers observed. * Most important variables for explaining the relative abundance of each species/group (see Table 11.1.1). 
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at the Muiron Islands, one 1500 mm Epinephelus lanceolatus (Queensland groper) at Legendre 
Island, Dampier and one Pristis zijsron (green sawfish) near Thevenard Island. The sawfish measured 
4345 mm in length from rostra tip to tail fork, with a rostra length of 1390 mm. The five most 
ubiquitous fish species observed were: Scolopsis monogramma (rainbow monocle bream; 67% of 
deployments), Scomberomorus spp. (mackerel; 62%), Choerodon cauteroma (blue‐spotted tuskfish; 
58%), Carangoides fulvoguttatus (gold‐spotted trevally; 56%) and Pentapodus porosus (northwest 
threadfin bream; 51%) (Figure 11.1.3). The most ubiquitous families were: Nemipteridae (threadfin 
bream; 93% of deployments), Labridae (wrasses and tuskfish; 90%), Lethrinidae (emperors; 81%), 
Carangidae (trevallies; 80%) and Epinephelidae (groupers and coral cods; 76%) (Figure 11.1.4). 

Table 11.1.1. Best generalized additive mixed models (GAMMs) for predicting the abundance of fish in the 
Pilbara, i.e. those within two units of the lowest Akaike Information Criterion (AIC) value, which have the 
fewest variables. 

  DEPENDENT VARIABLE  DF  R² AIC BIC WAIC BEST MODEL 

  Total Abundance  10.39  0.43 2487.91 2504.69 0.78 Hard corals, Distance to 30 
m, Distance to Gulf 

  Species Richness  6.53  0.57 1600.45 1617.23 0.99 Hard corals, Reef, Distance 
to 30 m 

Family  Carangidae  –  0 1532.54 1539.19 0.05 Null 

  Epinephelidae 6.72  0.20 977.11 993.89 0.24 Soft corals, Reef, Distance 
to 30 m 

  Labridae (Labrinae)  9.54  0.29 1484.35 1501.13 0.76 Soft corals, Reef, Distance 
to 200 m 

  Lethrinidae  6.17  0.11 1315.33 1328.76 0.08 Reef, Distance to 30 m

  Nemipteridae 8.40  0.17 1311.55 1328.34 0.51 Relief, Macroalgae, 
Distance to 30 m 

Common 

Species 

C. fulvoguttatus  3.70  0.04 836.33 846.40 0.04 Visibility 

  C. cauteroma  5.92  0.24 580.33 593.76 0.12 Distance to 30 m, Distance 
to Gulf 

  P. porosus  9.61  0.20 992.99 1009.78 0.66 Relief, Macroalgae, 
Distance to 30 m  

  S. monogramma  8.61  0.25 582.47 599.26 0.58 Macroalgae, Distance to 
30 m, Distance to Gulf 

  Scomberomorus spp.   3.07  0.16 531.35 541.42 0.06 Reef 

Target 
Species 

C. schoeleinii  2.93  0.07 456.57 466.64 0.04 Macroalgae 

  L. nebulosus  9.29  0.11 642.38 655.81 0.09 Soft corals, Distance to 
200 m 

  L. carponotatus 15.04  0.08 495.01 511.79 0.36 Depth, SD Relief, 
Macroalgae 

  Plectropomus spp.   5.96  0.17 553.03 566.46 0.21 Reef, Distance to 200 m

 

Patterns in the relative abundance of common species, target species and families were remarkably 
similar across the western Pilbara region (Figure 11.1.2‐4). The majority of target species and 
common species peaked in mean relative abundance in the vicinity of the Serrurier, Bessieres and 
Thevenard Islands (C. schoenleinii, E. multinotatus, L. nebulosus, Plectropomus spp.Figure 11.1.2; C. 
fulvoguttatus, P. porosus, S. monogramma, Scomberomorus spp. Figure 11.1.3). This peak in relative 
abundance around these islands was also reflected in species richness data (Figure 11.1.2) and at the 
family level, with the exception of Lethrinidae (Figure 11.1.4). High abundances were also recorded 
in the north between Cape Preston and Dampier. In this location there were high abundances of L. 
carponotatus, Plectropomus spp. (Figure 11.1.2), C. cauteroma and S. monogramma (Figure 11.1.3).   
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Figure 11.1.5. Percent cover of hard corals, soft corals, macroalgae and reef and estimates of relief and SD relief from stereo‐BRUV deployments in the inshore Pilbara 
region of Western Australia. MaxN bubble sizes reflect actual values and therefore sizes on the plot may be larger or smaller than those in the legend, depending on 
values observed. * The key species groups for which these variables were important (see Table 11.1.1). 
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Lethrinids were also particularly abundant between Cape Preston and Dampier, with this pattern not 
driven by L. nebulosus but by other species including L. atkinsoni and L. punctulatus. The fewest 
species, and lowest relative abundance measures of common species, target species and families 
were observed on deployments conducted in the nearshore region between the Mangrove Islands 
and Long Island (Figure 11.1.2‐4). 

Habitat distribution 

The distribution of structurally complex habitats across the western Pilbara matched closely to areas 
of peak abundance for fish (Figure 11.1.5). The percent cover of hard coral was greatest at the 
northern tip of the northwest Cape whilst the percent cover of reef was more uniformly distributed 
across the region (Figure 11.1.5). Soft corals were observed to exhibit higher cover rates at the 
offshore Islands south of and including Thevenard Island and in the Dampier Archipelago, a pattern 
also exhibited by macroalgae (Figure 11.1.5). Percent cover of macroalgae was also high at Islands to 
the north of Thevenard. Deployments conducted between the Mangrove Islands and Long Island 
generally had the lowest relief and percent cover of hard corals, soft corals, macroalgae and reef, 
matching the lowest abundances of common and target fish species. 

Importance of environmental and habitat variables for fish 

The best‐fitted models utilising environmental and habitat variables were generated for species 
richness and the total abundance of fish in the Pilbara (Table 11.1.1). The variable importance plot 
(Figure 6) illustrates the strength of these variables in relation to those obtained in the top models 
for species and families. Positive relationships were obtained between species richness and the 
percent cover of reef and hard coral (Figure 11.1.7). Total abundances of fish were also greater in 
areas of higher hard coral cover (Figure 11.1.7). Species richness tended to decline with increasing 
distance to the 30 m depth isobar and similarly total abundance tended to be greater where the 
distance to the 30 m depth isobar was <100 km. Total abundance was also greatest closest to 
Exmouth Gulf and declined with increasing distance from the Gulf (Figure 11.1.7).  

 

Figure 11.1.6. Relative importance of each explanatory variable in predicting species richness, total 
abundance and the relative abundance of target and common species and families. Each value was 
calculated as the average Akaike weight (wAIC) of all subsets of models containing that variable, which was 
then scaled between 0‐1 and multiplied by the R2 of the best fitted model. 
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Figure 11.1.7. The total residual abundance, species richness and the residual abundance of four fishery targeted species in the Pilbara relative to their most important 
explanatory variables (Table 11.1.1). Models were fitted using GAMMs. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed lines represent ±2 × 
SE of the estimate. 
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Despite similar relative abundance distributions of each of the target species across the Pilbara, a 
variety of different variables were important for these species (Table 11.1.1; Figure 11.1.6). For C. 
schoenleinii the top model included a single variable, macroalgae, but the importance of this variable 
for influencing the relative abundance of this species was weak (Table 11.1.1; Figure 11.1.6), with 
only a slight positive relationship between percent cover of macroalgae and abundance (Figure 
11.1.7). The relative abundance of L. nebulosus declined with the declining cover of soft corals and 
with increasing distance to the 200 m depth isobar (Figure 11.1.7). The top model for L. 
carponotatus was not strong (Table 11.1.1; Figure 11.1.6) but suggested that the percent cover of 
macroalgae, SD relief and depth were each, to a small degree, influencing the abundance of this 
species. L. carponotatus were most abundant where macroalgae cover was either <40% or >80%, 
where SD relief was high (indicating variable relief) and where depths were the shallowest. Of the 
target species, the strongest model was obtained for Plectropomus spp. (Table 11.1.1) with it being 
most abundant in areas with the greatest percent cover of reef (Figure 11.1.2, Figure 11.1.4, Figure 
11.1.7). 

Increasing visibility was weakly related to greater abundances of C. fulvoguttatus (Figure 11.1.8), 
however the model strength was low (Table 11.1.1) and the variable relatively unimportant (Figure 
11.1.6). Distance to the 30 m depth isobar and distance to the Exmouth Gulf were both important 
variables for the relative abundance of C. cauteroma (Table 11.1.1; Figure 11.1.6). This species was 
most abundant at mid‐distances (20‐40 km) from the 30 m depth isobar and increased in abundance 
with increasing distance from the Exmouth Gulf (Figure 11.1.8). Model strength for P. porosus was 
quite high (Table 11.1.1) with the relative abundance of this species having a strong negative 
relationship with relief (Figure 11.1.8). There was also a weak positive relationship between 
abundance and macroalgae cover and a bimodal pattern in abundance with distance to the 30 m 
depth isobar with higher abundances at distances closest to, and farthest away from this depth 
contour. S. monogramma, the most common fish species observed in the Pilbara, like C. cauteroma 
tended to increase in abundance with increasing distance from the Exmouth Gulf (Figure 11.1.8). A 
weak negative relationship was observed with S. monogramma and the cover of macroalgae and 
distance to the 30 m depth isobar. Lastly, the top model for Scomberomorus spp. contained a single 
variable, reef (Table 11.1.1), with the highest cover of reef corresponding to lowest abundances for 
this species (Figure 11.1.8).  

The percent cover of reef was present in most of the top models for families (Table 11.1.1; Figure 
11.1.6). Increasing cover of reef was associated with increasing abundances of Labridae, Lethrinidae 
and Epinephelidae (Figure 11.1.9). Distance to the 30 m depth contour was also an important 
variable in the top models for Lethrinidae, Nemipteridae and Epinephelidae (Table 11.1.1) with each 
group exhibiting a weak negative relationship between abundance and distance to this depth 
contour (Figure 11.1.9). For Labridae, additional important variables included distance to the 200 m 
depth isobar which had a bimodal relationship with abundance (lowest at mid distances), and the 
percent cover of soft corals which had a positive relationship with abundance (Figure 11.1.9). 
Important variables for Nemipteridae mirrored those obtained for the most common species of this 
group, P. porosus. Lastly, in addition to reef and distance to the 30 m depth contour, Epinephelidae 
abundance was greater in areas of high coral cover (Figure 11.1.9).   
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Figure 11.1.8. The residual abundance of the five most common fish species in the Pilbara relative to their most important explanatory variables (Table 11.1.1). Models 
were fitted using GAMMs. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed lines represent ±2 × SE of the estimate. 
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Figure 11.1.9. The residual abundance of the four most common fish families (excluding Carangidae) in the Pilbara relative to their most important explanatory variables 
(Table 11.1.1). Models were fitted using GAMMs. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed lines represent ±2 × SE of the estimate. 
Carangidae is excluded here due to the null model having the best fit.   
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 DISCUSSION 

The diverse ichthyofauna in shallow nearshore waters (i.e. <22 m) of the Pilbara region of northwest 
Australia compares favourably to levels of diversity surveyed in the Kimberley region, approximately 
800 km to the north of Dampier (Cappo et al. 2011). Cappo et al. (2011) conducted 154 BRUV 
deployments in nearshore (<20 m) habitats across ~30 km of coastline, recording 7108 individuals 
from 116 species. This is markedly less than the 31171 individuals from 343 species recorded from 
220 stereo‐BRUV deployments conducted along the ~340 km nearshore stretch between Dampier 
and the Exmouth Gulf (Figure 11.1.1). The disparity is likely primarily due to habitat differences, with 
those sampled in the Kimberley region being more ‘sandy’, with low rugosity and a lack of sub‐tidal 
coral reefs (Cappo et al. 2011). Numbers of individuals and species observed in the present study 
were, however, very similar to those recorded from 1100 BRUV deployments conducted across more 
than 2000 km of lagoonal and inter‐reef waters of the Great Barrier Reef Marine Park of the north‐
east coast of Australia (39,989 individuals from 347 species; Cappo et al. 2007). These results suggest 
that the Pilbara region is similar to other sub‐tropical and tropical regions around Australia, with fish 
assemblages characterised by high levels of diversity. This high diversity is likely to be an ecological 
response to the limited productivity and nutrient deprived marine environments of Western 
Australia (Molony et al. 2011). 

Islands in the south of the Pilbara, including North and South Muiron, Serrurier, Bessieres, 
Thevenard and Airlie Islands (Figure 11.1.1), possessed the most species‐rich assemblages and 
highest relative abundances of fish, including important fishery‐target species and protected species. 
Around these islands, structurally complex reef systems were present with a high coverage of hard 
corals, macroalgae and soft corals. Here, the distance to the 30 m and 200 m depth isobars is at a 
minimum for the region, likely representing increasing exposure to more oceanic water conditions 
compared to areas further north in the Pilbara. A similar finding was reported by Sandin et al. (2008) 
who showed that the diversity of Caribbean reef fish increased with increasing connectivity and 
nearshore productivity and declined with isolation.  In the southern Pilbara, a closer proximity to 
oceanic waters appears to be an important positive driver of high fish diversity (Hutchins et al. 1996; 
Hutchins 2001). 

Whilst coastal coral reefs of the Pilbara are adapted to high levels of natural disturbance (cyclones, 
tidal currents; Gilmour et al. 2006), corals can be vulnerable to additional anthropogenic 
disturbances due to limited demographic and genetic replenishment (Underwood et al. 2013). That 
is, they rely on their own genetic diversity to adapt to environmental change. In this study, strong 
links were identified between coral cover and fish diversity and abundance at the small offshore 
islands in the southern Pilbara. Extreme climatic events such as the heat wave that occurred in 
2010/2011, combined with pressures associated with significant coastal development supporting the 
petrochemical and mineral industries, e.g. increased sedimentation, turbidity, and salinity (Gilmour 
et al. 2006), potentially threaten coral communities, and other sensitive habitats (e.g. benthic 
primary producers), throughout the Pilbara. Across the globe, a range of anthropogenic (e.g. climate 
change, overfishing, habitat destruction and pollution) and natural disturbances act in tandem over 
time to threaten the resilience of habitats and fish communities (Jackson et al. 2001; Bornt et al. 
2015; van der Veer et al. 2015). A meta‐analysis by Wilson et al. (2006) showed strong links between 
fish and corals with coral loss (e.g. severe tropical storms) having a greater impact on fishes than 
coral disturbance (e.g. bleaching). To assist conservation management for the Pilbara, further 
research into the ecological processes supporting these diverse island communities and the threats 
to them is warranted. 
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Bordering the southern Pilbara is Exmouth Gulf, a large, shallow embayment where there is a 
paucity of information on fish assemblages (Figure 11.1.1). A single study, conducted by Hutchins et 
al. (1996) documented the presence of fish species along the eastern margins of the Gulf. Exmouth 
Gulf is a known source of nutrients that support a significant commercial prawn trawl fishery with 
extensive mangroves and seagrass beds (McCook et al. 1995). Like marine embayments elsewhere in 
Western Australia (Wakefield et al. 2011) and in other parts of the world (Berkström et al. 2013), the 
Exmouth Gulf likely provides important nursery habitats for fish. The small offshore islands in the 
south of the Pilbara, in relatively close proximity to the Gulf, were the only locations where juvenile 
(<120 mm) lethrinids and scarids, too small to identify to species (Supplementary Data S‐Table 1) 
were recorded. However, with sampling in shallower depths we would expect to also see juveniles 
where the cover of macroalgae and soft corals was greatest, i.e. between Cape Preston and Dampier 
in the north with such habitats likely important habitats for juvenile fish (Wilson et al. 2010; Evans et 
al. 2014). Exmouth Gulf is likely to be a source of nutrients, from the minimal land run‐off, and a 
potential area of juvenile recruitment due to the shallow macrophyte assemblages (McCook et al. 
1995). Given these factors and the paucity of information on Exmouth Gulf, the influence of this 
significant embayment on the whole Pilbara region requires further investigation.   

It is generally accepted that fish populations around human population centres will be very different 
to those on isolated reefs (Stevenson et al. 2007; Williams et al. 2011; Edgar et al. 2014). Along these 
lines, boat ramp access points within the Pilbara are typically co‐located with major human coastal 
populations and we hypothesised that fish populations furthest from access points would have the 
greatest abundance of target species (see also Langlois et al. 2012). However, the distance to boat 
ramp variable was not present in any of the top models and therefore was not found to have a 
driving influence on the abundance of target fish species. Fish abundance and species richness at the 
islands in the southern Pilbara were greater than those sampled in more remote locations within the 
region with no relationship evident with distance to boat ramps.  

The lowest species richness and relative abundances of key species groups were observed on 
deployments conducted between the Mangrove Islands and Long Island (see Figure 11.1.1). Whilst 
we targeted nearshore reef habitats, in these locations reefs were covered in macroalgae and silty 
sediment with very little hard coral cover. Here, distances to the 30 and 200 m depth isobars are at a 
maximum, likely limiting any oceanic flushing through this nearshore region. These habitat and 
environmental patterns closely match the relative abundances of target and common fish species as 
indicated in the spatial plots (Figure 11.1.2‐4) and residual abundance plots (Figure 11.1.7‐9). This 
distinct mid‐region area was well represented in many of the residual abundance plots and is 
characterised by a bimodal pattern indicating lower abundance and diversity (Figure 11.1.7‐9). 
Coastal habitats inshore of sites sampled in this region are characterised by expansive mangroves 
crossed by tidal creeks and fronted by intertidal mudflats (Heyward et al. 2006; Human and 
McDonald 2009). Sediments are likely transported from these coastal areas to the offshore reefs via 
tidal movements. These nearshore sandy areas in the Pilbara region are notoriously difficult to 
sample using visual techniques due to high turbidity and very limited visibility. As we avoided 
sampling bare sandy habitats, there is an underrepresentation of sand‐affiliated species in our data 
(see Supplementary Data S‐Table 1). For example, Travers et al. (2010, 2012) recorded high 
abundances of Synodontidae (lizardfishes) and Monacanthidae (leatherjackets) in soft sediments in 
the Pilbara, both of which were observed in very low abundances in the current study.  

The nearshore marine environment in the northern Pilbara between Cape Preston and Dampier 
appears to be an important region for coral trout (Plectropomus spp.) and lethrinids ((Figure 11.1.2‐
4). For lethrinids, this reflects greater abundances of particularly the blue‐spotted emperor (L. 
punctulatus, Figure 11.1.2). L. punctulatus, a north‐western Australian endemic species, is perhaps at 
the centre of its distribution here, with adjacent cross‐shelf areas having the highest levels of 
abundance in commercial catches (Newman et al. 2014). This may also explain why the area to the 
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east along the Canning Coast, which lacks these offshore islands and associated habitats, does not 
appear to exhibit similar levels of abundance for this species. It thus appears that this species likely 
exhibits life history partitioning between juveniles and adults, with specific habitat associations for 
juveniles limiting their abundance and distribution along this coastline, despite exhibiting highly 
productive life history characteristics (e.g. early maturation, protracted spawning period, short 
lifespan, Wakefield pers. comm.). This situation may also apply to other species with limited 
distributions (i.e. endemics). Further investigation of the role of these nearshore habitats for juvenile 
emperor and their links with offshore commercial fisheries in the region is required.  

This study is the first example where a standardised habitat classification scheme (CATAMI, Althaus 
et al. 2013) has been applied to rapidly quantify habitat cover and relief derived from forward facing 
stereo‐BRUVs. Classification of imagery from stereo‐BRUVs has previously been demonstrated to be 
an adequate proxy for hydro‐acoustic derived habitat maps for predicting fish habitat suitability 
(Monk et al. 2011). Here, the simultaneous video sampling of fish and habitats has provided a useful 
benchmark of the abundance and distribution of fish and fish‐habitat relationships across the 
nearshore Pilbara region of north‐western Australia. While the use of bait enables an enhanced 
survey of a greater abundance and diversity of fish species, the attraction of fish from surrounding 
areas may limit inferences about fish‐habitat relationships, particularly where habitats are patchily 
distributed. This study also harnesses modern statistical methods to examine the functional trend 
between variables and a broad range of predictors, assessing whether a trend is evident and if so, 
what is the form or shape (linear or nonlinear). By combining the use of a standardised habitat 
classification schemes with GAMMs and full‐subsets analyses, a powerful analytical approach for 
gathering knowledge has been developed that has broad application in biogeography.  
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 SUPPLEMENTARY MATERIAL 

Table S11.1.1 Total number and commonality of all fish species (alphabetical by family then genus) observed 
on stereo‐BRUV deployments in the nearshore Pilbara region of northwest Western Australia.  

FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

Acanthuridae  Acanthurus dussumieri  184  14.62 

 Acanthurus grammoptilus  397  39.62 

 Acanthurus mata  116  6.13 

 Acanthurus nigricans  8  1.89 

 Acanthurus nigricauda  9  1.89 

 Acanthurus olivaceus  43  9.91 

 Acanthurus triostegus  5  0.94 

 Ctenochaetus striatus  44  10.38 

 Naso annulatus  127  15.09 

 Naso brevirostris  31  6.6 

 Naso fageni  24  3.3 

 Naso hexacanthus  4  1.42 

 Naso lituratus  7  1.89 

 Naso unicornis  49  6.6 

 Naso vlamingii  2  0.94 

 Zebrasoma scopas  5  2.36 

Apogonidae  Apogon doederleini  3  0.94 

  Apogon semiornatus  1  0.47 

  Ostorhinchus cavitiensis  11  0.47 

  Ostorhinchus monospilus  107  1.42 

Aulostomidae  Aulostomus chinensis  9  4.25 

Balistidae  Abalistes stellatus  55  17.92 

  Balistoides viridescens  2  0.47 

  Melichthys vidua  7  2.36 

  Pseudobalistes flavimarginatus  1  0.47 

  Pseudobalistes fuscus  24  11.32 

  Sufflamen chrysopterum  83  24.06 

  Sufflamen fraenatum  64  21.7 

Blenniidae  Aspidontus dussumieri  3  1.42 

  Cirripectes filamentosus  3  1.42 

  Ecsenius bicolor  21  8.02 

  Ecsenius lineatus  4  0.94 

  Meiacanthus grammistes  2  0.94 

  Meiacanthus luteus  7  2.36 

  Plagiotremus rhinorhynchos  60  21.7 

  Plagiotremus tapeinosoma  3  1.42 

Bothidae  Bothidae spp.  3  0.94 

Caesionidae  Caesio caerulaurea  275  2.83 

  Caesio cuning  646  15.57 

  Caesio teres  49  3.77 

  Pterocaesio digramma  2467  17.45 

  Pterocaesio tile  283  3.77 

Carangidae  Alepes vari  296  8.49 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Atule mate  370  16.04 

  Carangoides caeruleopinnatus  4  0.94 

  Carangoides ferdau  7  1.42 

  Carangoides fulvoguttatus  509  55.66 

  Carangoides gymnostethus  508  16.51 

  Carangoides hedlandensis  5  2.36 

  Carangoides orthogrammus  1  0.47 

  Caranx ignobilis  26  3.77 

  Caranx papuensis  66  4.25 

  Elagatis bipinnulata  6  0.94 

  Gnathanodon speciosus  608  36.79 

  Scomberoides commersonnianus  10  3.3 

  Scomberoides lysan  19  3.3 

  Selaroides leptolepis  1038  12.74 

  Seriolina nigrofasciata  2  0.94 

  Trachinotus blochii  5  0.47 

  Ulua mentalis  2  0.47 

Carcharhinidae  Carcharhinus amblyrhynchos  41  17.45 

  Carcharhinus amboinensis  2  0.94 

  Carcharhinus limbatus  10  4.72 

  Carcharhinus melanopterus  27  12.26 

  Carcharhinus tilstoni  1  0.47 

  Galeocerdo cuvier  20  8.96 

  Loxodon macrorhinus  2  0.94 

  Negaprion acutidens  7  3.3 

  Triaenodon obesus  19  8.49 

Chaetodontidae  Chaetodon adiergastos  2  0.47 

  Chaetodon assarius  30  4.72 

  Chaetodon aureofasciatus  91  21.7 

  Chaetodon auriga  35  9.43 

  Chaetodon citrinellus  10  3.3 

  Chaetodon kleinii  11  3.3 

  Chaetodon lineolatus  22  4.25 

  Chaetodon lunula  24  6.6 

  Chaetodon lunulatus  4  0.94 

  Chaetodon meyeri  2  0.47 

  Chaetodon plebeius  28  7.55 

  Chaetodon punctatofasciatus  1  0.47 

  Chaetodon speculum  6  1.42 

  Chaetodon trifascialis  10  3.77 

  Chaetodon unimaculatus  15  2.83 

  Chelmon marginalis  142  36.79 

  Coradion chrysozonus  15  4.72 

  Forcipiger flavissimus  10  2.36 

  Heniochus acuminatus  57  15.09 

  Heniochus singularius  2  0.47 

  Parachaetodon ocellatus  30  7.08 

Cirrhitidae  Cirrhitichthys oxycephalus  1  0.47 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Paracirrhites forsteri  4  1.89 

Clupeidae  Herklotsichthys spp.  4072  5.66 

  Spratelloides gracilis  2  0.47 

Dasyatidae  Neotrygon kuhlii  8  3.3 

  Taeniurops meyeni  6  2.83 

Diodontidae  Diodon hystrix  8  3.77 

Echeneidae  Echeneis naucrates  137  34.91 

Elopidae  Elops hawaiensis  42  13.21 

Ephippidae  Platax batavianus  28  6.6 

  Platax orbicularis  3  1.42 

  Platax teira  9  2.83 

  Zabidius novemaculeatus  25  1.42 

Epinephelidae  Cephalopholis argus  14  4.72 

  Cephalopholis boenak  15  6.13 

  Cephalopholis microprion  1  0.47 

  Cephalopholis miniata  10  3.77 

  Chromileptes altivelis  3  0.94 

  Diploprion bifasciatum  17  4.25 

  Epinephelus bilobatus  224  47.17 

  Epinephelus coioides  8  3.77 

  Epinephelus corallicola  1  0.47 

  Epinephelus fasciatus  88  22.64 

  Epinephelus fuscoguttatus  3  1.42 

  Epinephelus lanceolatusP  1  0.47 

  Epinephelus maculatus  1  0.47 

  Epinephelus malabaricus  13  5.66 

  Epinephelus multinotatus  14  4.72 

  Epinephelus polyphekadion  3  1.42 

  Epinephelus quoyanus  14  3.3 

  Epinephelus rivulatus  117  19.81 

  Epinephelus tauvina  2  0.94 

  Epinephelus tukulaP  4  0.94 

  Plectropomus spp.  203  48.58 

  Variola louti  1  0.47 

Fistulariidae  Fistularia commersonii  35  8.96 

Ginglymostomatidae  Nebrius ferrugineus  15  6.13 

Glaucosomatidae  Glaucosoma magnificum  52  1.42 

Haemulidae  Diagramma labiosum  59  18.87 

  Plectorhinchus flavomaculatus  1  0.47 

  Plectorhinchus gibbosus  8  2.36 

  Plectorhinchus multivittatus  1  0.47 

  Plectorhinchus picus  4  1.42 

  Plectorhinchus polytaenia  2  0.94 

Hemiscylliidae  Chiloscyllium punctatum  6  2.83 

Holocentridae  Myripristis kuntee  1  0.47 

  Sargocentron rubrum  1  0.47 

Kyphosidae  Kyphosus vaigiensis  120  4.25 

Labridae (Labrinae)  Anampses caeruleopunctatus  2  0.94 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Anampses lennardi  51  11.32 

  Anampses melanurus  10  2.36 

  Anampses meleagrides  2  0.94 

  Bodianus axillaris  16  4.72 

  Bodianus bilunulatus  45  15.57 

  Cheilinus chlorourus  26  11.32 

  Cheilinus oxycephalus  2  0.94 

  Cheilinus trilobatus  9  3.3 

  Cheilio inermis  146  11.79 

  Choerodon cauteroma  234  57.55 

  Choerodon cephalotes  14  5.19 

  Choerodon cyanodus  212  50.47 

  Choerodon schoenleinii  139  46.7 

  Choerodon vitta  46  13.21 

  Cirrhilabrus temminckii  54  6.13 

  Coris aygula  28  10.38 

  Coris caudimacula  328  31.13 

  Coris gaimard  1  0.47 

  Coris pictoides  29  8.49 

  Cymolutes torquatus  3  0.47 

  Epibulus insidiator  2  0.94 

  Gomphosus varius  6  2.36 

  Halichoeres biocellatus  9  3.3 

  Halichoeres chloropterus  2  0.47 

  Halichoeres hortulanus  7  2.36 

  Halichoeres marginatus  4  1.42 

  Halichoeres melanochir  84  20.75 

  Halichoeres nebulosus  223  33.02 

  Hemigymnus fasciatus  15  7.08 

  Hemigymnus melapterus  20  7.55 

  Hologymnosus annulatus  44  13.68 

  Hologymnosus doliatus  4  1.89 

  Iniistius pavo  21  1.42 

  Labroides bicolor  4  1.42 

  Labroides dimidiatus  212  47.64 

  Leptojulis cyanopleura  651  23.11 

  Macropharyngodon negrosensis  18  5.66 

  Novaculichthys taeniourus  5  1.42 

  Oxycheilinus bimaculatus  5  1.42 

  Oxycheilinus orientalis  2  0.94 

  Oxycheilinus unifasciatus  2  0.94 

  Pseudocheilinus evanidus  10  2.36 

  Pseudodax moluccanus  2  0.94 

  Pteragogus cryptus  2  0.47 

  Pteragogus enneacanthus  1  0.47 

  Stethojulis bandanensis  41  12.26 

  Stethojulis interrupta  15  4.25 

  Thalassoma amblycephalum  47  6.13 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Thalassoma hardwicke  1  0.47 

  Thalassoma jansenii  1  0.47 

  Thalassoma lunare  583  41.04 

  Thalassoma lutescens  125  16.51 

Labridae (Scarinae)  Calotomus carolinus  3  0.94 

  Chlorurus bleekeri  2  0.47 

  Chlorurus microrhinos  8  3.3 

  Chlorurus rhakoura  14  2.83 

  Chlorurus sordidus  11  4.25 

  Hipposcarus longiceps  2  0.94 

  Leptoscarus vaigiensis  5  0.47 

  Scarus chameleon  51  9.91 

  Scarus frenatus  2  0.94 

  Scarus ghobban  213  38.21 

  Scarus globiceps  4  1.42 

  Scarus niger  1  0.47 

  Scarus prasiognathos  8  3.3 

  Scarus psittacus  8  0.47 

  Scarus rivulatus  44  9.91 

  Scarus rubroviolaceus  28  5.19 

  Scarus schlegeli  27  5.19 

  Scarus sp3*1  125  25.94 

  Scarus spp.*2  5  1.42 

  Scarus tricolor  2  0.94 

Lethrinidae  Gymnocranius grandoculis  19  4.72 

  Lethrinus atkinsoni  393  32.08 

  Lethrinus genivittatus  77  8.96 

  Lethrinus laticaudis  139  31.13 

  Lethrinus lentjan  46  7.55 

  Lethrinus microdon/olivaceus  118  17.45 

  Lethrinus miniatus  60  4.72 

  Lethrinus nebulosus  351  41.98 

  Lethrinus punctulatus  345  14.62 

  Lethrinus ravus  52  6.13 

  Lethrinus rubrioperculatus  28  3.77 

  Lethrinus spp.*2  4  1.42 

  Lethrinus variegatus  129  5.66 

Lutjanidae  Aprion virescens  35  9.91 

  Lutjanus argentimaculatus  4  1.42 

  Lutjanus bohar  9  2.36 

  Lutjanus carponotatus  269  35.38 

  Lutjanus fulviflamma  30  3.77 

  Lutjanus gibbus  1  0.47 

  Lutjanus kasmira  6  0.47 

  Lutjanus lemniscatus  194  36.32 

  Lutjanus quinquelineatus  76  2.83 

  Lutjanus rivulatus  1  0.47 

  Lutjanus russellii  32  4.72 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Lutjanus sebae  4  1.89 

  Lutjanus vitta  114  4.25 

  Symphorus nematophorus  81  30.19 

Microdesmidae  Ptereleotris evides  38  2.83 

  Ptereleotris microlepis  130  3.3 

  Ptereleotris monoptera  220  3.3 

Monacanthidae  Aluterus scriptus  2  0.94 

  Cantherhines dumerilii  5  2.36 

  Cantherhines fronticinctus  3  1.42 

  Cantherhines pardalis  11  4.72 

  Paramonacanthus choirocephalus  22  4.25 

  Pseudomonacanthus peroni  1  0.47 

Mullidae  Parupeneus barberinoides  174  18.87 

  Parupeneus barberinus  1  0.47 

  Parupeneus cyclostomus  52  8.49 

  Parupeneus heptacanthus  33  8.02 

  Parupeneus indicus  191  43.4 

  Parupeneus multifasciatus  41  10.85 

  Parupeneus pleurostigma  30  9.43 

  Parupeneus spilurus  67  8.02 

  Upeneus tragula  87  10.85 

Muraenidae  Gymnothorax eurostus  1  0.47 

  Gymnothorax flavimarginatus  3  0.94 

  Gymnothorax javanicus  2  0.94 

  Gymnothorax thrysoideus  8  3.77 

  Gymnothorax undulatus  19  8.49 

Nemipteridae  Nemipterus spp.  16  2.83 

  Pentapodus emeryii  300  50 

  Pentapodus porosus  1058  51.42 

  Pentapodus vitta  83  6.6 

  Scolopsis bilineata  27  10.38 

  Scolopsis monogramma  246  66.98 

  Scolopsis xenochrous  4  1.42 

Ostraciidae  Ostracion cubicus  7  3.3 

  Ostracion meleagris  1  0.47 

Pinguipedidae  Parapercis clathrata  20  8.02 

  Parapercis nebulosa  9  3.77 

  Parapercis snyderi  1  0.47 

  Parapercis xanthozona  1  0.47 

Platycephalidae  Platycephalus spp.  3  1.42 

Plotosidae  Paraplotosus butleri  5  1.89 

Pomacanthidae  Centropyge tibicen  9  2.83 

  Chaetodontoplus duboulayi  115  37.26 

  Chaetodontoplus personifer  13  5.19 

  Pomacanthus imperator  16  6.13 

  Pomacanthus semicirculatus  74  24.53 

  Pomacanthus sexstriatus  96  27.36 

  Abudefduf bengalensis  131  16.98 
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FAMILY  TAXA  SUM MAXN  % DEPLOYMENTS 

  Abudefduf sexfasciatus  40  1.42 

  Amphiprion clarkii  5  0.94 

  Chromis cinerascens  6  0.94 

  Chromis fumea  273  10.85 

  Chromis margaritifer  11  0.94 

  Chromis viridis  12  0.47 

  Chromis weberi  261  8.02 

  Dascyllus reticulatus  20  1.42 

  Dascyllus trimaculatus  23  3.77 

  Neoglyphidodon melas  3  1.42 

  Neopomacentrus azysron  44  3.77 

  Neopomacentrus cyanomos  68  2.83 

  Neopomacentrus filamentosus  99  12.74 

  Plectroglyphidodon johnstonianus  2  0.94 

  Plectroglyphidodon lacrymatus  12  2.83 

  Pomacentrus coelestis  3610  39.62 

  Pomacentrus limosus  28  2.36 

  Pomacentrus milleri  72  11.32 

  Pomacentrus moluccensis  2  0.94 

  Pomacentrus nagasakiensis  358  24.53 

  Pomacentrus nigromanus  2  0.94 

  Pomacentrus vaiuli  17  3.77 

  Stegastes obreptus  15  6.6 

Priacanthidae  Priacanthus blochii  1  0.47 

  Priacanthus hamrur  4  0.94 

Pristidae  Pristis zijsronP  1  0.47 

Pseudochromidae  Labracinus lineatus  5  2.36 

  Pseudochromis fuscus  9  4.25 

Pteroidae  Pterois volitans  1  0.47 

Rachycentridae  Rachycentron canadum  14  4.72 

Rhinidae  Rhina ancylostoma  2  0.94 

Rhynchobatidae  Rhynchobatus australiae  4  1.89 

Scombridae  Cybiosarda elegans  1  0.47 

  Rastrelliger kanagurta  3  0.47 

  Sarda orientalis  17  0.47 

  Scomberomorus spp.  205  62.26 

Scyliorhinidae  Atelomycterus macleayi  1  0.47 

Serranidae  Pseudanthias bicolor  1  0.47 

Siganidae  Siganus argenteus  63  4.72 

  Siganus doliatus  115  20.28 

  Siganus fuscescens  633  25.94 

  Siganus lineatus  8  0.94 

  Siganus punctatissimus  4  0.94 

  Siganus punctatus  19  4.25 

  Siganus trispilos  4  1.42 

Sillaginidae  Sillago spp.  7  1.89 

Sphyraenidae  Sphyraena barracuda  2  0.94 

  Sphyraena jello  30  6.6 
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  Sphyraena obtusata  18  1.89 

  Sphyraena qenie  19  0.94 

Sphyrnidae  Sphyrna lewini  1  0.47 

  Sphyrna mokarran  2  0.94 

Stegostomatidae  Stegostoma fasciatum  2  0.94 

Synodontidae  Trachinocephalus myops  13  4.72 

Tetraodontidae  Arothron hispidus  2  0.94 

  Canthigaster coronata  7  2.36 

  Feroxodon multistriatus  1  0.47 

  Lagocephalus sceleratus  1  0.47 

  Torquigener pallimaculatus  15  2.83 

Zanclidae  Zanclus cornutus  19  7.08 

*1 = Likely to be formally recognised as Scarus hutchinsi and is distinct from S. ghobban. 
*2 = Unidentified juveniles (< 120 mm) 
*P = Protected under Fish Resources Management Regulations 1995   
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11.2 Can diver operated stereo‐video surveys for fish be used to 
collect meaningful data on benthic coral reef communities? 

 

Authors: Bennett K, Wilson S, Shedrawi G, McLean D, Langlois T. 

Published in Limnology and Oceanography: Methods 14(2016):874‐885. 

 

ABSTRACT 

Information for monitoring marine communities is increasingly collected using digital imagery and 
there is a need to understand how data collected using different methods compare. This study 
investigated the comparability of benthic data collected by downward facing diver operated stereo‐
video (DOV) with a forward facing stereo‐DOV typically used in fish surveys. Data sets were collected 
by both methods from the same transect along which the benthos visible in each method was 
identified by taxonomy, growth form or substratum class. Analyses indicated that 77% of taxa were 
identified by both methods however, forward facing‐DOV recorded 35 genera and downward‐DOV 
43 genera and there were significant (p<0.05) differences in the percent cover of dominant benthic 
categories. The forward facing stereo‐DOV detected significantly more vertically erect coral (~10%), 
specifically branching genera Acropora, Echinopora and Porites, and canopy forming algae, 
Sargassum spp., but proportionally less turf algae (~20%) than the downward facing video. Cost‐
benefit optimisation indicated that the forward facing video was more cost‐effective at detecting 
broad scale change in coral, but less effective at detecting change in non‐canopy forming algae 
compared to the downward video. Despite differences in detection of coral and algae, Deming 
regression analyses detected significant relationships between the percentages of common benthos 
recorded by both methods, enabling direct comparison between the data collected by each method 
at a broad scale level. Stereo‐DOV surveys for fish can also be considered for the description of reef 
benthos that captures key elements of structural complexity, but not necessarily suitable for 
taxonomic benthic monitoring. 
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 INTRODUCTION 

Coral reefs are facing increasing levels of local and global pressures and it is imperative that effective 
monitoring programs are is in place to assess the ongoing condition of benthos and associated 
assemblages (Sweatman et al. 2001; Fisher et al. 2008; Houk and Van Woesik 2013). There is 
scientific consensus that we are experiencing a drastic global decline in total coral cover due to both 
natural and anthropogenic stresses (Gardner et al. 2003; Graham et al. 2008; De’ath et al. 2012), 
which has flow on effects for ecosystem services (Pratchett et al. 2014). As coral cover continues to 
fall, reliable monitoring data becomes a priority to inform effective management decisions that can 
prevent a further decline and encourage recovery of coral reefs (Aronson et al. 1994; Houk and Van 
Woesik 2006; Mantelatto et al. 2013). Yet, coral cover as a criterion alone may be ineffective for 
guiding management protocols (McClanahan et al. 2011), as future monitoring programs need to 
consider the overall composition and structure of benthic assemblages and the processes that drive 
changes in these communities (Hughes et al. 2010).   

Deciding upon the most appropriate way to assess change in benthic communities should be based 
primarily on the type of information required, the repeatability of the method and the level of 
precision (Dumas et al. 2009; Tyne et al. 2010; Mantelatto et al. 2013). Choice of method is typically 
constrained by field and analysis time, human expertise and available budget. Hence, compromises 
must be made between data completeness and cost efficiency (Brown et al. 2004; Hill and Wilkinson 
2004).   

Throughout long‐term monitoring programs it is inevitable that there will be technological 
advancements, fluctuations in research funding and availability of human resources (Dollar and Grigg 
2004; Ramos et al. 2010). This can result in time series data that is collected by different techniques, 
which may confound biological interpretation of community structure. Precursor method 
comparison studies are central to understanding method performance and the comparability of data 
collected (Fairweather 1991). This ensures that trends detected are attributed to actual changes, 
rather than differences in the ability of methods to quantify different aspects of the benthos 
(Connell et al. 1998; Nadon and Stirling 2006; Ramos et al. 2010; Tyne et al. 2010). However, the 
most common outcome of method comparison studies is that no single method is capable of 
detecting every aspect of change (Brown et al. 2004; Houk and Woesik 2006), hence there is a need 
to test not only for data comparability, but to determine if data collected by several methods can be 
combined to provide a more comprehensive and advanced understanding of the marine ecosystem 
(Cheal and Thompson 1997).  

Benthic imagery collected by video or photographic surveys has been used extensively for long‐term 
monitoring, as it is a rapid and cost‐efficient technique for collecting field data (Aronson et al. 1994; 
Carleton and Done 1995; Jokiel et al. 2005; Scopélitis et al. 2010). The initial costs associated with 
video techniques are often expensive and may inhibit more widespread use of this technique. The 
costs may be offset by a reduction in field time, observer bias and providing a permanent visual 
record which allows archived images to be revisited, resampled and contrasted directly against time 
series data for the detection of spatial and temporal variability (Segal and Castro 2001; Miller et al. 
2003; Lam et al. 2006; Lirman et al. 2007; Dumas et al. 2009; Burgess et al. 2010). Moreover, 
reduced costs of cameras and monitoring procedures are making the use of video techniques more 
accessible, particularly to researches in developing nations. However, digital imagery techniques are 
restricted by image quality and issues of water clarity and turbidity which may prevent the detection 
of obscured or cryptic taxa (Hill and Wilkinson 2004; Leujak and Ormond 2007; Turner et al. 2015). 
To overcome these limitations, many studies assessing change in benthic communities have utilised 
a range of spatio‐temporal data from multiple studies and monitoring programs (Brown et al. 2004; 
Jokiel et al. 2005; Speed et al. 2013). However, to maximise spatio‐temporal replication in benthic 
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community assessments that utilise data from various techniques, it is paramount to understand 
their relationships using empirical data from direct comparisons. 

Underwater video techniques have also been used for the assessment of shallow water fish 
assemblages (Harvey and Shortis 1996; Watson et al. 2005; Shortis et al. 2009; Holmes et al. 2013; 
Mallet and Pelletier 2014; Wartenberg and Booth 2014). Forward facing diver operated stereo‐video 
(stereo‐DOV)  has been used widely to detect spatial and temporal changes within reef fish 
communities due to its ability to precisely estimate fish lengths and provide a permanent record for 
scrutiny (Harvey and Shortis 1996; Watson et al. 2010; Shedrawi et al. 2014). Benthic monitoring 
through underwater video techniques operate on the same principle however, in benthic surveys 
the camera is held facing directly downward perpendicular to the substrate, while in fish surveys the 
camera’s field of view is directed forwards, just above the substrate towards the horizon (Lam et al. 
2006; Watson et al. 2010). Forward facing stereo‐DOV have been used to assess benthic habitat 
(Shedrawi et al. 2014), although it is unclear how benthic data collected using a forward facing 
method relates to data collected using a downward facing camera.  

This study assesses the comparability of benthic community composition data collected by the two 
stereo‐DOV methods, with the aim of providing a cost effective monitoring option for both fish and 
benthic communities. The study examines how the two methods differ in their estimates of different 
habitat components, cost effectiveness and comparability. Our results will determine which method 
is better suited to answering specific marine monitoring questions, from broad scale structural 
changes to changes in biotic cover and composition and how data collected for different purposes 
can be used in meta‐analysis to provide a more comprehensive assessment of coral reef 
assemblages. 

 

 METHODS 

Study location 

This study was conducted on the tropical coral reefs of the Montebello and Barrow Islands Marine 
Park situated in the Pilbara offshore waters off the north‐west coast of Western Australia (20˚27’S) 
Seven sites were surveyed during 22‐26th April 2010, using both downward facing and forward facing 
stereo‐DOV Twelve 25 m long transects were conducted at each site with an average survey depth 
of 5 m. 

Sample collection  

Field operation of the two camera methods was conducted by trained personnel in accordance with 
the standardised approach of the West Australian Department of Biodiversity, Conservation and 
Attractions (DBCA) (Langlois et al. 2010; Turner et al. 2015). At each site, the forward facing stereo‐
DOV operator swum the transect, laying out a line of biodegradable cotton string for the downward 
facing stereo‐DOV operator, who followed directly behind. The start of one transect was separated 
from the end of the preceding transect by a gap of at least 10 m and transects were arranged in a 
haphazard manner. Both Self‐contained Underwater Breathing Apparatus (SCUBA) divers swam at a 
constant slow speed of ~0.1 ms‐1, holding the camera units 1 m above the substrate. 

Forward facing stereo‐DOV 

The forward facing stereo‐DOV unit (here after termed forward‐DOV) consisted of two high‐
definition Canon HG21 digital video cameras contained in underwater housings. The cameras were 
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fixed in a stereo configuration on a neutrally buoyant metal bar 70 cm apart, pointing inwardly at an 
angle of 8˚ (Harvey and Shortis 1996, 1998). This is typical of the camera configuration used for 
monitoring fish communities (Langlois et al. 2010; Watson et al. 2010; Holmes et al. 2013). A diode 
positioned 80 cm in front of the camera unit was within the field of view of both cameras to aid 
frame synchronisation during image analysis. During filming, the forward‐DOV was held 
approximately 1 m above the substrate and angled forward as conducted in Langlois et al. (2010). 

Downward facing stereo‐DOV 

The downward facing stereo‐video system (here after termed downward‐DOV) consisted of two 
Canon HG21 digital cameras with Raynox high‐definition super wide angle conversion lenses in 
underwater housings. The cameras were mounted on a neutrally buoyant horizontal metal frame 
44.7 cm apart, converging on an angle of 6.66˚. A diode positioned in front of the camera unit was 
visible in the field of view of both cameras to aid frame synchronisation during image analysis. The 
SCUBA diver operating the benthic video swum directly behind the diver operating the forward‐DOV, 
over the cotton string, holding the camera unit downward approximately 1 m above the substrate. 
This recorded a 1‐1.5 m wide video belt and ensured the forward and downward facing stereo‐DOV 
recorded the same benthos along the belt transect.      

Calibration 

To ensure measurement accuracy, both forward‐DOV and downward‐DOV camera systems were 
calibrated prior to field work using a 3D calibration cube and CAL SeaGISCALTM software 
(www.seagis.com.au). Calibration of the video cameras was necessary to quantify internal 
characteristics of the camera and to define relative three‐dimensional orientations of both cameras, 
i.e. rotation, tilt (y plane) and convergence (x plane) (Harvey and Shortis 1996, 1998). Calibration was 
also needed for projecting the virtual quadrat, a user defined polygon drawn on images, ensuring 
the same unit area was sampled in both stereo‐systems (Figure 11.2.1).   

Video analysis 

Stereo‐video imagery from forward‐DOV and downward‐DOV videos was downloaded in the field to 
external hard drives where raw digital videos were converted to Audio Video Interleaved files (AVI) 
for laboratory analysis. The AVI files from the left and right cameras for both methods were 
imported into the program EventMeasure v3.54 (www.seagis.com.au) for the construction of a 
virtual quadrat using the projective transformation feature. From each transect, 20 image frames 
were randomly selected. In each frame, six identical 3D points were placed on the left and right 
images to define the quadrat size. A simple function in the software was set to control the accuracy 
of the virtual quadrat size and location in three dimensions. This ensured that all points placed on 
the downward‐DOV and forward‐DOV images were within a quadrat of comparable size between 
methods. Images overlaid with the six 3D point measurements were saved as measurement files for 
further benthic analysis in TransectMeasure v2.24 (www.seagis.com.au). 

A 600 × 600 mm quadrat (calibrated projective transformation) was generated using the left camera 
image from forward‐DOV and downward‐DOV measurement files. Quadrats projected onto forward‐
DOV images were offset left 10% and down 10% from the centre of the frame to reposition the 
superimposed quadrat closer to the camera and lower down within the frame to avoid quadrat 
projection off the substratum. Six random points were overlaid within the superimposed quadrats in 
TransectMeasure for benthic classification analysis (www.seagis.com.au) (Figure 11.2.1).    
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Benthic classification  

Identification of benthos was based upon the West Australian DBCA standard set of major benthic 
categories (Vernon 2000; Kelley 2011). Benthos was identified to taxonomic levels of broad group 
(coral, algae, octocorals, invertebrates (non‐corals), rubble and sand) and genus‐morphology 
(staghorn, branching, foliose etc.), by a trained video analyst with access to a range of appropriate 
reference resources (Vernon 2000; Kelley 2011). The video analyst had completed a 12‐day 
identification course created by the West Australian DBCA using the Coral Finder and Corals of the 
World online learning criteria. Where genus identification was not possible, benthos was identified 
to the next best classification level, and recorded as ‘unknown’ at genus levels. On the rare occasion 
(less than 1%) where one of the six randomly placed points could not be identified at any level, the 
point was recorded as “obscured”.  

 

 

Figure 11.2.1 Calibrated projective transformation (virtual quadrat) projected onto the frame of the (a) 
forward‐DOV and (b) downward‐DOV, with six randomly placed points superimposed for benthic 
identification. The white line seen in image (b) is the biodegradable cotton string. Red text state the ‘Interest 
area, side length=6000.000’.   
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Rugosity 

Recording benthic community composition using stereo‐DOV systems may be influenced by the 
structural complexity of the reef, and differences between the two methods may be partially 
explained by the spatial variation in rugosity. Hence the rugosity for each transect was assessed to 
help explain potential differences in the ability of each method to record benthos under differing 
reef conditions. Rugosity was assessed during the post processing of the videos by a single analyst 
familiar with categorising reef substratum. Rugosity was determined by visual assessment at five 
random points of each forward‐DOV transect and following the scale of 0‐5 of Polunin and Roberts 
(1993). Visual assessments are deemed both effective and reliable compared to photogrammetric 
techniques and in situ measurements (Gratwicke and Speight 2005; Wilson et al. 2007) and are 
increasingly used to assess reef structural complexity (Wilson et al 2009).  

Cost‐benefit optimisation  

The costs associated with field sampling and image analysis using the downward‐DOV and forward‐
DOV were calculated in terms of staff hours required to complete the task. Costs for each method 
were classified as cost per site and cost per survey. Cost‐benefit optimisation accounted for varied 
mobilisation of equipment and laboratory costs associated with image analysis (Langlois et al. 2010). 
Field costs including vessel costs and the number of equipment operators were deemed comparable. 
Differences in laboratory costs, time spent during video analysis were used to estimate the cost per 
replicate sample within a site.  

Statistical analysis  

Counts of benthos for each point in a virtual quadrat were summed to the transect level. The 
number of points for each benthic category identified were divided by the total number of points for 
the transect giving a relative abundance of each of the variables detected by each method. Count 
values were used to calculate percentage cover per transect and describe detection of specific 
benthic variables identified by each method. A two factor repeated measures experimental design 
was constructed to investigate differences in benthic habitat compositions recorded by the two 
methods. The two factors were; method (downward or forward, fixed) and site (seven levels, 
random). Transect was entered as a repeated measure as benthic habitat data was collected 
simultaneously by each method along the same transect. Site was treated as a random factor, as 
primary analysis was aimed at detecting differences in benthos recorded by method rather than 
differences between habitats at sites. Rugosity was included in the experimental design as a 
covariate to explain any potential differences in benthic identification between the two methods.    

Due to highly left skewed data with a high zero count for many benthic variables, benthic habitat 
data were analysed using a repeated measures non‐parametric permutational analysis of variance 
(PERMANOVA) (Clarke 1993; Clarke and Gorley 2006; Anderson et al. 2008). PERMANOVA was 
conducted in the statistical package PRIMER‐E v6 (Plymouth Routines in Multivariate Ecological 
Research; Anderson et al. 2008). Data were fourth‐root transformed to meet the assumptions of 
heterogeneity of dispersions as tested by permutational analyses of multivariate dispersions 
(PERMDISP). A dissimilarity matrix based on Euclidean distance was constructed and used in the 
subsequent PERMANOVA analyses. Euclidean distance was selected as it recognises the joint 
absence of certain habitat variables among samples as a similarity. The inclusion of the covariate in 
PERMANOVA follows that the sums of squares for each term becomes non‐independent, hence Type 
1 sequential sums of squares were used (Anderson et al. 2008). PERMANOVA analysis was initially 
conducted at the broad group classification level with 9999 permutations for variables contributing 
more than 5% to the data set. A subsequent PERMANOVA analysis was conducted on genus‐
morphology variables to investigate the difference between methods when assessing at higher 
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taxonomic classifications. Differences in the number of obscured and unknown benthic 
identifications between methods were examined by an analysis of variance (ANOVA).  

To test for significant and predictable relationships between the benthos recorded by the two 
methods Deming regression, an error‐in‐variables approach was used. Deming regression was used 
instead of a classical least square regression as it takes into account errors in both x and y variables 
which is appropriate where two sampling methods are compared (Cornbleet and Gochman 1979; 
Linnet 1993, 1998). Deming regression also minimises the sums of squared errors in both x and y 
directions simultaneously to predict a line of best fit through the data points (Dunn 2007). 

Deming regression analyses were run on commonly (>5%) observed broad group and genus‐
morphology variables. We input the initial error ratio (λ) calculated by the ratio of SDx/SDy into the 
model. We used unweighted Deming regressions and standard deviations were determined by using 
the actual x and y data and input to develop a simple model that best delivers across a range of 
mean values (Martin 2000; Manuilova et al. 2014; www.rstudio.com).Thus we did not set a constant 
coefficient of variation (CV%), otherwise known as a weighted Deming regression. This provided an 
unbiased estimate of the slope and intercept for the relationship between data collected by the 
forward‐DOV and downward‐DOV (Cornbleet and Gochman 1979; Linnet 1993, 1998). Studies have 
shown Deming regression to be more robust than a classical linear or orthogonal regression model, 
even when error variance is unknown or mis‐specified (Linnet 1993). Residual diagnostic plots were 
generated to validate the application of the model for the selected benthic variables and to 
determine if errors were constant or proportional. 95% Confidence intervals were used to indicate if 
there were significant differences in slope (β≠1) or intercept (α≠ 0) esƟmates from the y=x line 
(Linnet 1999).  

Deming regression analysis calculates a coefficient of determination value Pearson’s r to indicate 
how well the regression line generated fit the data. In addition to this, two linear regressions were 
run where each method was used alternatively to predict the other. This generated two R2 values 
and enabled a comparison of how well one sampling method was able to predict the other and how 
the Deming model compared with the linear model. All Deming and standard linear regression 
analyses were completed using the “mcr” package in RStudio (Manuilova et al. 2014; 
www.rstudio.com).  

 

 RESULTS 

Comparison of benthic assemblage composition between methods 

A total of 44 benthic genera were identified by the two methods. The downward‐DOV detected 43 
genera belonging to 27 families, while the forward‐DOV detected 35 genera belonging to 24 families. 
Thirty‐four (77%) of the total number of genera were identified by both stereo‐DOV methods. Nine 
(20%) were identified only by the downward‐DOV, while a further one (2%) was identified by 
forward‐DOV only.  

Assessment of benthic data at the broad group and genus‐morphology level indicated that there 
were significant differences in benthos detected by forward‐DOV and downward‐DOV methods 
(p<0.01; Table 11.2.1). The composition of benthic assemblages also differed among sites and was 
correlated to rugosity (Table 11.2.1). Differences in the rugosity of reefs did not significantly 
influence methodological assessments of benthic assemblages, however, differences in benthic 
composition among sites meant the comparability of methods differed from site to site (significant 
method × site interaction, Table 11.2.1).  
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Table 11.2.1 Results from PERMANOVA tests assessing benthic community assemblages at broad group and 
genus‐morphology level. PERMANOVA was run on fourth‐root transformed data, based on a Euclidean 
distance matrix of variables contributing >5% to the data set. P‐values were set to a significance of α=0.05, 
bold values <0.05. 

      BROAD GROUP  GENUS‐MORPHOLOGY 

SOURCE  df  PSEUDO‐F  P(PERM)  PSEUDO‐F  P(PERM) 

Rugosity  1  0.31  0.64  2.22  <0.01 

Method  1  49.64  <0.01  4.03  <0.01 

Site  6  34.15  <0.01  19.43  <0.01 

Rugosity x Method  1  0.44  0.55  0.95  0.51 

Site x Method  6  4.41  <0.01  1.75  <0.01 

Site x Method x Rugosity  5  0.22  0.97  1.23  <0.01 

Residual  147  98.34          

Total  167             

 

Comparison of total number of obscured and unidentified benthos 

Forward‐DOV recorded a significantly greater mean value of unknown genus‐morphology 
observations compared to the downward‐DOV, however the proportion of coral genera that could 
not be identified by either method was very small (<1%) (Table 11.2.2). The mean proportion of 
obscured identifications was also low and statistically similar between the two methods.  

Correlation between methods 

Comparison of broad‐group variables, coral and non‐canopy algae, indicated that while there was no 
difference in slope, intercept estimates for both groups deviated from zero, indicating that forward‐
DOV and downward‐DOV methods were not directly comparable for these observations (Table 
11.2.3, Figure 11.2.2). Forward‐DOV detected ~10% more coral but ~20% less non‐canopy algae than 
the downward‐DOV method, irrespective of local benthic cover. While the two methodologies do 
not provide equivalent estimates of coral and algae, approximately 70% of the variation in data 
measured by one method was explained by the other, while the Pearson’s r value indicated a strong 
linear relationship between methods.  

 

Figure 11.2.2 Scattergram of percent cover of downward (D‐DOV) plotted against forward (F‐DOV) video 
system for broad group variables. Solid black line represents y=x and dotted line represents the Deming 
regression model. 
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Table 11.2.2 Mean occurrence (±SE) of unknown genus‐morphology and obscured benthic identifications 
level made per site for each using the downward (D‐DOV) and forward (F‐DOV) methodologies. 

TAXONOMIC LEVEL  D‐DOV  MEAN (±)  F‐DOV  MEAN (±)  P‐VALUE 

Unknown  19  <0.01 (0.03)  95  <0.01 (0.16)  0.01 

Obscured  54  0.01(1.90)  152  0.03(0.27)  0.12 

*Each site included 12 transects (n=12)    
 

Table 11.2.3 Deming regression results for method comparison of downward (D‐DOV) and forward (F‐DOV) 
video systems, *indicates a significant difference in slope or intercept, where β≠ 1 and α≠ 0. R2 values 
indicate how well methods predict each other. Pearson’s r indicates the strength of the linear relationship 
between the two methods. 

VARIABLE  TAXA  INTERCEPT (95% CI)  SLOPE (95% CI) 

R2 D‐DOV  R2 F‐DOV  PEARSON’S 
R DEMING 
REGRESSION PREDICTOR  PREDICTOR 

Broad 
group 

Algae* 
‐15.61 (‐26.21 to 

‐12.37)* 
1.06 (0.98 to 

1.33) 
0.69  0.69  0.82 

   Coral* 
8.16 (1.03 to 

16.95)* 
1.07 (0.93 to 

1.18) 
0.75  0.75  0.87 

Genus‐
morphology 

corymbose Acropora  
‐0.01 (‐0.82 to 

0.80) 
1.29 (0.89 to 

1.71) 
0.66  0.67  0.86 

   staghorn*  Acropora  
1.53 (0.53 to 

2.54)* 
1.27 (1.14 to 

1.40)* 
0.85  0.86  0.92 

   branching*  Echinopora 
‐0.21 (‐1.28 to 

1.63) 
2.59 (1.53 to 

3.57)* 
0.32  0.28  0.77 

   foliose Echinopora  
‐0.39 (‐1.48 to 

0.70) 
1.13 (0.88 to 

1.39) 
0.5  0.52  0.84 

   submassive Galaxea  
0.29 (‐1.37 to 

1.95) 
1.17 (0.33 to 

2.00) 
0.46  0.43  0.76 

   foliose Montipora  
‐0.22 (‐1.02 to 

0.57) 
1.14 (0.74 to 

1.55) 
0.7  0.75  0.84 

   branching*Porites  
‐1.44 (‐2.19 to ‐

0.53)* 
1.65 (0.93 to 

1.76) 
0.4  0.4  0.79 

   massive Porites  
0.17 (‐1.84 to 

2.18) 
1.18 (0.39 to 

1.98) 
0.22  0.25  0.6 

   Sand* 
‐0.38 (‐0.97 to 

0.21) 
0.50 (0.08 to 

0.92)* 
0.33  0.22  0.64 

   Turf reef* 
‐12.25 (‐17.34 to 

‐4.68)* 
1.10 (0.86 to 

1.26) 
0.59  0.58  0.78 

   Turf rubble* 
‐1.50 (‐0.52 to 

0.57) 
0.46 (‐0.02 to 

0.29)* 
0.37  0.29  0.57 

 

Table 11.2.4 Cost‐benefit analysis for benthic monitoring utilising either downward (D‐DOV) or forward (F‐
DOV) method on broad group variables from the Montebello and Barrow Island region. The most cost 
effective method for sampling are shown in bold. 

  
SITES TO DETECT CHANGE OF: 

COST (HOURS) PER SURVEY TO DETECT 
CHANGE OF: 

INDICATOR  METHOD  REPLICATES  10%  25%  50%  10%  25%  50% 

Coral  F/D‐DOV  7  9  2  1  343  133  103 

   F‐DOV  7  7  2  1  254  104  74 

Algae   F/D‐DOV  7  16  3  1  553  163  103 

(non‐canopy)  F‐DOV  7  46  8  2  1424  284  104 
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Intercept estimates for the regression model for staghorn Acropora, branching Porites and turf algae 
deviated from zero; biplots show this was due to higher estimates of the branching corals and lower 
estimates of turf algae on the reef when using forward‐DOV (Table 11.2.3, Figure 11.2.3). For 
staghorn Acropora, the difference in estimates between methods became more pronounced as 
percent cover increased. Similarly, a slope significantly greater than one for  branching Echinopora 
indicated that forward‐DOV was increasingly likely to estimate greater coverage of branching 
Echinopora than the downward‐DOV as cover of this coral increases. Conversely, slopes less than 
one indicated the downward‐DOV detected proportionally more sand and turf algae on rubble as the 
percent cover of these benthic variables increased. Deming regression analysis identified that there 
were no differences in the way the alternative methods recorded Acropora corymbose, Echinopora 
foliose, Galaxea submasssive, Montipora foliose and Porites massive. 

 

Figure 11.2.3 Scattergram of downward (D‐DOV) plotted against forward (F‐DOV) video system for genus‐
morphology variables that had significantly different slopes or interception from y=x. Solid black line 
represents y=x and dotted line represents the Deming regression model.   

The methods were not comparable in their detection of staghorn Acropora, however approximately 
80% of the variation in the data sets measured by one method could be explained by the other. 
Coefficients of determination and Pearson’s r values suggests that for corymbose Acropora (R2~0.66, 
r=0.86), foliose Echinopora (R2~0.5, r= 0.84), foliose Montipora (R2~0.7, r=0.84) and turf reef (R2~0.6, 
r=0.78) data collected from the two methods were comparable.  

Cost‐benefit analysis 

A cost‐benefit optimisation indicated that the forward‐DOV may be a more cost‐effective option to 
detect change in total coral cover at the broad group scale (Table 11.2.4). Fewer sites are required to 



818 | PMCP – Final Report 

detect a 10% change in coral cover when using the forward‐DOV, yet an equal number of sites for 
each method can be used to detect both a 25% and 50% change in cover (Table 11.2.4). Conversely, 
optimisation analysis indicated that the downward‐DOV would be a more cost‐effective option for 
detecting change in non‐canopy algae. To detect a 10% change in non‐canopy algae using the 
forward‐DOV would require almost three times the number of sites at 2.5 times the cost compared 
to the downward‐DOV. 

 

 DISCUSSION 

Methods used for monitoring the status of biological communities often differ in their ability to 
detect indicators of conditions (Leujak and Ormond 2007). Moreover, methods vary among 
monitoring programs due to availability of resources, and time due to changes in technology. As a 
consequence, choosing the appropriate methods and collating data across space and time requires 
an understanding of how data collected by different methods are related (Jokiel et al. 2005; Safuan 
et al. 2015). Here, we demonstrate that measures of benthic variables used to assess the condition 
of coral reefs vary between downward and forward‐DOV, however correlations between estimates 
suggest that through the application of correction factors data collected by two methods can be 
compared. 

Differences in the detection of benthic variables between the two methods can be attributed 
primarily to the angle of the cameras relative to the substrate. Alternate field of view angles resulted 
in the methods sampling different aspects of the same benthic assemblage. The downwards angle 
generated a view of the full vertical diversity of the reef system, particularly turf algae attached to 
the base of a coral colony or on reef substrate surrounding corals. The forward‐DOV employs a near 
horizontal camera angle that projects vertically out into the water column, which favors the 
recording of the contours of coral colonies. Therefore, the method may be over representing 
vertically erect benthos such as branching corals, while failing to detect cryptic benthos and taxa 
with low morphological profiles, such as turf algae or encrusting corals.  

Differences in the way the forward‐DOV and downward‐DOV detect morphologically flat and 
vertically erect data suggest that each method may be more suitable to specific monitoring 
purposes. The forward‐DOV recorded a higher proportion of benthic categories that projected into 
the water column, particularly the common branching taxa Acropora, Echinopora and Porites, while 
the ability of the downward‐DOV to describe coral morphology and structural complexity is limited 
by the vertical field of view at which the coral colonies were surveyed (Turner et al. 2015). This 
suggests that the forward‐DOV is potentially a more suitable method for the description and 
measuring change in the structural complexity and habitat type of reefs.  Spatial and temporal 
differences in reef structure often explain variance in reef fish abundance, diversity and community 
structure (McCormick 1994; Wilson et al. 2009; Friedman et al. 2013; Graham and Nash 2013). 
Complex branching growth forms in particular are important to many coral‐dwelling fish, due to 
their provision of refuges and moderate competitive interactions within the manifold of 
microhabitats (Coker et al. 2009, 2012). Similarly, in macroalgae dominated habitats, erect canopy 
forming algae are important for juvenile and adult fish (Evans et al. 2014; Lim et al. 2016), changes in 
branching coral or the structure of macroalgae canopies can alter fish communities (Pratchett et al. 
2008; Wilson et al. 2014), suggesting forward‐DOV are well suited to collecting and monitoring fish 
habitat data.   

Conversely, the downward‐DOV may be more suited to studies and monitoring programs that are 
specifically interested in capturing the biotic diversity and processes of benthic ecosystems such as 
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species richness, coral recruitment, reef productivity and stability. This method detected 
proportionally more encrusting and low‐lying taxa, particularly turf algae, which are important 
primary producers (Hatcher 1990; Russ 2003; Chabanet at al. 2005), provide food for many 
herbivorous species (Choat 1991) and can provide suitable substratum for settlement and 
recruitment (Bell 1992; Nystrom et al. 2000; Fabricius 2005). The downward‐DOV is also capable of 
identifying small coral recruits on the benthos (Burgess et al. 2010; Turner et al. 2015) which are an 
indicator of ecosystem recovery after a disturbance event which is a crucial element of monitoring 
programs.  

Rubble is also more likely to be detected by downward‐DOV and can be indicative of physical 
disturbances such as cyclones, trampling, snorkeling or boat anchoring (Chabanet et al. 2005; Moore 
et al. 2012). Detecting and recording the recovery of ecosystems post‐disturbance is essential to 
enhance learning of recovery regimes, resilience and to educate management and rehabilitation 
programs (McClanahan et al. 2002; Dollar and Grigg 2004). This method is also more suitable for the 
description of coral at a more detailed taxonomic level and can be considered a more effective and 
advanced method for monitoring and detecting change in assemblage structure. 

Large‐scale monitoring programs often report the long‐term trends at broad group taxonomic levels, 
such as ‘live hard coral cover’ or ‘algae cover’ (Leujak and Ormond 2007; Cruz et al. 2008; Hughes et 
al. 2010). Despite differences in the detection of broad group variables coral and non‐canopy algae, 
there were strong linear relationships between the percentages observed by each method. Hence, 
as demonstrated by the Deming regression model, forward‐DOV may be used to collect broad scale 
benthic data for monitoring total coral or algal cover. This may lead to more simplistic and cost‐
effective monitoring programs aimed solely at the detection of change in coral cover by collecting 
broad benthic group categories simultaneously with fish surveys. This would enable more surveys to 
be conducted over a shorter time period increasing efficiency and effectiveness of reef monitoring. 

 The application of regression models and conversion factors has previously been used to correct fish 
density estimates from different transect dimensions (Cheal and Thompson 1997), however our 
study uses the Deming model to account for variation associated with both methods. Importantly, 
correction factors varied between taxa and for some benthic categories the extent of correction is 
dependent on their coverage. For example correction factors for branching corals become larger as 
cover of these corals increases. Thus taxa specific corrections and model development which 
considers error values proportional to the mean value will be required before transforming results 
from one method to the other. This allows data collected for different purposes, (e.g. fish and 
benthic surveys), to be amalgamated with benthic data collected using traditional approaches, 
facilitating meta‐analysis of data from different sources, fostering collaboration and potentially 
minimising monitoring costs (Moore et al. 2012; Speed et al. 2013).  

Conclusions 

Comparative studies are fundamental in the determination of whether methods are capable of 
providing complementary or standalone information useful for monitoring purposes (Brown et al. 
2004; Langlois et al. 2010). The results of our study suggest that forward‐DOV may provide a better 
description of taxa that form much of the reefs structural complexity, but is not necessarily suitable 
for the monitoring of benthic community assemblages at the genus level. At the broad scale, 
forward‐DOV is a cost effective monitoring option which can enable understanding of the 
composition and structural complexity of benthic assemblages and is comparable, with the 
appropriate correction factors, to existing data sets recorded by different methods. However, the 
downward‐DOV is more suitable for the overall monitoring of sessile benthic assemblages on coral 
reefs, specifically changes in percent cover of rubble, algae turfs and the occurrence of coral recruits. 
The forward‐DOV may be considered a suitable method to provide complementary benthic 



820 | PMCP – Final Report 

community data on total coral cover and algae cover expanding sources of information for these 
basic measures over both spatial and temporal scales. 
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11.3 A novel stereo‐video method to investigate fish‐habitat 
relationships 

 

Authors: Collins DL, Langlois TJ, Bond T, Holmes TH, Harvey ES, Fisher R, McLean DL.  

Published in Methods in Ecology and Evolution 8(2017):116‐125. 

 

ABSTRACT 

1. Habitat complexity is known to influence the structure of fish assemblages. A number of 
techniques have previously been used to measure complexity, including quantitative in situ 
methods, that can be time consuming and labour intensive, and more rapid semi‐quantitative visual 
scoring methods. This study investigated the utility of a novel method for estimating complexity, 
whereby habitat height was measured using stereo photogrammetry from diver operated stereo‐
video, traditionally used to sample fish assemblages.  

2. This ‘stereo‐height’ method was compared to established in situ and visual scoring techniques and 
found to produce similar estimates of complexity. To determine how relevant the proposed method 
is for assessing ecological relationships, it was then used in conjunction with visual scoring of relief 
and point‐intercept samples of benthic composition to model fish‐habitat associations in the Pilbara 
region of Western Australia.  

3. Visual scores of relief were marginally stronger predictors of fish assemblage parameters and 
functional groups than the stereo‐height measurements, providing support for the visual scoring 
approach. The only exception was for corallivorous fishes, which were more strongly correlated with 
stereo‐height measurements. This study has presented a method for assessing habitat complexity 
using video imagery that is both comparable to traditional in situ techniques and useful for 
investigating fish‐habitat relationships.  

4. We suggest that future studies interested in collecting habitat complexity data from new or 
existing stereo‐video samples use both the stereo‐height and visual scoring methods presented 
here. Together these methods enable studies to rapidly and effectively assess fish‐habitat 
relationships across a range of habitats without the need for in situ methods or solely relying on field 
observers trained in visual scoring techniques. 
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 INTRODUCTION 

The physical and biological attributes of benthic habitats are known to influence the abundance 
composition of fish assemblages across marine environments (Connell and Kingsford 1998; Moore et 
al. 2009; Wilson et al. 2012). An understanding of the relationships between fish and habitat is 
essential for predicting the impacts of habitat modification and loss on fish populations.  

Habitat complexity can be considered as any variance in surface structure (Grigg 1994; Beck 2000). 
The relationships between fish assemblage metrics and habitat have been well researched, with 
previous studies demonstrating positive relationships between habitat complexity and the 
abundance (Luckhurst and Luckhurst 1978; Harman et al. 2003), biomass (Carpenter et al. 1981; 
Friedlander et al. 2003) and diversity (Willis and Anderson 2003; Wilson et al. 2012) of fishes. 
Structural features of benthic habitats provide shelter from predators, and modify the availability of 
resources (e.g. food and shelter) and their rate of acquisition (Friedlander and Parish 1998). Positive 
relationships between complexity and fish assemblage metrics are typically attributed to the greater 
availability and variety of these resources in highly complex habitats, which may reduce competition 
and predation (Friedlander and Parish 1998) and thus promote the co‐occurrence of a greater 
number of individuals and species (Almany 2004; Komyakova et al. 2013).  

Another important determinant of fish populations is the composition of benthic habitats (e.g. 
Ohman and Rajasuriya 1998; Bonaca and Lipej 2005) where the particular requirements of individual 
species are known to affect their abundance (Williams et al. 2008), biomass (Jennings et al. 1996; 
Wilson et al. 2012) and spatial distributions (Jennings et al. 1996; Giakoumi and Kokkoris 2013). 
Species within a given feeding guild have similar dietary requirements, therefore relationships with 
benthic cover have also been found at this level (Friedlander and Parish 1998; Toller et al. 2010). The 
abundance and diversity of fish are often found to be greatest on rocky and coral reefs, and decline 
with increases in the percent cover of macroalgae and sand (e.g. Jenkins and Wheatley 1998; 
Williams et al. 2008; Wilson et al. 2012; Giakoumi and Kokkoris 2013) – a trend that reflects the 
structural complexity of these habitats. 

A number of in situ techniques have been used to estimate complexity, such as measuring rugosity 
(Risk 1972; Friedlander et al. 2003), habitat height (Parish and Boland 2004; Wilson et al. 2007) and 
the size and number of reef holes (Friedlander and Parish 1998). Other methods utilise stereo‐
reconstructions to calculate a rugosity index (Friedman et al. 2012, Bridge et al. 2011). A single 
method is unlikely to capture all the structural variation in habitat (Roberts and Ormond 1987) and 
thus may not be a strong predictor for all fish assemblage parameters (e.g. Carpenter et al. 1981; 
Roberts and Ormond 1987; Wilson et al. 2007). It is becoming increasingly acknowledged that 
multiple techniques are required to measure various aspects of habitat complexity simultaneously 
(Friedlander and Parish 1998; Gratwicke and Speight 2005; Friedman et al. 2012; Wilson et al. 2007). 
However, many techniques are time consuming, labour intensive, or require cumbersome 
equipment (Gratwicke and Speight 2005, Wilson et al. 2007) and have specialised data collection in 
the field (Friedman et al. 20012 Bridge et al. 2011; Harborne et al. 2011). Different benthic habitats 
also require different methods, leading to complications when sampling across a range of habitats 
(Smale et al. 2012). For example, the chain‐tape method (Risk 1972; Luckhurst and Luckhurst 1978; 
Friedlander et al. 2003; Wilson et al. 2012) commonly used to measure the rugosity of reefs is 
difficult to apply in seagrass beds where measuring plant height and density would be more 
appropriate (Gratwicke and Speight 2005). More recently, visual estimates of relief that categorise 
overall habitat complexity using visual scores have been used (Polunin and Roberts 1993; Jennings et 
al. 1996; Gratwicke and Speight 2005). Despite being susceptible to observer bias, this rapid 
technique has been deemed effective and reliable (Gratwicke and Speight 2005; Wilson et al. 2007). 
However, visual scores are limited in that they only provide semi‐quantitative data and typically rely 
on observations in the field that cannot be validated.  
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Diver operated stereo‐video (stereo‐DOV) has been widely used to sample both tropical and 
temperate fish assemblages (e.g. Harman et al. 2003; Holmes et al. 2013; Goetze et al. 2015). The 
technique uses stereo‐video cameras to rapidly collect imagery in the field, while fish identification, 
counts and length measurements are subsequently obtained from the stereo‐imagery in the 
laboratory. These videos can be validated and revisited at any time and the accuracy and precision of 
length measurements obtained is high (Harvey et al. 2001). While visual census methods are still 
predominantly used on a global scale for collecting information on shallow water fish communities 
(Edgar et al. 2014), the stereo‐DOV method is being increasingly adopted (Holmes et al. 2013) and 
becoming financially viable with advances in technology producing smaller, cheaper cameras (e.g. 
GoPro) and cheaper hardware requirements. Since stereo‐DOV surveys capture footage of both fish 
assemblages and benthic habitat simultaneously (Shedrawi et al. 2014), devising a method that is 
able to quantify habitat complexity from existing imagery would be highly cost‐effective. 

This study aimed to develop a method to estimate habitat complexity from existing and future 
stereo‐DOV footage that did not rely on additional data collection, and to trial the utility of this 
method to model fish‐habitat relationships. We first determined whether measuring the height of 
habitat using a virtual point‐intercept from stereo‐video transects (termed ‘stereo‐height’) is 
comparable with established in situ and visual scoring techniques. Stereo‐height measures of 
complexity were then used to model fish‐habitat associations in conjunction with visual scores of 
relief (termed ‘visual‐relief’) and point‐intercept samples of benthic composition in order to 
determine how relevant and useful the proposed stereo‐height method is for investigating 
ecological relationships.  

 

 METHODS 

Study areas 

To determine whether measures of habitat complexity obtained from stereo‐video images were 
comparable to physical in situ methods and visual scores of relief, we conducted studies 1) along an 
exposed rock shoreline off Perth and 2) in the Pilbara region of northwestern Australia. The first 
study was conducted out of the water for ease and efficiency of collecting data, enabling a 
comparison of multiple complexity measures along the same transects. The second study 
investigated the utility of stereo‐height measurements and visual scores of relief to model of fish‐
habitat relationships. This footage was obtained from ten sites across the Pilbara region of 
northwestern Australia during November 2013 (Figure 11.3.1). 

Comparison of complexity measures 

Ten 25 m x 5 m transects were surveyed at a single location across a series of exposed rocky 
shoreline representing a range of habitat complexity, using three methods: (1) chain‐tape, (2) in situ 
height, (3) stereo‐height (Figure S11.3.1). In addition, stereo‐height and (4) visual scores of relief 
were compared across 120 transects conducted as part of the fish‐habitat study.  

For the chain‐tape method, five replicate spatially balanced 25 m chain with 38 mm links was 
successively laid along each transect to conform to all contours and crevices in the rocky shoreline 
(Figure S11.3.1A, Risk 1972; Luckhurst and Luckhurst 1978; Frost et al. 2005). For the in situ height 
method, five replicate height measurements of the topography were made every 2.5 m along the 
same five paths followed by the chain, summing to 50 measurements per transect (Figure S11.3.1B). 
For the stereo‐height method, the height of the topography at every 2.5 m interval along each 
transect was measured at ten evenly spaced points placed on a single video frame within the 
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transect boundaries, summing to 100 measurements per transect (Figure S11.3.1C). To enable the 
stereo‐height method, photogrammetry was used to position a virtual horizontal point‐intercept axis 
~1 m in front of the cameras. Visual scores of relief for the stereo‐video field of view were given a 
ranking of 0‐5 (Polunin and Roberts 1993) where scores of 0 represented areas of no vertical relief 
(e.g. sand or pavement) and 5 represented exceptionally complex habitats with numerous caves and 
overhangs. This visual score was used to assess habitat complexity (termed ‘visual‐relief’) every 2.5 
m along each transect, summing to 10 measurements per transect and providing a semi‐quantitative 
measure. 

 

Figure 11.3.1 Location of the study area showing sampling sites along the Pilbara coastline. 

The stereo‐DOV system consisted of two Sony cx700 digital video camcorders in underwater 
housings mounted 0.7 m apart on a base bar inwardly converged at eight degrees. The stereo‐DOV 
configuration has been used elsewhere (see Shedrawi et al. 2014), a description of how to calibrate 
the stereo‐video imagery using the program CAL (SeaGIS Pty Ltd 2014) can be found in Harvey and 
Shortis (1995). To complete the stereo‐height method, paired videos from the stereo‐DOV system 
were converted into Audio Video Interleafed (AVI) files using Xilisoft Video Converter Ultimate 6 
(Xilisoft Corporation 2014) and viewed in EventMeasure (SeaGIS Pty Ltd 2014).  

Fish habitat study 

Twelve 25 m transects were swum at each study site, giving a total of 120 transects. The stereo‐DOV 
configuration used was the same as was used in the validation study above. Surveys were conducted 
by two SCUBA divers simultaneously, one operating the stereo‐DOV system and the other measuring 
the distance swum with a Chainman II® measuring device with biodegradable cotton. Divers swam 
approximately 30 cm above the seafloor and angled the cameras slightly downwards for a clear view 
of the habitat and fish above. Each transect took approximately 1 min and 30 s to complete and was 
separated from the preceding transect by a gap of at least 10 m.  

Stereo‐DOV footage was viewed in the program EventMeasure (SeaGIS Pty Ltd 2014) where a 
standardised sample area can be set. Fish further than 2.5 m to the left and right and 7m in front of 
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the camera were excluded. Experienced fish analysts identified fish to the lowest taxonomic unit and 
counted and measured each individual. Counts were summed per transect to give a relative 
abundance comparable to other sites using the same method. The relative abundance of all 
herbivores and corallivores was summed from the assemblage (based on diet; Froese and Pauly 
2014) as were families considered targeted by recreational fishers (Lethrinidae, Lutjanidae and 
Serranidae; Williamson et al. 2006).  

Stereo‐height measurements and visual scores of relief were collected as described in the 
comparison of complexity measures methods. In situ and chain‐tape methods were not included in 
this analysis as due to logistical constraints we were unable to complete all the complexity measures 
during the underwater sampling. In addition, the habitat composition beneath each virtual point‐
intercept was classified into eight categories: (1) hard coral, (2) soft coral, (3) dead coral, (4) 
macroalgae, (5) pavement, (6) rock, (7) rubble, (8) sand (100 measurements per transect). The 
proportion of the total number of points that fell on each category was used to estimate percent 
cover. All assessments were performed by the same person to avoid observer bias, which has 
previously been noted with this type of visual technique (Wilson et al. 2007).  

Data analysis 

COMPARISON OF COMPLEXITY MEASURES 

For all method comparisons, we used orthogonal regression (Deming 1964), which is designed to 
examine the linear relationship between two continuous variables while accounting for the 
measurement error in both the x and y components. The orthogonal regression used to compare 
complexity measurements included a test for significance (i.e. if the slope is significantly different to 
1 and if the intercept is significantly different to 0) (Deming 1964). For the chain‐tape method, 
rugosity (r) is calculated as the ratio between the mean contoured distance and the horizontal 
distance of each transect (r = chain length / transect tape length). The mean and standard‐deviation 
of stereo‐height and in situ height measurements were compared to chain‐tape rugosity estimates, 
after normalising all data. In addition, the mean and standard‐deviation of stereo‐height and in situ 
height measurements were compared using raw data. The mean and standard‐deviation of stereo‐
height measurements and visual scores of relief were also compared, after normalising all data.  

FISH‐HABITAT STUDY 

The fish assemblage metrics were modelled as a function of the percent cover of each habitat type 
for each transect, scores from principal component axes 1 and 2 which characterised habitat cover, 
the mean and standard deviation of stereo‐height (n=120) and visual scores of relief (n=120). Species 
richness (# species), total fish abundance and the abundance of herbivores, corallivores and target 
families were summed for each transect. These feeding guilds were selected given their strong direct 
link with habitat (in contrast to other feeding guilds such as invertivores). 

Collinearity among explanatory variables is inherent in ecological data, which can cause problems 
with model selection (Graham 2003; Freckleton 2011). Strategies for dealing with this include using 
PCA to create a reduced set of orthogonal variables and by using full subsets approaches where all 
possible combinations of variables are considered, but where highly co‐linear variables are not 
included in the same model). For the percent cover habitat data we used principal components 
analysis (PCA) to generate a reduced number of uncorrelated variables that characterised the 
differences in benthic composition among transects (Figure S11.3.2). Principal component axis one 
(PC1) explained 60% of the variation in benthic composition and largely represented the distinction 
among sites dominated by dead coral from those dominated by macroalgae (Figure S11.3.2). 
Principal component axis two (PC2) explained 15% of the variation and distinguished pavement, rock 
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and soft coral from sand, macroalgae and dead coral (Figure S11.3.2). 

A limitation of PCA lies in its biological interpretation (Graham 2003) and the inability to disentangle 
the independent effects and predictive strength of correlated variables on the same principal 
components axis (Freckleton 2011). Therefore, we included both PCA scores and the percent cover 
of individual habitat categories as predictor variables when modelling fish‐habitat relationships. 
Correlation matrices identified strong colinearity (r > 0.7) among all measures of habitat complexity. 
However, the individual strength of each complexity variable was of a direct interest to this study 
and these were therefore not included in the PCA.  

The influence of habitat complexity (stereo‐height measurements, visual scores of relief) and benthic 
composition on species richness and abundance of the fish assemblage metrics was investigated 
using generalized additive mixed models (GAMMs; Hastie and Tibshirani 1986; Lin and Zhang 1999). 
Because of strong collinearity a full subsets approach was used to fit all combinations of predictor 
variables up to a maximum of three (to prevent overfitting and ensure models remained ecologically 
interpretable). Models containing combinations of variables with correlations >0.4 were excluded. 
To contrast the utility of stereo‐height and visual scores of relief for modelling fish‐habitat 
relationships we performed the full subset method twice, either including (a total of 238 fitted 
models) or excluding visual scores of relief (a total of 138 fitted models). Model selection was based 
on Bayesian Information Criteria (BIC) and BIC weights (wBIC), with the best model being that with 
the lowest BIC. Relative support for each predictor variable was obtained by calculating the summed 
wAIC across all subsets of models containing that variable to obtain its relative importance 
(Burnham and Anderson, 2002). To account for the differing number of models each variable was 
included in we first divided variables weights by the number of models (in which that variable was 
included), rescaled these per model weights to zero and one, and then multiplied these by the R2 
value of the best model to ensure that the overall importance of each variable was presented in the 
context of explanatory power. 

As recommended in recent literature (O’hara and Kotze 2010) we used untransformed fish 
assemblage metrics as our response variables. Models of total abundance and species richness, 
which met the assumptions of normality and homogeneity of variances, were fitted using a Gaussian 
distribution. Models of target families and feeding guild abundance were fitted using a Poisson 
distribution, and over dispersion was accommodated for by including an observation level random 
effect. Several explanatory variables were either logx+1 (SD stereo‐height, hard coral, soft coral, 
rubble, and sand) or square‐root (mean stereo‐height, dead coral, and rock) transformed to ensure 
that their values were evenly distributed across the observed range. All analyses and plots were 
performed using the R language for statistical computing (R Development Core Team 2015) with the 
package MGCV version 1.8 ‐ 6 for GAMMs (Wood 2011) and ggplot2 (Wickham 2009). 

 

 RESULTS 

Comparison of complexity measures 

EFFICACY OF STEREO‐HEIGHT 

Proxies for habitat complexity (mean and SD) derived from both the in situ and stereo‐height 
methods demonstrated positive relationships with rugosity estimated using the chain‐tape method 
(Figure 11.3.2). These relationships were weaker for the stereo‐height proxies than their in situ 
counterparts (Figure 11.3.2). Strong positive relationships were found between each corresponding 
in situ and stereo‐height proxy (Figure 11.3.3). Stereo‐height measurements were generally lower 
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than those obtained in situ and was exacerbated for the mean height as habitat complexity 
increased (Figure 11.3.3). 

 

Figure 11.3.2 Comparison of the average and standard deviation of in situ height and stereo‐height vs. chain‐
tape rugosity. The slope, intercept and correlation coefficient of each regression are denoted by m, b and r 
respectively. All measurements were scaled between 0‐1. Broken lines represent a 1:1 ratio. (a) mean in situ 
height vs. chain tape rugosity, (b) mean stereo‐height vs. chain‐tape rugosity, (c) standard deviation of in situ 
height vs. chain‐tape rugosity, and (d) standard deviation stereo‐height vs. chain‐tape rugosity. 

STEREO‐HEIGHT VS. VISUAL‐RELIEF 

Positive relationships were found between each corresponding proxy of complexity (mean and SD) 
derived from stereo‐height measurements and visual scores of relief (Figure 11.3.4). The relationship 
between mean stereo‐height measurements and mean visual‐relief was stronger than that between 
the standard deviations of each method (Figure 11.3.4). Mean stereo‐height measurements were 
significantly lower than mean visual scores; however this difference did not increase with habitat 
complexity (Figure 11.3.4). Conversely, the difference between the SD proxies increased significantly 
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with complexity, with the SD of stereo‐height measurements remaining lower than the SD of visual‐
relief (Figure 11.3.4).  

 

Figure 11.3.3 Comparison of the average and standard deviation of in situ height vs. stereo‐height. The slope, 
intercept and correlation coefficient of each regression are denoted by m, b and r respectively. An asterisk 
indicates the level of significance for P (*** < 0.001). Broken lines represent a 1:1 ratio. (a) mean stereo‐
height vs. in situ height, and (b) standard deviation of stereo‐height vs. in situ height. 

 

Figure 11.3.4 Comparison of the average and standard deviation of visual relief vs. stereo‐height. The slope, 
intercept and correlation coefficient of each regression are denoted by m, b and r respectively. An asterisk 
indicates the level of significance for P (* < 0.05, *** < 0.001). Broken lines represent a 1:1 ratio. (a) mean 
stereo‐height vs. visual‐relief, and (b) standard deviation of stereo‐height vs. visual relief. 
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Fish habitat study 

VISUAL SCORES OF RELIEF 

Mean visual‐relief was present in the best model for predicting total abundance, species richness, 
and the abundance of herbivores and target families (Table 11.3.1). For total abundance and species 
richness, mean visual‐relief was the second most important predictor variable while for herbivores 
and target families, it was the most important (Figure 11.3.5). Species richness, total abundance, and 
the abundance of herbivores and target families were all positively correlated with mean visual 
scores of relief (Figure S11.3.3, Figure S11.3.4 and Figure S11.3.5), indicating that each increased 
with habitat complexity. Mean visual‐relief was a relatively strong predictor of total abundance and 
species richness, accounting for ~30% and ~50% of the variation in this data, respectively, when 
combined with other explanatory variables (Table 11.3.1). However, relationships between mean 
visual scores of relief and the abundance of herbivores and target families was weak since mean 
visual‐relief accounted for < 11% of the variation in both groups (Table 11.3.1). This indicates that 
the models were a poor fit and that mean visual‐relief was not a strong predictor of herbivore and 
target family abundance, despite its relative importance. The SD of visual‐relief was not present in 
any of the best models (Table 11.3.1), indicating that it was a poor predictor of total fish abundance 
and species richness.  

 

Figure 11.3.5 Relative importance of explanatory variables in predicting fish abundance and species richness 
in the Pilbara. Models were fitted using GAMMs both with and without visual relief being included in the 
analysis. Only those explanatory variables that contributed more than 5% are shown. 
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Table 11.3.1 Best generalized additive mixed models (GAMMs) for predicting the abundance and species 
richness of fish in the Pilbara. Model selection was performed twice, both with and without visual estimates 
of relief (‘visual‐relief’) being included as predictor variables. The best models are those with the lowest 
Bayesian Information Criterion (BIC). 

DEPENDENT VARIABLE 
VISUAL‐RELIEF 
INCLUDED?  DF  R²  BIC  BEST MODEL 

Total Abundance  Yes  4.65  0.33  1482.76  Mean Visual‐relief, PC1 

   No  6.66  0.42  1483.14  SD Stereo‐height, PC1 

Species Richness  Yes  6.7  0.51  751.79  Mean Visual‐relief, Macroalgae 

   No  7.25  0.55  764.99  Mean Stereo‐height, Macroalgae 

Corallivores  Yes  4.37  0.28  311.07  Mean Stereo‐height, Macroalgae 

   No  4.37  0.28  311.07  Mean Stereo‐height, Macroalgae 

Herbivores  Yes  6.8  0.11  791.65  Mean Visual‐relief, Macroalgae 

   No  3.99  0.14  797.51  Dead coral 

Target Families  Yes  3.63  0.08  563.4  Mean Visual‐relief 

   No  3.92  0.03  576.17  SD Stereo‐height 

 

STEREO‐HEIGHT 

Mean stereo‐height was in the best model for predicting the abundance of corallivores regardless of 
whether visual‐relief proxies were included as predictor variables during model selection (Table 
11.3.1). Mean stereo‐height accounted for ~28% of the variation in their abundance when combined 
with macroalgae (Figure 11.3.5; Table 11.3.1). Corallivores increased in abundance until the habitat 
reached an intermediate height and declined thereafter (Figure S11.3.4), suggesting they were most 
abundant in habitats of moderate complexity.  

When visual‐relief was excluded from model selection, stereo‐height was present in the best model 
for species richness, total abundance, and the abundance of target families (Table 11.3.1). Mean 
stereo‐height was the most important predictor for species richness and accounted for ~55% of the 
variation in this data when combined with macroalgae (Figure 11.3.5; Table 11.3.1). For total 
abundance and target families, the SD of stereo‐height had the second greatest and greatest relative 
importance, respectively (Figure 11.3.5). The SD of stereo‐height was a relatively strong predictor for 
total abundance, accounting for > 40% of the variation in this data (Table 11.3.1). Species richness, 
total abundance, and target families were all positively correlated with stereo‐height (Figure S11.3.3 
and Figure S11.3.5), indicating that each increased with habitat complexity. However, the 
relationship with target families was again weak with stereo‐height accounting for < 1% of the 
variation in their abundance (Table 11.3.1). Since this model was a poor fit, the SD of stereo‐height 
was not a strong predictor of the abundance of target families, despite its relative importance. Both 
the mean and SD of stereo‐height were among the least important predictors for herbivores 
regardless of whether or not visual scores of relief were included in model selection (Figure 11.3.5).  

PRINCIPAL COMPONENTS 

PC1, which characterised macroalgae and dead coral (see Supplementary material Figure S11.3.2), 
was present in the best model for total abundance both with and without visual scores of relief 
being included in model selection (Table 11.3.1). It was a particularly strong predictor of total 
abundance, accounting for the greatest value of relative importance for this response variable 
(Figure 11.3.5). Total abundance increased relatively linearly with PC1 scores, indicating that 
abundance was typically low in areas dominated by macroalgae, and greater in areas dominated by 
dead coral (~60% variation, Figure S11.3.3). PC2, which separated pavement, rock and soft coral 
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from sand, macroalgal and dead coral, did not appear in any of the best models and had generally 
low values of relative importance (Table 11.3.1; Figure 11.3.5), probably reflecting the relatively 
weak explanatory power (~15% of variation, see Figure S11.3.2) of this axis to adequately represent 
these habitats.  

HABITAT CATEGORIES 

Macroalgae and dead coral were the only individual habitat categories found among the best models 
for predicting fish abundance and species richness (Table 11.3.1). Macroalgae was the most 
important predictor of species richness and the abundance of corallivores, which both declined as 
macroalgae increased (Figure 11.3.5, S3 and S4). When visual‐relief proxies were included in the 
model selection process, macroalgae was also present in the best model for predicting the 
abundance of herbivores (Table 11.3.1). Macroalgae was the second most important variable for 
herbivores, which declined in abundance as macroalgae cover increased (Figure 11.3.5 and S4). 
When visual‐relief was excluded from model selection, dead coral was the most important predictor 
for herbivores and was therefore present in the top model for this feeding guild (Figure 11.3.5, Table 
11.3.1). This was a positive relationship, with herbivores increasing in abundance as dead coral cover 
became more widespread (Figure S11.3.4). However, macroalgae and dead coral cover accounted 
for < 11% of the variation in herbivore abundance (Table 11.3.1), indicating that these models were 
a poor fit. 

 

 DISCUSSION 

The method comparisons demonstrated that measuring stereo‐height produces comparable 
estimates of habitat complexity to those obtained by measuring rugosity using the established chain‐
tape method, in situ habitat height measurements and visual scores of relief. This supports previous 
studies that found a significant correlation between average height and visual scores of relief on 
coral reefs using in situ field based assessments (Wilson et al. 2007). However, likely due to the 
much greater level of replication, this study revealed a stronger relationship between in situ height 
and visual estimates of relief compared to that found by Wilson et al. (2007), and has thus added 
further support for the use of rapid visual scoring techniques for estimating habitat complexity.  

The stereo‐height method was effective at estimating habitat complexity, however, relationships 
between chain‐tape rugosity and stereo‐height measures (mean and SD) were weaker than their in 
situ counterparts. Since measurements taken from stereo‐video were generally lower than those 
obtained in situ, the stereo‐height method tended to underestimate complexity particularly as the 
habitat became more complex. This was likely the result of limitations of the stereo‐DOV field of 
view. As habitat complexity increases, there are a greater number of obstructions of the field of view 
which can confound stereo‐height measurements by shadowing sections of the benthos. Therefore 
the stereo‐height method may not account for certain structural features that other techniques pick 
up. Previous studies have found similar limitations when measuring complexity from stereo‐
photographs, which also resulted in underestimations for more rugose surfaces (Butler et al. 1998; 
Frost et al. 2005; Abdo et el. 2006). Imprecise estimates of complexity could reduce its predictive 
power, leading to either weak ecological relationships or a null result, whereby it is concluded that 
there is no relationship between habitat complexity and an ecological variable (Frost et al. 2005). It 
may be possible to develop a correction factor for the stereo‐height underestimation based on 
thorough studies comparing video measurements with in situ measurements across a range of 
habitat types and complexity levels. Even without such correction, however, this method provides 
accurate relative measurements that are strongly correlated with other widely used methods (e.g. 
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chain‐tape). By using both the stereo‐height and visual‐relief methods simultaneously the current 
study has obtained comprehensive and reliable estimates of habitat complexity that capture fine 
scale (and simple vertical relief) along with broader scale features such as overhangs. 

While stereo‐DOV transects are relatively easy and rapid to conduct in the field (Holmes et al. 2013), 
all quantitative measures of habitat height were time consuming. However, the stereo‐height 
method required only slightly more time (~5 minutes) in the laboratory than the chain‐tape method 
takes underwater (e.g. Grigg 1994; Connell and Kingsford 1998; Friedlander et al. 2003; Wilson et al. 
2012) (See Supplementary Material – Time Requirements). Nevertheless, the stereo‐height method 
requires no additional time underwater compared to the chain‐tape and in situ height methods, with 
the added benefit of collecting information on fish communities without any additional field effort. 
Where field time is a limiting factor or where stereo‐DOV’s are already utilised as a part of fish 
research or monitoring programs, the stereo‐height method is a useful alternative. The stereo‐
height method would also be useful in circumstances where there is existing stereo‐video footage 
with no concomitant measures of in situ rugosity. Indeed, our finding that relevant complexity 
measures can be also successfully extracted from stereo‐DOV transects creates the exciting 
possibility that organisations with limited capacity when it comes to detailed in situ UVC could use 
stereo‐DOV instead (following a one‐off investment in equipment) to simultaneously collect data on 
fish, benthos and complexity. 

Habitat complexity was an important determinant of the abundance and diversity of fish 
assemblages in the Pilbara. Every proxy of complexity, except the SD of visual scores of relief, was 
correlated with at least one of the fish assemblage parameters. This indicates that both the stereo‐
height and visual estimate techniques were effective in capturing aspects of complexity that were 
important for explaining variation in the fish assemblage. However, the mean visual score of relief 
was a stronger and more consistent predictor compared to stereo‐height, being the most important 
variable in most of the best models. Similarly, Wilson et al. (2007) showed that the same visual 
technique (applied in situ) explained a significantly greater proportion of the variation in species 
richness than measuring habitat height in situ. This suggests limitations in using the stereo‐height 
method on its own as a proxy of habitat complexity. Measures of habitat height cannot quantify 
certain structural features, such as the presence of caves and overhangs (McCormick 1994), which 
contribute to the overall complexity of benthic habitats. The visual scoring technique, however, has 
the advantage of accounting for such features, and can therefore provide more holistic estimates of 
complexity at the reef‐scale (Wilson et al. 2007). However, Wilson et al. (2007) also found that visual 
estimates of relief were poor at characterising small scale variation in habitat complexity. This was 
reflected in the current study by the importance of the finer‐scale stereo‐height measures for 
predicting the abundance of corallivores, which were most abundant in habitats of intermediate 
height.  

The best models for predicting the abundance of herbivores were generally poor, indicating that 
despite the high relative importance of certain variables (e.g. mean visual estimates, macroalgae, 
and dead coral), none were strong predictors for this group. Herbivore abundance may have been 
governed by other factors, such as the rate of algal production (Russ 2003), that were not covered in 
this study. However, it is also likely that the broad categorisation of families into feeding guilds 
confounded the relationships between herbivores and benthic habitat, since the dietary 
requirements of species can vary considerably even within the same taxonomic group. A future 
improvement to this study would therefore be to categorise individual species into finer resolution 
feeding guilds to better represent these relationships, and thus more accurately determine how 
structural complexity and other habitat characteristics affect the abundance of herbivores and other 
feeding guilds.  
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Mean visual scores of relief was the second strongest predictor for total abundance and species 
richness, which emphasises the importance of larger‐scale habitat complexity for fish communities 
in the Pilbara. These findings are consistent with previous studies that have found strong positive 
relationships between complexity and fish assemblages (Luckhurst and Luckhurst 1978; McCormick 
1994; Gratwicke and Speight 2005; Wilson et al. 2012). The visual scoring technique presented here 
has previously been correlated with the biomass of particular fish species (Jennings et al. 1996) and 
the abundance of fish 10‐30cm TL (Wilson et al. 2007). However, unlike the current study, Wilson et 
al. (2007) found that it was not a strong predictor for the total abundance of fish. By using replicate 
scores of relief to obtain mean (and thus more representative) estimates of habitat complexity, the 
current study has potentially demonstrated an improvement in the visual scoring technique that can 
better predict the total abundance of fish and be easily applied to existing or future stereo‐video 
samples. Mean visual scores of relief was also positively correlated with the abundance of fish 
families primarily targeted by extractive fishing practices, suggesting that more complex habitats in 
the Pilbara region are important for these species. An understanding of the natural variation in fish 
assemblages driven by habitat characteristics is vital for effectively detecting impacts of fishing 
pressure (Langlois et al. 2012). Therefore, future studies that examine effects of fishing in the Pilbara 
region should consider natural variation in the abundance of targeted families that is governed by 
habitat complexity. 

This study showed that in addition to habitat complexity, benthic cover was an important 
determinant of the total abundance and species richness of the fish assemblage. The variation in 
each of these parameters among benthic habitats was strongly influenced by the percent cover of 
macroalgae and dead coral. This was true for the individual variables, but also through PC1 (which 
largely characterised these habitat categories). Abundance was typically low in areas dominated by 
macroalgae, and greater in areas dominated by dead coral (~60% variation, Figure S11.3.3). These 
relationships are consistent with those found for habitat complexity, suggesting that although the 
majority of corals were not live, they still currently provide much of the complex structure that is 
important to fish assemblages in the Pilbara. Previous studies have demonstrated positive 
relationships between live coral cover and the abundance and diversity of fish assemblages 
(Carpenter et al. 1981; Connell and Kingsford 1998; Komyakova et al. 2013). However, in the current 
study, the percent cover of (live) hard and soft corals was low (~8% combined) compared to dead 
corals (~25%) possibly due to a bleaching event in March 2013 (Lafratta et al. 2016) (Figure S11.3.6); 
hence the observed relationships between fish assemblages and dead coral cover (as also indicated 
by macroalgae) were stronger. Corallivores also declined in abundance as the percent cover of 
macroalgae increased, indicating that they were frequently associated with dead coral. Live coral 
serves as a food source for corallivores, and thus their distribution and abundance is largely 
determined by the amount of appropriate live coral present (Friedlander and Parish 1998). However, 
dead coral habitat that has retained its structural complexity may continue to support fish 
communities (Lindahl et al. 2001). 

This study has demonstrated that the proposed stereo‐height method is comparable to traditional in 
situ techniques for estimating habitat complexity, and that it is a useful tool for investigating 
ecological relationships. A single method is unlikely to capture all of the variation in habitat 
complexity (Roberts and Ormond 1987), and previous studies have recommended using multiple 
techniques (McCormick 1994; Friedlander and Parish 1998; Gratwicke and Speight 2005; Wilson et 
al. 2007). Here we have shown that both the stereo‐height and visual scoring methods can be used 
to capture different aspects of habitat complexity simultaneously, and that together they provide 
useful information to model the relationships between complexity and fish assemblages. 
Furthermore, this study has also highlighted the importance of structurally complex habitats for 
supporting a greater abundance and diversity of fish assemblages in the Pilbara, which should be 
considered for future spatial marine management of the region.  
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 SUPPLEMENTARY MATERIAL 

 

Figure S11.3.1 The sampling design of each method used in the validation study to measure structural 
complexity: (A) rugosity measured using the chain‐tape method; (B) habitat height measured in situ, and; (C) 
habitat height measured from stereo‐video. The positions of transects, chains, and height measurements are 
represented by solid lines, wavy lines, and crosses respectively. 
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Time requirements 

Paired t‐tests revealed significant differences in the time taken to measure complexity between each 
of the three methods (Table S11.3.1). On average, measuring habitat height in situ required the least 
amount of time per transect (mean 11.0 ± 2.6 SE mins); whereas obtaining these measurements 
from stereo‐video was the most time consuming method (31.5 ± 4.3 mins). Although it was 
significantly quicker to estimate rugosity using the chain‐tape method (26.8 ± 3.2 mins) compared to 
measuring height from stereo‐video, the difference between these methods was small (~5 min; 
Table S11.3.1). However, these results should be interpreted cautiously, as this study was carried out 
on land and results may differ if sampling was conducted underwater.  

Table S11.3.1 Results of paired t‐test comparisons between the times taken to complete each method of 
measuring structural complexity. The lower left of the table shows t values and the upper right (filled) of the 
table shows P values. Df = 9 for each test. 

  
CHAIN‐TAPE 
RUGOSITY 

IN SITU HEIGHT  STEREO‐HEIGHT 

Chain‐tape rugosity  ––  < 0.001  0.046 

In situ height  6.382  ––  < 0.001 

Stereo‐height  ‐2.312  ‐7.186  –– 
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Figure  S11.3.2  Bi‐plot  of  the  first  two  components  of  a  principal  components  analysis  (PCA)  used  to 
characterise benthic composition among transects. 

 

 

Figure S11.3.3 The residual total abundance and species richness of fish in the Pilbara relative to the most 
important predictor variables (Table 11.3.1). Models were fitted using GAMMs both with and without visual‐
relief being included in the analysis. The solid black line represents the estimated smoothing curve and 
dashed lines represent ±2 × SE of the estimate. 
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Figure S11.3.4 The residual abundance of corallivores and herbivores in the Pilbara relative to the most 
important predictor variables (Table 11.3.1). Models were fitted using GAMMs both with and without visual‐
relief being included in the analysis. The solid black line represents the estimated smoothing curve and 
dashed lines represent ±2 × SE of the estimate. 

 

 

Figure S11.3.5 The residual abundance of target fish families in the Pilbara relative to the most important 
predictor variables (Table 11.3.1). Models were fitted using GAMMs both with and without visual‐relief 
being included in the analysis. The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed 
lines represent ±2 × SE of the estimate. 
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Figure S11.3.6 Percent cover of each habitat type scored from stereo‐DOVs. 
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11.4 Suspended sediment negatively affects herbivorous scrapers 
and planktivorous omnivores on coral reefs in northwest 
Australia 

 

Authors: Moustaka M, Langlois T, McLean D, Bond T, Fisher R, Fearns R, Dorji P, Evans R. 

Submitted to Oecologia. 

 

ABSTRACT 

This study investigated the relationships between short and long term suspended sediment regimes 
and fine‐scale habitat composition on coral reef fish across a cross‐shelf turbidity gradient in the 
nearshore Pilbara region of Western Australia. Underwater visual census was used to sample the fish 
assemblage and quantify habitat composition and complexity at 16 sites across the turbidity 
gradient. Generalised additive mixed models were used to explore the relationships between broad‐
scale environmental variables (including suspended sediment), fine‐scale habitat variables, and fish 
assemblage metrics. Species richness declined with increasing levels of turbidity. Two feeding guilds 
(planktivorous omnivores and herbivorous scrapers) decreased in abundance at high turbidity sites. 
Total biomass of herbivorous scrapers was lower at turbid sites, whilst the biomass of planktivorous 
omnivores was not related to any of the predictor variables. Changes in the abundance, biomass, 
and behaviour of these functional groups can have severe consequences for the resilience and 
recovery of coral reefs. Whilst inshore coral reef communities generally consist of species with 
higher tolerance to suspended sediments, they are less likely to recover from anomalous 
disturbance events, such as thermal stress, due to lower levels of functional redundancy than their 
offshore counterparts. This study identified two key functional groups of fish that are vulnerable to 
elevated suspended sediment loads. The direct effects of long‐term elevation of suspended 
sediment on functional groups of fish needs to be considered when designing management plans for 
anthropogenic activities that will influence the suspended sediment regime of coastal regions where 
coral reef communities exist. 
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 INTRODUCTION 

Understanding the influence of different environmental drivers on fish assemblage composition and 
structure is essential when predicting the influence that, and designing management plans for, 
natural or anthropogenically‐induced variation in environmental conditions may have on marine 
ecosystems (Gil et al. 2016; Gilby et al. 2016). One such environmental driver is suspended sediment, 
which increases sedimentation and enhances the attenuation of light, reducing the amount of 
photosynthetically active radiation reaching the benthos (Suedel et al. 2008). The detrimental effects 
of suspended sediment on coral reefs are well known and unequivocal, including large‐scale 
mortality caused by smothering, reduced growth rates, range contraction, and decreased larval 
settlement (De’ath and Fabricius 2010; Kemp et al. 2011; Erftemeijer et al. 2012). As habitat 
composition, complexity, and connectivity largely determine the structure and composition of fish 
assemblages, degradation of coral reef habitat caused by suspended sediment negatively impacts 
dependent organisms through habitat loss, resulting in decreased species richness and abundance of 
fish (Jones et al. 2004; Wilson et al. 2006; Pittman and Brown 2011; Wenger et al. 2017). 

Conversely, the direct effects of suspended sediment on coral reef fish are poorly understood and 
are difficult to isolate from effects attributed to decreased habitat quality or availability (Wenger et 
al. 2017). Small‐scale aquaria studies have found evidence of decreased feeding success, predator 
avoidance, reproductive success, and impaired habitat choice in coral reef fish in response to 
elevated suspended sediment (Wenger and McCormick 2013; Collin and Hart 2015; Jones et al. 
2016). Feeding guilds have exhibited differential responses to elevated turbidity, with planktivorous 
omnivores and herbivorous scrapers consistently exhibiting decreased feeding success in high 
turbidity conditions (Wilber and Clarke 2001; Bellwood and Fulton 2008; Bonaldo and Bellwood 
2008; Madin et al. 2010; Wenger et al. 2011; Goatley and Bellwood 2012; Wenger et al. 2012; 
Johansen and Jones 2013; O’Connor et al. 2015; Goatley et al. 2016). Negative physiological changes 
have also been observed (particularly in juvenile individuals), including negative changes in mortality 
and growth rates, gill damage, and decreased reproductive success (Wenger and McCormick 2013; 
Hess et al. 2015). However, many of these adverse effects caused by elevated suspended sediment 
focused on one functional group are yet to be consistently observed in field settings (and have not 
been reported in Western Australia), and the findings of aquaria studies are difficult to extrapolate 
into realistic management strategies. 

Terrestrial runoff and riverine outputs combined with wave, wind, and tidal activity can create cross‐
shelf gradients of suspended sediment load in coastal waters (Maella et al. 2007). This continuum of 
high turbidity inshore to low turbidity further offshore, influences the abundance and diversity of 
fish. Several studies have reported increasing species richness and abundance moving offshore 
particularly of small‐bodied, juvenile, and herbivorous fish species (Maella et al. 2007; Malcolm et al. 
2010; Bejarano and Appeldoorn 2013). However, these trends are not universal with Fabricius et al. 
(2005) reporting similar species richness and decreasing herbivore density at offshore sites. As 
species play different functional roles in key ecosystem processes, changes in fish assemblages 
across turbidity gradients will impact ecosystem resilience and capacity for recovery from 
disturbance (Folke 2006; Best et al. 2015; Nash et al. 2016). These differential responses highlight 
the need for location‐specific knowledge of the influences of suspended sediment on functional 
groups, or feeding guilds, when designing management plans. 

The nearshore waters of the Pilbara region of Western Australia are a prime example of a cross‐shelf 
suspended sediment gradient and provide an ideal opportunity to assess the variation in fish 
assemblage driven by suspended sediment (Gilmour et al. 2006). In contrast to locations like the 
Great Barrier Reef (Cooper et al. 2007; Kroon 2009), the Pilbara catchment is arid with very little 
agriculture, so therefore investigations of sediment effects on reef inhabitants in the Pilbara are less 
complicated by the pollutants ensuant with agricultural practices. Daily mean turbidity ranges 
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between 1‐6 nephelometric turbidity units (NTU), but can reach 80 NTU during natural disturbance 
events, such as cyclones and intense seasonal rainfall, which frequently occur in the study region 
(Gilmour et al. 2006). In addition to frequent natural disturbance events, the nearshore Pilbara 
region experiences high levels of anthropogenic disturbance due to coastal development, shipping 
activity, construction, and dredging associated with Liquified Natural Gas (LNG) processing in the 
Wheatstone gas field and maintenance dredging of the existing shipping channels (Crain et al. 2009; 
McLean et al. 2016).  

This study utilised a combination of methods to investigate the relationships between fish 
assemblage structure, habitat composition and complexity, and suspended sediment in the 
nearshore Pilbara region. Analyses were based on the following hypotheses: If suspended sediment 
levels decrease moving offshore across the shelf 1) the habitat composition (particularly coverage of 
consolidated substrate, macroalgae, and stony corals) will change markedly and will be correlated to 
changes in fish assemblages; 2) the species richness, total abundance, and total biomass of fish 
assemblages will increase; 3) planktivorous omnivore and herbivorous scraper abundance and 
biomass will increase. 

 

 MATERIALS AND METHODS 

Study location 

This study was conducted throughout the western Pilbara region off Onslow, Western Australia 
(Figure 11.4.1). Sampling spanned approximately 120 km between Fly Island (114°5’51.3 E, 
21°8’05.98 S) and West Island (115°4’49.79 E, 21°3’09.76 S). The Pilbara is a tropical region with a 
component of subtropical species and an array of benthic habitats including coral reefs, macroalgal 
beds, filter feeder communities, seagrass meadows, and mangroves (Hutchins 2001; McLean et al. 
2016). The 16 sampling sites were selected based on the location of compliance monitoring buoys 
that were placed throughout the region as part of dredging impact monitoring for the Wheatstone 
project and were distributed across the natural cross‐shelf suspended sediment gradient (Figure 
11.4.1).  

Underwater visual census 

An underwater visual census (UVC) was conducted over five days in January 2016, with six stationary 
five‐minute UVC point counts being conducted at each of the 16 sites following methods used by 
Lowry et al. (2012). The six point count locations were haphazardly chosen across the reef area, with 
a minimum of 10 m between point count boundaries. A single stationary diver recorded the species, 
number, and approximate length of all fish sighted within a 3.5 m radius in all directions. A total of 
96 point counts were conducted across the 16 sites (Figure 11.4.1). 
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Figure 11.4.1. Location of sampling sites. The 30 m depth isobar is indicated by the dashed line. 

Fine‐scale habitat predictors 

As this study aimed to investigate the influence of broad‐scale environmental variables, point count 
replicates were performed across similar coral reef habitats to minimise the influence of fine‐scale 
habitat variability (i.e. percentage cover of substrate and structural relief). However, as it was 
impossible to completely control for habitat variation, diver operated stereo‐video (stereo‐DOV) was 
used to quantify the habitat at each of the point count replicates (after Bennett et al. 2016). After 
each point count was completed, a diver took a short 360 ̊ video, with the stereo‐DOV angled slightly 
downwards to capture the habitat within the UVC radius.  Still habitat images were taken every 90 ̊ 
from each 360 ̊ stereo‐DOV video. Quantification of habitat was conducted using the 
TransectMeasureTM software and the CATAMI classification scheme as per McLean et al. (2016); 
Althaus et al. (2013); SeaGIS Pty Ltd (2016). Habitat was broadly classified as stony coral (e.g. 
Acropora, Tabulate, and Porites corals), soft coral, consolidated substrate (rock), unconsolidated 
substrate (sand/rubble), macroalgae, reef (combined cover of consolidated substrate + stony corals 
+ macroalgae), sponges, or open water (Althaus et al. 2013). Each fine‐scale habitat variable was 
quantified as ‘percent cover’ of the replicate. Relief was quantified on a scale of 1‐5, with 1 
indicating a flat surface and 5 representing a vertical surface or very steep overhang, taking into 
account rugosity and structural complexity (Evans and Russ 2004). 

Broad‐scale predictor variables 

Water quality monitoring buoys were in place between May 2011 and May 2015 and collected data 
on turbidity (NTU), SST, salinity, and pressure at 30‐minute intervals (Chevron 2012). Turbidity data 
from the water quality loggers was visually inspected to ensure data integrity and spurious turbidity 
results, such as spikes and zero readings were removed. For further details of data processing and 
quality control steps see Jones et al. (2015).  

MODIS band 1 data and a semi‐analytic sediment model (SASM) developed by Dorji et al. (2016), 
calibrated using TSS concentration and bio‐optical properties of the coastal waters of the Onslow 
region, were used to derive estimates of TSS concentration for the study sites. The SASM model has 
been shown to produce estimates of the concentration of TSS with reasonable accuracy and at 
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adequate spatial and temporal resolution to be of use for coastal water quality monitoring (Dorji and 
Fearns 2016). For further details of TSS calculations see Supplementary material. 

 

Figure 11.4.2 Partial residual plots of proportional coverage of reef and stony coral habitat, and mean and 
standard deviation (SD) of habitat relief of fine‐scale habitat relative to the explanatory variables in their 
best models (Table 11.4.1). The solid black line represents the estimated smoothing curve and dashed lines 
represent ± 2×SE of the estimate. Plots are not presented where model performance was weak. 

Due to the large temporal scale over which the TSS and NTU data were recorded, the turbidity 
profile for each site was characterised by the first two axes of a principal coordinates analysis (PCoA) 
generated using the pco function from the ecodist package in R based on the TSS data (Figure 
S11.4.1; R Core Team 2017). PCoA’s were conducted on the TSS data for both the long‐term (pre‐
NTU logger deployment) and short‐term (whilst NTU loggers were deployed) datasets. The first axis 
(PC1) accounted for 90.2%, and 93.3%, of the variability for the long‐term TSS and short‐term TSS 
respectively, and in both cases this was strongly positively correlated with high values of turbidity 
across all time scales and percentile summaries (Figure 11.4.2, Figure 11.4.3). As such, the PC1 axes 
for TSS characterise the differences in the general suspended sediment regime between sites, with 
higher positive scores indicating high turbidity. The second axes (PC2) accounted for 6.6%, and 4.1% 
of the variability for the long‐term TSS and short‐term TSS, respectively (Figure 11.4.2, Figure 
11.4.3), and in both cases was strongly negatively correlated with high values of TSS across short 
time frames, but only for the extreme percentiles (Figure 11.4.2, Figure 11.4.3). Therefore, low 
values of PC2 indicate the occurrence of extreme, discrete turbidity events. The first axis (PC1) for 
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short‐term in situ turbidity (NTU) represented 90.3% of variability and was strongly negatively 
correlated with high values of turbidity across all time scales and percentile summaries (Figure 
11.4.3B). Therefore, for short‐term in situ turbidity (NTU), high values of PC1 indicate less turbid 
water quality conditions. The second axis (PC2) for short‐term in situ turbidity represented 5.9% of 
the remaining variation, with positive values indicating greater frequency or intensity of discrete 
spikes in turbidity (Figure 11.4.3B). For detailed methods and plotted PCoA’s see Supplementary 
material – Methods and Figure S11.4.1, Figure S11.4.2, Figure S11.4.3.  

 

Figure 11.4.3 Partial residual plots of A) species richness and total biomass, B) abundance of planktivorous 
omnivores (PO), and C) abundance and total biomass of herbivorous scrapers (HS) of fish assemblages 
relative to the explanatory variables in their best models (Table 11.4.1). The solid black line represents the 
estimated smoothing curve and dashed lines represent ± 2×SE of the estimate. Plots are not presented 
where model performance was weak. 
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To complete the set of environmental variables, distance to the 30 m depth isobar was generated 
using bathymetry data from NOAA (https://www.ngdc.noaa.gov/mgg/global/) and was used as an 
indicator of oceanic conditions (Amante and Eakins 2009). Therefore, the full set of broad‐scale 
environmental variables included; depth, distance to the 30 m contours two long‐term and short‐
term TSS Principle coordinate analysis axes, and a single NTU (turbidity) principal coordinate analysis 
axis.  Data checking and analysis was conducted using scripts provided in Langlois et al. (2015) using 
the R language for statistical computing (R Development Core Team 2015). Information on the 
feeding guild of each species was retrieved from Fishbase (Froese and Pauly 2016) and cross‐
checked with records from the Department of Biodiversity, Conservation and Attractions Marine 
Science Monitoring Program. Biomass was calculated using length‐weight relationships retrieved 
from Fishbase (Froese and Pauly 2016).  

Data Analysis 

The influence of both fine‐scale habitat and broad‐scale environmental variables on fish assemblage 
were analysed using generalised additive mixed models (GAMMs; Wood and Scheipl 2015). GAMMs 
use a sum of smooth functions to model covariate effects, allowing for more flexible functional 
dependence of the response variable on the covariates, without requiring prior assumptions about 
the parametric form of the relationship. Site was included as a random effect to increase the 
inferential power of the models and to account for overdispersion and correlation in the data 
(Harrison 2014). A full‐subset method was used to fit models of all possible combinations of 
variables (Fisher et al, in review). Models were limited to three explanatory variables and models 
containing variables with correlations exceeding 0.28 were excluded to avoid issues with colinearity 
among predictor variables, which can cause overfitting and difficulty interpreting results (Graham et 
al. 2005). The most parsimonious model(s) (i.e. had the fewest predictor variables) in the subset of 
top models (those within 2AICc of that with the lowest AICC, Burnham and Anderson 2002) was 
selected as the best model. R2 values were used to provide an indication of the predictive power of 
the model. Therefore, whilst this study was primarily concerned with investigating the relationship 
between suspended sediment levels and the structure and composition of the fish assemblage in the 
Pilbara, both broad‐scale environmental (depth, distance to the 30 m depth isobar, and TSS/turbidity 
PCoAs) and fine‐scale habitat (composition of biota and complexity) were included as predictor 
variables in models. Additionally, fine‐scale habitat data was modelled against broad‐scale 
environmental predictors to identify any potentially confounding variables. 

Models were run on abundance and biomass of common (present in >20% of samples) families, 
feeding guilds, and unique species. Prior to analysis several predictor variables were removed due to 
collinearity >0.8, and predictor variables were plotted, assessed for normal distributions, and 
transformed accordingly (see Supplementary material for details). Fish data was not transformed as 
generalised modelling and selection of an appropriate error distribution (in this case a Tweedie 
distribution) accounts for non‐normal distribution of data (McLean et al. 2016). Tweedie error 
distributions were selected for all analyses, except the relationship between fine‐scale habitat and 
broad‐scale environmental predictor variables, due to their capacity to adequately model zero‐rich 
data (Shono 2008). For analyses of the relationship between fine‐scale habitat composition and 
broad‐scale environmental predictors, fine‐scale habitat data was transformed using a logit 
transformation and models used a Gaussian error distribution, due to the nature of the data 
(proportional cover, which is bounded by 0 and 1). All statistical analyses were conducted using the 
R language for statistical computing and the gamm4 (version 0.3) and mgcv (version 12) packages 
(Wood and Scheipl 2015; R Core Team 2017). 
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 RESULTS 

Depth was the most consistent descriptor of variation in fine‐scale habitat relief (rugosity), with 
habitat relief typically lower as depth increased (Figure 11.4.2, Table 11.4.1, Table S11.4.1). Null 
models were the best representation of variation in macroalgae and consolidated substrate 
coverage, indicating that none of the predictor variables explained the variation in coverage (Figure 
11.4.2, Table 11.4.1). Whilst distance to the 30m isobar was present in one of the top models for 
reef (‘Reef #1), no directional relationship was present (Figure 11.4.2, Table 11.4.1). Conversely, low 
frequency of anomalous turbidity events (high values for long‐term TSS PC2), were linked to high 
percentage cover of reef in the second top model for reef (‘Reef #2; Figure 11.4.2, Table 11.4.1). 
Lower percentage cover of stony corals was present at very high turbidity sites based on both long‐
term and short‐term metrics, however these results should be interpreted cautiously as the null 
model was just outside the top models (models with an AIC value less than 2; delta AIC = 2.08; Figure 
11.4.2, Table 11.4.1, Table S11.4.2). 

Table 11.4.1. Best generalised additive mixed models (GAMMs) for predicting the relief of substrate (mean 
and standard deviation [SD]) and percent cover of fine‐scale habitat type; the total species richness, 
abundance, biomass of fish assemblages, total abundance and biomass of planktivorous omnivores (PO) and 
herbivorous scrapers (HS) in the fish assemblages of the Pilbara. The Akaike information criterion (corrected 
for finite sample sizes; AICc), delta AIC (AIC differences), model weight (wi.AICc), and the coefficient of 
determination (R²) were also reported. All models within two units of the lowest AICc value are reported in 
Table S11.4.3.  

DEPENDENT VARIABLE  AICC  ΔAICC  WI.AICC  R²  BEST MODEL 

Mean habitat relief  108.16  0  0.13  0.3  Depth 

SD habitat relief  ‐20.32  0  0.84  0.4  Depth, Long‐term TSS PC1 Short‐term NTU PC2 

Consolidated  ‐78.7  0.7  0.04  1  Null 

Macroalgae  ‐187.27  0  0.03  0.7  Null 

Stony corals #1  ‐165.28  1.64  0.02  0.6  Distance to 30 m 

Stony corals #2  ‐165.15  1.77  0.02  0.6  Long‐term TSS PC1 

Stony corals #3  ‐165.02  1.9  0.02  0.6  Short‐term TSS PC1 

Reef #1  ‐112.18  1.98  0.02  0.4  Distance to 30 m 

Reef #2  ‐122.2  1.96  0.02  0.4  Long‐term TSS PC2 

Species richness #1  546.95  0.92  0.06  0.6  Consolidated, Long‐term TSS PC1 

Species richness #2  547.74  1.71  0.04  0.6  Stony corals (sqrt), Distance to 30 m 

Total abundance  996.73  0.57  0.02  0.5  Null 

Total biomass  225.53  0.44  0.15  0.6  Long‐term TSS PC2, Short‐term TSS PC1 

PO abundance #1  617.83  0  0.04  0.6  Macroalgae(log+1), Long‐term TSS PC1 

PO abundance #2  617.88  0.05  0.04  0.6  Macroalgae(log+1), Short‐term TSS PC1 

PO abundance #3  619.7  1.87  0.02  0.5  Long‐term TSS PC1, Distance to 30 m 

PO biomass  ‐169.88  1.22  0.02  0.1  Null 

HS abundance #1  389.66  0.95  0.06  0.6  SD habitat relief, Stony corals (sqrt) 

HS abundance #2  389.83  1.11  0.05  0.6  SD habitat relief, Long‐term TSS PC1 

HS biomass  228.27  0  0.46  0.4  Stony corals (sqrt), Depth, Short‐term TSS PC2 

 

The 96 point counts conducted yielded a total of 8,067 individuals from 126 species and 31 families 
(Table S11.4.2). Species richness of fish assemblages increased at sites with lower levels of long‐term 
TSS and higher stony coral cover, however as percentage cover of stony corals is negatively 
correlated to long‐term TSS the ‘Species Richness #2 model may simply represent a secondary effect 
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of long‐term TSS (‘Species Richness #1 model; Figure 11.4.3A, Table 11.4.1). Top models for species 
richness also suggested a negative relationship with consolidated substrate and whilst distance to 
the 30 m depth isobar was an important predictor variable, no directional relationship was apparent 
(Figure 11.4.3A, Table 11.4.1). Suspended sediment‐related variables were present in all models 
within 2 units of the lowest AICc value (Table S11.4.2). 

No habitat or environmental variables were found to relate to the total abundance of fish 
assemblages (Table 11.4.1). Suspended sediment (both general characteristics (PC1) and discrete 
events (PC2) and both long‐term and short‐term measures) were included in the best model 
describing the distribution of fish biomass. However the residual plots suggest a relatively weak 
directional relationship (Figure 11.4.3A). Suspended sediment‐related variables (i.e. TSS and NTU 
PC1 and PC2) were present in all top models for total biomass (Table S11.4.3).  

Different feeding guilds exhibited varying responses to fine‐scale habitat and broad‐scale 
environmental variables, however responses by planktivorous omnivores and herbivorous scrapers 
were the most pronounced. The planktivorous omnivores recorded in this study were all from family 
Pomacentridae (Table S11.4.2). Total planktivorous omnivore abundance was lower at sites 
characterised by higher levels of suspended sediment over both the long‐term and the short‐term 
time scales (TSS PC1; Figure 11.4.3B, Table 11.4.1). A relationship with macroalgae was also detected 
but the directionality was weak. Predictor variables related to suspended sediment were present in 
all top models for planktivorous omnivore (Table S11.4.3). Total planktivorous omnivore biomass 
was not related to any of the predictor variables (Table 11.4.1, Table S11.4.2). 

All herbivorous scraper species recorded in this study were from the Scarinae subfamily (Table 
S11.4.2). Total herbivorous scraper abundance increased with increasing structural relief of habitat 
(Figure 11.4.3B, Table 11.4.1). A negative relationship was also observed between long‐term TSS PC1 
(the general suspended sediment regime) and total herbivorous scraper abundance, and indeed, 
suspended‐sediment related predictor variables were present in all top models Figure 11.4.3B, Table 
S11.4.3). Herbivorous scraper biomass decreased with depth and increased with increasing levels of 
stony coral cover (Figure 11.4.3B, Table 11.4.1).  

 

 DISCUSSION 

Increasing suspended sediment is linked to decreasing species richness in the Pilbara region, 
supporting previous studies on the influence of cross‐shelf turbidity gradients on fish assemblages 
(Figure 11.4.3A; Fabricius et al. 2005; Maella et al. 2007; Malcolm et al. 2010; Bejarano and 
Appeldoorn 2013). However, this study found no relationship between total abundance of fish and 
suspended sediment, contradicting patterns observed in other large‐scale field studies (Figure 
11.4.3A; Fabricius et al. 2005; Maella et al. 2007; Malcolm et al. 2010; Bejarano and Appeldoorn 
2013). The consistency of total fish abundance yet decreasing species diversity across the shelf 
suggests that increased levels of turbidity may not negatively impact some functional groups or 
species, as is the case for benthic filter feeding communities in this region (Abdul Wahab et al 2017). 
However, decreased species richness has been linked to decreased ecosystem resilience, 
productivity, and recovery after disturbance (Worm et al. 2006; Cheal et al. 2013). Consequently, the 
diminished species richness observed at high turbidity sites indicates that whilst these inshore reef 
assemblages have a higher tolerance threshold for suspended sediment than offshore reefs, they are 
likely less resilient to the additive effects of additional natural and anthropogenic disturbance 
events, due to decreased functional redundancy (Gilmour et al. 2006; Gil et al. 2016). The coral 
bleaching events between 2011 – 2013 (Lafratta et al. 2016) have already dramatically reduced the 
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coral cover of this region and the habitats supported by inshore reefs have been identified as 
important areas for recruitment of many fish species, thus the loss of these habitats could 
significantly erode the biodiversity of the Pilbara region (Gilmour et al. 2006; McLean et al. 2016). 
Reefs experiencing increased turbidity levels, decreased coral cover, and decreased abundances of 
functionally‐valuable herbivorous scrapers may take longer to recover than their clear water 
offshore counterparts, due to diminished efficacy of the processes underpinning recruitment and 
growth on coral reefs (Gilmour et al. 2006; Nash et al. 2016). 

Environmental monitoring is time‐consuming and costly, therefore it is crucial to identify the 
coarsest resolution (such as family or feeding guild) that can be studied whilst still providing 
sufficient detail to inform management (Best et al. 2015). Two key functional groups showed 
decreasing abundance with increasing suspended sediment: planktivorous omnivores and 
herbivorous scrapers (Figure 11.4.3B). This is consistent with past studies that have reported that 
these fish are generally found in clear water and are less abundant on inshore reefs (Fabricius et al. 
2005; Malcolm et al. 2010; Johansen and Jones 2013). These results also support aquaria‐based 
experiments that reported decreased foraging success, declines in growth rate and body condition, 
and increased mortality rates with increasing turbidity (Wenger et al. 2012; Johansen and Jones 
2013; O’Connor et al. 2015). While planktivorous omnivore abundance decreased at more turbid 
sites, no predictor variables were found to relate to the total biomass of this feeding guild (Table 
11.4.1). This may suggest that whilst a lower number of individuals are present at more turbid sites, 
the individuals present are generally of a larger size. This study provides field‐based evidence to 
support lab‐based studies that have reported higher magnitude negative influences of suspended 
sediment on small‐bodied fish, and therefore large‐bodied individuals are present at turbid sites, 
whilst smaller‐bodied individuals cannot tolerate the turbid conditions (Wenger and McCormick 
2013). Planktivorous omnivores play a vital functional role in coral reef ecosystems by importing 
pelagic nutrients into the system and by providing a trophic link between secondary production and 
fish biomass (Hamner et al. 2007; Johansen and Jones 2013). Decreased abundance or loss of this 
feeding guild from an ecosystem may have significant impacts on energy transfer, leading to an 
erosion of trophic diversity and decreased ecosystem resilience (Johansen and Jones 2013). 
Planktivorous omnivores are a possible candidate for functional group‐level monitoring, as 
productivity of this feeding guild has been shown to be resilient to diversity loss (Messmer et al. 
2014). However, this study demonstrated variable responses between species and Johansen and 
Jones (2013) found that planktivorous species exhibited different preferred levels of turbidity. The 
interspecific variation of responses to increasing turbidity in this functional group requires further 
study to determine if they can be grouped, and an indicator species utilised, for monitoring 
purposes.  

Herbivorous scrapers demonstrated more complex responses to increasing suspended sediment 
(Figure 11.4.3C, Table 11.4.1). Habitat rugosity was the most important predictor variable, showing a 
strong positive relationship with herbivorous scraper abundance, concurring with previous studies 
(Figure 11.4.3C; Wilson et al. 2006; Graham and Nash 2012; Bejarano and Appeldoorn 2013). TSS 
predictor variables were also important, exhibiting both indirect and direct relationships with 
herbivorous scraper abundance (Figure 11.4.3C). The negative impacts of sediment on coral cover 
(including increased mortality, decreased growth, and range contraction) are well documented and 
were reflected in this study, with decreased percentage cover of stony corals at high turbidity sites 
(Figure 11.4.2, Table 11.4.1; Fabricius et al. 2005; De’ath and Fabricius 2010; Erftemeijer et al. 2012). 
Herbivorous scrapers are less common on reefs with high live coral coverage, as they graze on the 
turf algae that establishes on consolidated substrate and dead coral (Gilmour et al. 2013; Han et al. 
2016). This trend was reflected in the results of this study, with herbivorous scraper abundance 
declining with increasing coral cover (Figure 11.4.3C). This provides an example of an indirect 
positive effect of suspended sediment on herbivorous scrapers, through decreased stony coral 
cover. These results must be interpreted cautiously as current live coral cover in the region from 
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other recent studies ranges between 0‐10% due to recent bleaching events (Moore et al. 2012; 
Clausing et al. 2016; Lafratta et al. 2016). However, increased TSS was also directly related to 
herbivorous scrapers, with increasing turbidity linked to decreased abundance and biomass of this 
functional group (Figure 11.4.3C). This relationship is likely due to increased sediment in the epilithic 
algal matrix deterring grazing by herbivorous species, as has been reported on the Great Barrier 
Reef, Australia (Bellwood and Fulton 2008; Gil et al. 2016; Gordon et al. 2016). These 
multidirectional ecological interactions are similar to those reported by Gil et al. and Clausing et al. 
in their 2016 field studies on the Great Barrier Reef and in French Polynesia, respectively, and 
highlight the importance of an ecosystem‐based approach to studying the influences of turbidity on 
coral reef communities. Herbivorous scrapers play a vital role in preventing coral reefs from shifting 
to a macroalgal‐dominated state after a disturbance event by maintaining space for coral propagules 
to settle and re‐establish (Adam et al. 2011; Han et al. 2016; Nash et al. 2016). Studies have also 
found that different species and size classes of herbivorous scrapers graze differently, and thus have 
different impacts on ecosystem function (Bonaldo and Bellwood 2008). Changes in herbivorous 
scraper assemblage caused by elevated suspended sediment, or size‐selective fishing effort, may 
therefore reduce the resilience and recovery capacity of coral reefs (Madin et al. 2010; Bellwood et 
al. 2012; Han et al. 2016). The species composition of fish and coral on the offshore reefs is typical of 
reefs with less sediment influence than the inshore reefs. These reefs would be more susceptible to 
long‐term natural or anthropogenic induced increases in suspended sediments. However, whilst 
these assemblages may be more vulnerable to the negative effects of increased in turbidity, the 
increased diversity and functional redundancy of these assemblages means they are likely more 
resilient to disturbance events, such as discrete sediment pulses caused by storms or dredging. 
Comparatively, although inshore reefs have a higher tolerance threshold to suspended sediment, 
recent coral bleaching, high sediment loads, and low abundance of herbivorous scrapers combined 
will reduce ecosystem resilience and recovery if a disturbance event elevates suspended sediment 
levels above this threshold. The relative importance of indirect effects (through decreased live coral 
cover) and direct effects (through decreased ability to graze) of suspended sediment on structuring 
herbivorous fish assemblages must be understood if the impacts of discrete disturbance events that 
increase turbidity are to be understood, predicted, and managed appropriately. 

Whilst this study has identified several broad‐scale ecological trends in response to high levels of 
suspended sediment, it is by no means a comprehensive assessment of the influences of suspended 
sediment on fish in the Pilbara region. The long‐term impact of discrete disturbance events depends 
on the length and intensity of the perturbation, recovery rates of habitat, and the ecological 
plasticity of species within the assemblage (Wenger et al. 2017). Therefore BACI (before‐after‐
control‐impact) style studies are key to developing predictive models to assess the influence of 
discrete events that elevate suspended sediment. Further studies on interspecific and intraspecific 
variation in the functional roles of planktivorous omnivores and herbivorous scrapers must be 
conducted to determine whether monitoring fish assemblages at a functional group resolution 
provides an adequate indication of ecosystem health (Bonaldo and Bellwood 2008; Messmer et al. 
2014; Best et al. 2015). Once an appropriate monitoring resolution has been identified, indicator 
species should be identified and aquaria‐based experiments should be conducted to determine 
tolerance thresholds for suspended sediment. Localised adaptation to high turbidity has been 
reported, therefore the fish used in aquaria experiments must be sourced from the Pilbara region for 
such studies (Wilber and Clarke 2001). Future research on the impacts of suspended sediment on 
coral cover and recruitment in the Pilbara region will clarify the currently unclear relationship 
between suspended sediment and stony coral cover reported in this study. Finally, multiple studies 
have identified the importance of reef patch context; that is how reef patches are spatially related to 
each other in structuring fish assemblage (Grober‐Dunsmore et al. 2007; Pittman and Brown 2011). 
Future studies should aim to include measures of connectivity of reef patches, both genetically and 
for the physical movement of mobile species (Adam et al. 2011). 
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This study demonstrated a negative relationship between species richness, and abundance of key 
functional groups and suspended sediment in the fish assemblage of the nearshore Pilbara region. 
Whilst the turbid inshore reef assemblages of the region have higher tolerance thresholds for 
suspended sediment, they are likely less resilient and have less capacity to recover from anomalous 
disturbance events, than more sensitive but more functionally redundant offshore reefs with lower 
sediment regimes. Considering the frequency of natural disturbance events in the Pilbara region, this 
decreased functional redundancy has significant implications for management, particularly regarding 
dredging activities. Elevating suspended sediment levels above the thresholds that inshore coral reef 
communities are adapted to may cause long‐term damage to these ecosystems. This study has 
identified several broad‐scale ecological trends that warrant further examination, however the 
threshold values for the various biological components of these biodiverse coral reef ecosystems are 
still largely unknown. To effectively manage the impact of anthropogenic activities that elevate 
suspended sediment levels (such as dredging), local exposure thresholds for both intensity and 
duration of suspended sediment elevation must be identified for key functional groups. 
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 SUPPLEMENTARY MATERIAL 

TSS concentration data was derived from daily MODIS observation from 05/11/2000 – 13/02/2016 
for each site using an average 9 x 9 (250 m‐pixel) grid over a GPS point located as close to the 
sampling site as possible, without overlapping any land or shallow reef. On occasion cloud cover, 
poor atmospheric correction or issues with satellite view geometry lead to TSS algorithm failure. 
Where fewer than 5 of the 9 pixels could be processed successfully, the corresponding TSS data was 
excluded prior to analysis. Useable data was retrieved on an average of 73.6% of total sampling days 
across all sites. Anomalous TSS values were investigated to ensure they correlated with extreme 
weather events, dredging activity, or satellite imagery (Chevron 2012; BOM 2016; NASA 2016). 

Two principal coordinate analyses were performed on the TSS data, one based on the longterm data 
(05‐Nov‐2000 – 22‐May‐2013) and one on the short‐term data (23‐May‐2013 – 13‐ Feb‐2016). The 
short‐term time frame was selected based on the date of installation of the Chevron water quality 
loggers for their dredge operations, as the loggers had more power to detect fine‐scale changes in 
turbidity. Turbidity data recorded by the water quality loggers during the pre‐dredge period (19‐
May‐2011 – 22‐May‐2013) was excluded from analysis due to the relocation of the Fly Island logger 
(resulting in a non‐uniform dataset) at the commencement of dredging, therefore the short‐term 
data is restricted to the dredging period only. As a result, TSS data from this pre‐dredge period was 
included in the long‐term PCoA, and a separate short‐term PCoA. The PCoA was based on a dataset 
consisting of the 50th, 80th, 90th, 95th, and 100th percentile TSS values, across both the long‐term 
and short‐term, of a sequence of running means from 1 day up to 365 days (Figure S11.4.1, Figure 
S11.4.2; after Jones et al. 2015). Due to the skewed nature of turbidity data, PCoAs were performed 
on log10 (TSS + 1) transformed data. This process was repeated for the Chevron water quality logger 
turbidity (reported in nephelometric turbidity units [NTU]) data, however due to the shorter time 
span of data collection, only a short‐term PCoA was conducted (Figure S11.4.3). The first axis (PC1) 
accounted for 90.2%, and 93.3%, of the variability for the long‐term TSS and short‐term TSS 
respectively, and in both cases this was strongly positively correlated with high values of turbidity 
across all time scales and percentile summaries (Figure S11.4.1, Figure S11.4.2). As such, the PC1 
axes for TSS characterise the differences in the general suspended sediment regime between sites, 
with higher positive scores indicating high turbidity. The second axes (PC2) accounted for 6.6%, and 
4.1% of the variability for the long‐term TSS and short‐term TSS, respectively (Figure S11.4.1, Figure 
S11.4.2), and in both cases was strongly negatively correlated with high values of TSS across short 
time frames, but only for the extreme percentiles (Figure S11.4.1, Figure S11.4.2). Therefore, low 
values of PC2 indicate the occurrence of extreme, discrete turbidity events. The first axis (PC1) for 
short‐term in situ turbidity (NTU) represented 90.3% of variability and was strongly negatively 
correlated with high values of turbidity across all time scales and percentile summaries (Figure 
S11.4.3). Therefore, for short‐term in situ turbidity (NTU), high values of PC1 indicate less turbid 
water quality conditions. The second axis (PC2) for short‐term in situ turbidity represented 5.9% of 
the remaining variation, with positive values indicating greater frequency or intensity of discrete 
spikes in turbidity (Figure 11.4.3C). Therefore, the principal coordinate axes for both short‐term TSS 
and short‐term in situ turbidity (NTU) characterise the combined turbidity profile of both natural and 
anthropogenic stressors.  

Sponges were removed from the fine‐scale habitat categories due to limited coverage and 
unconsolidated substrate was removed due to its collinearity (>0.9) with reef. The first turbidity 
principal component axis from the logger water quality data (finescale NTU PCO1) was not included 
in full subsets analyses due to its high correlation (>0.9) with the principal coordinate axes derived 
from the TSS data. In addition, prior to each model being run, the distribution of predictor variables 
was visually inspected and appropriate data transformations applied where necessary. UVC data was 
transformed as follows: for all models (except UVC biomass at taxa level), mean relief and reef were 
cubed, macroalgae was log(x+1) transformed, and a SQRT transformation was applied to stony coral. 
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For the UVC biomass taxa level model, the same transformations were applied, with the addition of 
a SQRT transformation being applied to pre‐dredge TSS PC1. 
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Supplementary Material Figures and Tables 

 

Figure S11.4.1 Principle coordinate analysis (PCoA) plot and axes correlations for long‐term remotely‐sensed 
total suspended solids (TSS) at the 16 study sites in the Pilbara, Western Australia. 
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Figure S11.4.2 Principle coordinate analysis (PCoA) plot and axes correlations for short‐term remotely‐sensed 
total suspended solids (TSS) at the 16 study sites in the Pilbara, Western Australia. 

 

Figure S11.4.3 Principle coordinate analysis (PCoA) plot and axes correlations for short‐term in situ turbidity 
(NTU) at the 16 study sites in the Pilbara, Western Australia. 

   



869 | PMCP – Final Report 

Table S11.4.1 All generalised additive mixed models (GAMMs) within two units of the lowest Akaike 
Information Criterion (AICc) for predicting the relief of substrate (mean and standard deviation [SD]) and 
percent cover of fine‐scale habitat types in the Pilbara. The Akaike information criterion (corrected for finite 
sample sizes; AICc), Bayesian information criterion (BIC), delta AIC (AIC differences), model weight (wi.AICc), 
the coefficient of determination (R²), and model size (edf) were also reported. Best models are indicated in 
bold. 

DEPENDENT 
VARIABLE 

AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

Mean habitat relief  108.16  138.61  0  0.13  0.33  9.96  Depth 

  109.36  141.21  1.19  0.07  0.34  10.82  Depth, Short‐term NTU PC2 

  109.46  141.39  1.3  0.07  0.34  10.92  Depth, Short‐term TSS PC2 

  109.47  141.41  1.31  0.07  0.34  10.93  Depth, Short‐term TSS PC1 

   109.48  141.3  1.31  0.07  0.34  10.84  Depth, Distance to 30 m 

SD habitat relief  ‐20.32  5.39  0  0.84  0.4  8.63 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Short‐term NTU PC2 

Consolidated  ‐79.4  ‐51.59  0  0.06  0.37  11.42  Long‐term TSS PC2 

  ‐78.7  ‐50.04  0.7  0.04  0.95  11.87  Null 

  ‐78.68  ‐50.01  0.72  0.04  0.37  11.88 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1 

  ‐78.61  ‐49.86  0.79  0.04  0.37  11.92 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2 

  ‐78.48  ‐49.57  0.92  0.04  0.38  12.01 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2 

  ‐78.43  ‐49.45  0.97  0.04  0.38  12.04  Short‐term TSS PC1 

  ‐78.24  ‐49.07  1.16  0.03  0.38  12.14  Depth 

  ‐78.09  ‐48.72  1.31  0.03  0.38  12.26  Short‐term TSS PC2 

  ‐77.9  ‐48.32  1.5  0.03  0.38  12.37  Long‐term TSS PC1 

  ‐77.9  ‐48.36  1.5  0.03  0.38  12.35  Depth, Short‐term TSS PC1 

  ‐77.87  ‐48.27  1.53  0.03  0.38  12.38  Distance to 30 m 

  ‐77.87  ‐48.24  1.53  0.03  0.38  12.4  Short‐term NTU PC2 

  ‐77.86  ‐48.23  1.54  0.03  0.38  12.4 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2 

  ‐77.86  ‐47.31  1.54  0.03  0.39  12.9 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐77.85  ‐47.16  1.55  0.03  0.39  12.99 
Long‐term  TSS  PC2,  Distance 
to 30 m 

  ‐77.82  ‐48.14  1.58  0.03  0.38  12.43 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Short‐term NTU 
PC2 

  ‐77.71  ‐47.9  1.69  0.02  0.38  12.5 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Short‐term NTU PC2 

  ‐77.59  ‐47.66  1.81  0.02  0.38  12.56 
Short‐term  TSS  PC1, Distance 
to 30 m 

  ‐77.56  ‐47.59  1.84  0.02  0.38  12.59 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

  ‐77.53  ‐47.51  1.87  0.02  0.38  12.61  Depth, Short‐term TSS PC2 

   ‐77.49  ‐46.69  1.9  0.02  0.39  13.05 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Distance to 30 m 

   ‐77.49  ‐47.43  1.91  0.02  0.38  12.63  Depth, Long‐term TSS PC1 

   ‐77.46  ‐47.12  1.94  0.02  0.38  12.79 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Distance to 30 m 

Macroalgae  ‐187.27  ‐154.98  0  0.03  0.67  13.9  Null 
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DEPENDENT 
VARIABLE 

AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

   ‐187.21  ‐153.33  0.05  0.03  0.57  14.84  Depth, Long‐term TSS PC1 

   ‐187.07  ‐154.58  0.2  0.03  0.56  14.01  Long‐term TSS PC1 

  ‐186.98  ‐154.4  0.29  0.03  0.56  14.07  Short‐term TSS PC1 

  ‐186.97  ‐154.38  0.3  0.03  0.56  14.07  Long‐term TSS PC2 

  ‐186.95  ‐154.35  0.31  0.03  0.56  14.08  Short‐term TSS PC2 

  ‐186.93  ‐153  0.34  0.03  0.57  14.87  Depth 

  ‐186.86  ‐154.18  0.41  0.03  0.56  14.12  Distance to 30 m 

  ‐186.82  ‐154.07  0.45  0.03  0.56  14.16 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1 

  ‐186.81  ‐154.06  0.45  0.03  0.56  14.17  Short‐term NTU PC2 

  ‐186.79  ‐152.61  0.48  0.03  0.57  15.02  Depth, Short‐term TSS PC1 

  ‐186.77  ‐153.97  0.5  0.03  0.56  14.19 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2 

  ‐186.76  ‐152.46  0.5  0.03  0.57  15.1 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Short‐term TSS PC2 

  ‐186.76  ‐153.96  0.5  0.03  0.56  14.2 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2 

  ‐186.74  ‐153.17  0.53  0.03  0.57  14.65  Depth, Short‐term TSS PC2 

  ‐186.67  ‐152.35  0.59  0.02  0.57  15.11 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Short‐term NTU PC2 

  ‐186.67  ‐153.78  0.6  0.02  0.56  14.25 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2 

  ‐186.65  ‐153.72  0.62  0.02  0.56  14.28 
Long‐term  TSS  PC1,  Distance 
to 30 m 

  ‐186.64  ‐153.86  0.63  0.02  0.56  14.18 
Short‐term  TSS  PC2, Distance 
to 30 m 

  ‐186.61  ‐153.65  0.66  0.02  0.56  14.29 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

  ‐186.58  ‐153.65  0.68  0.02  0.56  14.28 
Long‐term  TSS  PC2,  Distance 
to 30 m 

  ‐186.55  ‐153.52  0.72  0.02  0.56  14.33 
Short‐term  TSS  PC1, Distance 
to 30 m 

  ‐186.53  ‐153.5  0.74  0.02  0.56  14.33 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

  ‐186.52  ‐153.49  0.74  0.02  0.56  14.34 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2 

  ‐186.46  ‐152.14  0.81  0.02  0.57  15.1  Depth, Short‐term NTU PC2 

  ‐186.44  ‐152  0.83  0.02  0.57  15.18  Depth, Distance to 30 m 

  ‐186.42  ‐153.27  0.85  0.02  0.56  14.4 
Short‐term NTU PC2, Distance 
to 30 m 

  ‐186.4  ‐153.23  0.87  0.02  0.56  14.41 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Short‐term NTU 
PC2 

  ‐186.38  ‐153.19  0.88  0.02  0.56  14.43 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Distance to 30 m 

  ‐186.37  ‐153.15  0.9  0.02  0.56  14.44 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Distance to 30 m 

  ‐186.34  ‐151.74  0.93  0.02  0.57  15.28 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Short‐term TSS PC2 

  ‐186.33  ‐153.09  0.93  0.02  0.56  14.46 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance to 30 m 

  ‐186.32  ‐153.09  0.94  0.02  0.56  14.45 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Short‐term NTU PC2 
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DEPENDENT 
VARIABLE 

AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

  ‐186.28  ‐151.69  0.99  0.02  0.57  15.28 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Short‐term NTU PC2 

  ‐186.24  ‐152.95  1.02  0.02  0.56  14.49 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance to 30 m 

  ‐186.22  ‐152.86  1.05  0.02  0.56  14.53 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐186.21  ‐152.16  1.06  0.02  0.57  14.94 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

  ‐186.13  ‐152.69  1.14  0.02  0.56  14.57 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐186.13  ‐152.68  1.14  0.02  0.56  14.58 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐186.04  ‐151.21  1.23  0.02  0.58  15.42 
Depth,  Short‐term  TSS  PC2, 
Distance to 30 m 

   ‐185.91  ‐151.03  1.36  0.02  0.57  15.45 
Depth,  Short‐term  NTU  PC2, 
Distance to 30 m 

   ‐185.88  ‐147.87  1.39  0.02  0.6  17.5 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

Stony corals  ‐166.92  ‐135.33  0  0.06  0.59  13.49 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance to 30 m 

  ‐166.69  ‐134.91  0.23  0.05  0.59  13.6 
Short‐term  TSS  PC2, Distance 
to 30 m 

  ‐166.65  ‐134.94  0.27  0.05  0.59  13.56 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance to 30 m 

  ‐166.38  ‐134.49  0.54  0.04  0.59  13.67 
Short‐term  TSS  PC1, Distance 
to 30 m 

  ‐166.28  ‐134.71  0.64  0.04  0.59  13.48 
Long‐term  TSS  PC1,  Distance 
to 30 m 

  ‐165.94  ‐134.42  0.98  0.03  0.58  13.45 
Depth,  Short‐term  TSS  PC2, 
Distance to 30 m 

  ‐165.82  ‐133.26  1.1  0.03  0.59  14.05 
Long‐term  TSS  PC2,  Distance 
to 30 m 

  ‐165.76  ‐133.17  1.15  0.03  0.59  14.08 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐165.68  ‐133.08  1.24  0.03  0.59  14.08 
Short‐term NTU PC2, Distance 
to 30 m 

  ‐165.65  ‐132.92  1.27  0.03  0.59  14.15 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Distance to 30 m 

  ‐165.58  ‐132.91  1.34  0.03  0.59  14.12 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Distance to 30 m 

   ‐165.5  ‐132.91  1.42  0.03  0.59  14.07 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐165.28  ‐131.72  1.64  0.02  0.6  14.65  Distance to 30 m 

   ‐165.21  ‐133.04  1.71  0.02  0.59  13.83 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

  ‐165.2  ‐132.63  1.72  0.02  0.59  14.06 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

  ‐165.17  ‐131.92  1.75  0.02  0.59  14.46 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

   ‐165.16  ‐132.39  1.76  0.02  0.59  14.18  Depth, Distance to 30 m 

   ‐165.15  ‐132.84  1.77  0.02  0.59  13.91  Long‐term TSS PC1 
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DEPENDENT 
VARIABLE 

AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

   ‐165.04  ‐132.44  1.88  0.02  0.59  14.08 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Short‐term NTU 
PC2 

   ‐165.02  ‐132.79  1.9  0.02  0.59  13.87  Short‐term TSS PC1 

Reef  ‐114.16  ‐86.49  0  0.06  0.42  11.34 
Short‐term NTU PC2, Distance 
to 30 m 

   ‐114.02  ‐86.18  0.14  0.06  0.42  11.43 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

   ‐113.65  ‐83.81  0.51  0.05  0.44  12.51  Depth, Distance to 30 m 

   ‐113.48  ‐84.95  0.68  0.05  0.43  11.8 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐113.17  ‐82.68  0.99  0.04  0.44  12.87 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

  ‐113.11  ‐83.45  1.04  0.04  0.43  12.42 
Depth,  Short‐term  NTU  PC2, 
Distance to 30 m 

  ‐112.96  ‐83.85  1.2  0.04  0.43  12.11 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

  ‐112.82  ‐81.93  1.34  0.03  0.44  13.1 
Depth,  Long‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

  ‐112.8  ‐83.6  1.36  0.03  0.43  12.16 
Long‐term  TSS  PC2,  Distance 
to 30 m 

  ‐112.67  ‐81.23  1.49  0.03  0.45  13.41 
Depth,  Short‐term  TSS  PC2, 
Distance to 30 m 

  ‐112.2  ‐82.58  1.96  0.02  0.43  12.39  Long‐term TSS PC2 

  ‐112.18  ‐82.22  1.98  0.02  0.43  12.58  Distance to 30 m 
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Table S11.4.2 Total number and commonality of all fish species (alphabetical by family and then genus) 
observed in the nearshore Pilbara region of north‐west Australia. 

FAMILY  TAXA  SUM ABUNDANCE   % SAMPLES  

Acanthuridae  Acanthurus dussumieri  41  18.75 

   Acanthurus grammoptilus  139  42.71 

   Acanthurus triostegus  89  13.54 

   Ctenochaetus striatus  13  10.42 

   Naso annulatus  12  4.17 

   Naso lituratus  2  2.08 

   Naso unicornis  5  3.13 

   Naso fageni  15  3.13 

Apogonidae  Cheilodipterus intermedius  2  2.08 

   Taeniamiav melasma  1037  10.42 

Blenniidae  Meiacanthus grammistes  15  12.5 

   Plagiotremus rhinorhynchos  7  7.29 

Caesionidae  Caesio cuning  498  21.88 

   Caesio teres  132  12.5 

   Pterocaesio digramma  289  8.33 

   Pterocaesio tile  48  4.17 

Carangidae  Carangoides fulvoguttatus  62  4.17 

   Gnathanodon speciosus  4  2.08 

   Scomberoides commersonnianus  5  2.08 

Carcharhinidae  Carcharhinus amblyrhynchos  1  1.04 

Chaetodontidae  Chaetodon aureofasciatus  7  7.29 

   Chaetodon auriga  6  4.17 

   Chaetodon citrinellus  2  1.04 

   Chaetodon lineolatus  3  2.08 

   Chaetodon lunula  7  5.21 

   Chaetodon trifascialis  2  2.08 

   Chelmon marginalis  10  9.38 

   Heniochus acuminatus  21  13.54 

   Heniochus singularius  1  1.04 

Echeneidae  Platax teira  1  1.04 

Glaucosomatidae  Glaucosoma magnificum  8  3.13 

Gobiidae  Amblygobius phalaena  2  1.04 

   Valenciennea muralis  10  4.17 

Grammistidae  Diploprion bifasciatum  8  4.17 

Haemulidae  Plectorhinchus multivittatus  12  9.38 

   Plectorhinchus polytaenia  1  1.04 

Holocentridae  Sargocentron spiniferum  1  1.04 

Labridae  Anampses lennardi  10  6.25 

   Cheilinus chlorourus  15  12.5 

   Cheilinus trilobatus  2  2.08 

   Choerodon cyanodus  59  44.79 

   Choerodon schoenleinii  59  36.46 
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FAMILY  TAXA  SUM ABUNDANCE   % SAMPLES  

   Coris aygula  3  2.08 

   Gomphosus varius  5  5.21 

   Halichoeres hortulanus  1  1.04 

   Halichoeres melanochir  145  65.63 

   Halichoeres nebulosus  31  20.83 

   Hemigymnus fasciatus  3  3.13 

   Hemigymnus melapterus  18  16.67 

   Hologymnosus doliatus  5  5.21 

   Labroides dimidiatus  68  38.54 

   Stethojulis bandanensis  15  11.46 

   Stethojulis interrupta  114  26.04 

   Thalassoma amblycephalum  4  2.08 

   Thalassoma hardwicke  3  3.13 

   Thalassoma lunare  63  34.38 

   Thalassoma lutescens  29  14.58 

   Anampses caeruleopunctatus  1  1.04 

   Anampses geographicus  5  2.08 

   Coris gaimard  9  7.29 

   Halichoeres nigrescens  3  2.08 

   Macropharyngodon meleagris  1  1.04 

   Macropharyngodon negrosensis  2  2.08 

   Pseudodax moluccanus  7  3.13 

Latidae  Psammoperca waigiensis  4  4.17 

Lethrinidae  Lethrinus atkinsoni  5  4.17 

   Lethrinus genivittatus  1  1.04 

   Lethrinus nebulosus  10  5.21 

Lutjanidae  Lutjanus carponotatus  104  58.33 

   Lutjanus fulviflamma  27  3.13 

   Lutjanus lemniscatus  88  51.04 

   Lutjanus rivulatus  1  1.04 

   Symphorus nematophorus  1  1.04 

Monacanthidae  Cantherhines pardalis  3  2.08 

Mullidae  Parupeneus barberinoides  4  4.17 

   Parupeneus indicus  30  16.67 

Nemipteridae  Pentapodus emeryii  3  2.08 

   Scolopsis bilineata  26  17.71 

   Scolopsis monogramma  12  12.5 

Ostraciidae  Ostracion cubicus  2  2.08 

Plotosidae  Paraplotosus butleri  1  1.04 

Pomacanthidae  Chaetodontoplus duboulayi  11  9.38 

   Pomacanthus semicirculatus  1  1.04 

   Pomacanthus sexstriatus  17  12.5 

Pomacentridae  Abudefduf bengalensis  112  63.54 

   Abudefduf sexfasciatus  106  22.92 
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FAMILY  TAXA  SUM ABUNDANCE   % SAMPLES  

   Chromis cinerascens  11  4.17 

   Neoglyphidodon nigroris  23  7.29 

   Neopomacentrus azysron  588  22.92 

   Neopomacentrus filamentosus  2047  57.29 

   Pomacentrus coelestis  196  18.75 

   Pomacentrus milleri  554  87.5 

   Pomacentrus nagasakiensis  59  11.46 

   Stegastes obreptus  111  53.13 

   Abudefduf vaigiensis  2  2.08 

   Chromis viridis  76  3.13 

   Dischistodus prosopotaenia  3  2.08 

   Neopomacentrus cyanomos  2  2.08 

   Plectroglyphidodon lacrymatus  4  4.17 

   Pomacentrus moluccensis  16  4.17 

Pseudochromidae  Labracinus lineatus  17  15.63 

Pteroidae  Pterois volitans  3  2.08 

Scaridae  Chlorurus sordidus  17  7.29 

   Scarus frenatus  4  2.08 

   Scarus ghobban  69  19.79 

   Scarus prasiognathos  17  7.29 

   Scarus rivulatus  123  27.08 

   Scarus rubroviolaceus  4  3.13 

   Scarus schlegeli  78  12.5 

   Scarus sp3  51  26.04 

   Chlorurus rhakoura  2  1.04 

   Hipposcarus longiceps  1  1.04 

   Scarus chameleon  1  1.04 

Serranidae  Cephalopholis boenak  3  3.13 

   Cephalopholis miniata  1  1.04 

   Epinephelus bilobatus  13  12.5 

   Epinephelus fasciatus  12  11.46 

   Epinephelus malabaricus  0  0 

   Epinephelus polyphekadion  0  0 

   Epinephelus quoyanus  1  1.04 

   Plectropomus spp  38  23.96 

   Cephalopholis argus  3  3.13 

   Chromileptes altivelis  1  1.04 

Siganidae  Siganus doliatus  97  22.92 

   Siganus fuscescens  23  6.25 

   Siganus lineatus  2  2.08 

Sphyraenidae  Sphyraena obtusata  6  1.04 

Zanclidae  Zanclus cornutus  3  2.08 
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Table S11.4.3 All generalised additive mixed models (GAMMs) within two units of the lowest Akaike 
Information Criterion (AICc) for predicting the species richness, abundance, and biomass of fish assemblages 
and feeding guilds (planktivorous omnivores [PO] and herbivorous scraper in the Pilbara. The Akaike 
information criterion (corrected for finite sample sizes; AICc), Bayesian information criterion (BIC), delta AIC 
(AIC differences), model weight (wi.AICc), the coefficient of determination (R²), and model size (edf) were 
also reported. Best models are indicated in bold. 

DEPENDENT VARIABLE  AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

Species richness  546.03  581.01  0  0.1  0.57  13.91 
Consolidated,  Long‐term  TSS 
PC1, Short‐term NTU PC2 

   546.95  582.43  0.92  0.06  0.57  14.37 
Consolidated,  Long‐term  TSS 
PC1* 

   547.67  583.52  1.63  0.04  0.58  14.53 
Consolidated, Short‐term NTU 
PC2, Distance to 30 m 

   547.71  582.28  1.68  0.04  0.56  13.65 
Stony corals (sqrt), Short‐term 
NTU PC2, Distance to 30 m 

   547.74  583.29  1.71  0.04  0.56  14.43 
Stony  corals  (sqrt),  Distance 
to 30 m* 

   547.9  583.92  1.87  0.04  0.58  14.73 
Consolidated,  Long‐term  TSS 
PC1, Distance to 30 m 

   548.01  582.88  1.98  0.04  0.56  13.85 
Stony  corals  (sqrt),  Depth, 
Short‐term NTU PC2 

Total abundance  996.16  1,029.57  0  0.02  0.52  13.04  Distance to 30 m 

   996.67  1,030.56  0.51  0.02  0.52  13.35 
Long‐term  TSS  PC2,  Distance 
to 30 m 

   996.7  1,030.65  0.54  0.02  0.52  13.39 
Short‐term TSS PC1, Distance 
to 30 m 

   996.73  1,030.68  0.57  0.02  0.52  13.47  Null* 

   996.74  1,030.72  0.59  0.02  0.52  13.41 
Long‐term  TSS  PC1,  Distance 
to 30 m 

   996.77  1,030.73  0.61  0.02  0.52  13.38 
Short‐term TSS PC2, Distance 
to 30 m 

   996.85  1,030.87  0.69  0.02  0.52  13.41 
Short‐term NTU PC2, Distance 
to 30 m 

   997.11  1,031.44  0.95  0.02  0.52  13.71  Long‐term TSS PC2 

   997.14  1,031.57  0.98  0.02  0.52  13.68  Depth 

   997.19  1,031.57  1.03  0.01  0.52  13.75  Short‐term TSS PC1 

   997.23  1,031.66  1.07  0.01  0.52  13.7 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Distance to 30 m 

   997.23  1,031.67  1.07  0.01  0.52  13.71 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Distance  to 30 
m 

   997.25  1,031.70  1.1  0.01  0.52  13.79  Short‐term NTU PC2 

   997.26  1,031.67  1.1  0.01  0.52  13.67 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

   997.26  1,031.71  1.1  0.01  0.52  13.79  Long‐term TSS PC1 

   997.28  1,031.75  1.12  0.01  0.52  13.71 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance  to 30 
m 

   997.35  1,031.97  1.2  0.01  0.52  13.8 
Depth,  Short‐term  TSS  PC1, 
Distance to 30 m 

   997.36  1,031.89  1.2  0.01  0.52  13.75 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
m 

   997.41  1,031.96  1.25  0.01  0.52  13.76 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2, Distance to 30 
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DEPENDENT VARIABLE  AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

m 

   997.42  1,031.96  1.26  0.01  0.52  13.73 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2, Distance  to 30 
m 

   997.44  1,032.11  1.28  0.01  0.52  13.81 
Depth,  Short‐term  NTU  PC2, 
Distance to 30 m 

   997.59  1,032.37  1.43  0.01  0.52  14.01 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1 

   997.62  1,032.42  1.46  0.01  0.52  14.02 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2 

   997.63  1,032.43  1.47  0.01  0.52  14.02 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2 

   997.68  1,032.53  1.52  0.01  0.52  14.05 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

   997.76  1,032.67  1.6  0.01  0.52  14.09 
Long‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

   997.79  1,032.89  1.63  0.01  0.52  14.1 
Consolidated,  Distance  to  30 
m 

   997.79  1,032.15  1.63  0.01  0.52  13.18  Short‐term TSS PC2 

   997.79  1,032.77  1.63  0.01  0.52  14  Depth, Short‐term TSS PC1 

   998.07  1,033.29  1.91  0.01  0.52  14.3 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1, Short‐term NTU 
PC2 

   998.1  1,033.34  1.94  0.01  0.52  14.31 
Long‐term TSS PC1, Long‐term 
TSS PC2, Short‐term NTU PC2 

   998.14  1,032.92  1.98  0.01  0.52  13.88 
Stony corals (sqrt), Distance to 
30 m 

Total biomass  225.09  237.89  0  0.18  0.66  8.18 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC2, Short‐term TSS PC1 

   225.53  236.24  0.44  0.15  0.6  5.06 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term TSS PC1 * 

   226.12  237.49  1.02  0.11  0.61  6.55 
Stony corals (sqrt), Long‐term 
TSS PC2, Short‐term TSS PC1 

PO abundance  617.83  656.04  0  0.04  0.61  15.12 
Macroalgae  (log+1),  Long‐
term TSS PC1* 

   617.88  655.93  0.05  0.04  0.61  14.97 
Macroalgae  (log+1),  Short‐
term TSS PC1* 

   618.17  650.8  0.33  0.03  0.56  12.14 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC1, Distance to 30 m 

   618.47  651.49  0.63  0.03  0.56  12.43 
Reef  (cube),  Long‐term  TSS 
PC1, Distance to 30 m 

   618.88  657.04  1.05  0.02  0.6  14.69 
Macroalgae  (log+1),  Long‐
term TSS PC1, Distance  to 30 
m 

   618.9  657.41  1.06  0.02  0.61  15.18 
Macroalgae  (log+1),  Short‐
term TSS PC1, Distance  to 30 
m 

   619.04  659.03  1.21  0.02  0.62  15.83 
Mean  habitat  relief  (cube), 
Macroalgae  (log+1),  Long‐
term TSS PC1 

   619.06  652.22  1.22  0.02  0.56  12.42 
Reef  (cube),  Short‐term  TSS 
PC1, Distance to 30 m 

   619.06  657.79  1.23  0.02  0.61  15.48 
Macroalgae  (log+1),  Depth, 
Long‐term TSS PC1 

   619.31  652.23  1.48  0.02  0.56  12.14 
SD  habitat  relief,  Short‐term 
TSS PC1, Distance to 30 m 
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DEPENDENT VARIABLE  AICc  BIC  ΔAICc  wi.AICc  R²  EDF  BEST MODEL 

   619.42  652.74  1.58  0.02  0.56  11.89 
Mean  habitat  relief  (cube), 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term NTU PC2 

   619.7  650.96  1.87  0.02  0.54  11.42 
Long‐term  TSS PC1, Distance 
to 30 m* 

   619.79  653.71  1.96  0.01  0.56  12.94 
Mean  habitat  relief  (cube), 
Short‐term TSS PC1, Distance 
to 30 m 

PO biomass  ‐171.1  ‐148.28  0  0.04  0.12  5.73  Depth, Short‐term NTU PC2 

   ‐170.39  ‐143.55  0.71  0.03  0.15  8.2  Short‐term TSS PC2 

   ‐170.22  ‐142.94  0.88  0.03  0.15  8.53  Long‐term TSS PC2 

   ‐169.98  ‐147.17  1.12  0.02  0.11  6.12 
Mean  habitat  relief  (cube), 
Depth, Short‐term NTU PC2 

   ‐169.88  ‐143.61  1.22  0.02  0.14  7.61  Null* 

   ‐169.76  ‐143.84  1.34  0.02  0.13  7.16  Depth, Short‐term TSS PC2 

   ‐169.66  ‐143.16  1.44  0.02  0.14  7.59  Short‐term NTU PC2 

   ‐169.53  ‐145.57  1.57  0.02  0.11  6.44 
Reef  (cube),  Depth,  Short‐
term NTU PC2 

   ‐169.46  ‐141.45  1.64  0.02  0.15  8.82 
Long‐term  TSS  PC2,  Short‐
term NTU PC2 

   ‐169.21  ‐140.73  1.89  0.02  0.16  9.23 
Short‐term  TSS  PC2, 
DistanceTo30m 

   ‐169.14  ‐140.65  1.96  0.02  0.15  9.2 
Short‐term  TSS  PC1,  Short‐
term TSS PC2 

HS abundance  388.71  426.81  0  0.09  0.62  15.79 
SD habitat relief, Stony corals 
(sqrt), Short‐term NTU PC2 

   388.99  425.23  0.27  0.08  0.6  14.53 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC1, Short‐term NTU PC2 

   389.66  427.9  0.95  0.06  0.62  15.84 
SD habitat relief, Stony corals 
(sqrt)* 

   389.83  426.26  1.11  0.05  0.6  14.71 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC1* 

   390.14  428.74  1.43  0.04  0.62  16.03 
SD habitat relief, Stony corals 
(sqrt), Short‐term TSS PC2 

   390.28  430.81  1.57  0.04  0.64  16.58 
Mean  habitat  relief  (cube), 
Consolidated,  Short‐term  TSS 
PC1 

   390.34  427.26  1.63  0.04  0.6  14.98 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC1, Distance to 30 m 

   390.53  427.43  1.81  0.04  0.6  14.91 
SD  habitat  relief,  Long‐term 
TSS PC1, Short‐term TSS PC2 

HS biomass  228.27  248.71  0  0.46  0.37  7.34 
Stony  Corals  (sqrt),  Depth, 
Short‐term TSS PC2* 
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12. Management effectiveness 

12.1 Baited video, but not diver video, detects a greater 
abundance of legal size target species within no‐take areas 

 

Authors: Haberstroh J, McLean D, Holmes T, Langlois T. 

 

ABSTRACT 

The inherent differences between baited video versus diver video survey methodologies may 
influence their ability to detect effects of fishing. Here the ability of no‐take areas (NTAs) to provide 
detectable protection for legal sized individuals from targeted species within the Ningaloo Marine 
Park (NMP) was assessed using both baited remote underwater stereo‐video (stereo‐BRUV) and 
diver operated stereo‐video (stereo‐DOV). The relative abundance of legal sized individuals of three 
recreationally targeted fish species, Lethrinus nebulosus, Epinephelus rivulatus and Carangoides 
fulvoguttatus, were examined using both methodologies inside and outside no‐take areas across the 
NMP. Stereo‐BRUVs found positive effects of protection on the relative abundance of legal sized C. 
fulvoguttatus and L. nebulosus and larger sized L. nebulosus in no‐take areas. Stereo‐DOVs however 
did not detect any differences in relative abundance and size between areas open and closed to 
fishing. These contrasting results suggest that choice of sampling methodology can influence 
interpretations of the ability of no‐take areas to provide adequate levels of protection for target 
species. 
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 INTRODUCTION 

No‐take areas are used worldwide as a spatial management tool for conservation purposes (Edgar et 
al. 2014). No‐take areas were initially used to provide unimpacted reference sites for scientific 
purposes, but many studies have subsequently shown that no‐take areas are a useful tool to 
investigate the effects of extractive fishing on fish assemblages when contrasted with comparable 
unprotected areas (Gell and Roberts 2003, Westera et al. 2003, Denny et al. 2004, Watson et al. 
2007). Increases in fish abundance (Buxton and Smale 1989, Alcala and Russ 1990, Pande et al. 
2008), biomass (Russ and Alcala 1996, Roberts et al. 2001), length (Bornt et al. 2015) and species 
richness (Edgar and Barrett 1999, I. M. Cote 2001, Rife et al. 2013) have been observed within no‐
take areas in cases where stock depletion or ecosystem degradation existed prior to establishment. 
Additionally, no‐take areas may act as an insurance measure against wider fisheries stock depletion 
(Roberts et al. 2001, Sale et al. 2005, Russ et al. 2008). Certainly evidence that no‐take areas can 
mitigate the influences of extractive fishing in surrounding areas has been demonstrated worldwide 
(Claudet et al. 2008, Lester et al. 2009). 

Appropriate tests of no‐take area effectiveness require the use of methodologies that sample fish 
communities with a minimum of bias and selectivity (both species abundance and size composition).  
A range of sampling methodologies have been used to do so in marine ecosystems (e.g. Priede et al. 
1994, Willis and Babcock 2000, Bornt et al. 2015). Commonly used non‐destructive methods include: 
underwater and surface visual census (UVC/SVC; Babcock et al. 2008, Wilson et al. 2012), baited 
remote underwater stereo‐video (stereo‐BRUV; Watson et al. 2007, Fitzpatrick et al. 2015) and diver 
operated stereo‐video (stereo‐DOV; Shedrawi et al. 2014). Over the past decade, stereo‐video 
methodologies (such as stereo‐BRUV and stereo‐DOV) have been adopted more regularly, due to 
rapidly advancing technologies, decreasing costs, the benefits of maintaining a permanent record 
that can be revisited if required, and the ability to obtain accurate length measurements of a large 
proportion of the observed fish community (Watson et al. 2010, Holmes et al. 2013, Goetze et al. 
2015). While there are a number of associated advantages, both methods however have limitations 
and can also introduce sources of bias which may influence the fish communities recorded (Langlois 
et al. 2010, Watson et al. 2010, Holmes et al. 2013, Goetze et al. 2015, Langlois et al. 2015). The 
presence of SCUBA divers as a part of the stereo‐DOV method is a frequently considered bias in 
terms of fish behaviour (Lowry et al. 2012, Mallet and Pelletier 2014). SCUBA divers can have 
negative effects in causing avoidance behaviours in fishes, especially on larger mobile species that 
may be less likely to approach within the transect area or camera field of view (Cole et al. 2007, 
Watson et al. 2010, Goetze et al. 2015). Additionally, learned avoidance responses to divers or in‐
water disturbance as a result of fishing activity may create bias within datasets when comparing 
between fished and unfished areas (Gotanda et al. 2009, Januchowski‐Hartley et al. 2012). In the 
case of the stereo‐BRUV methodology, there has been considerable debate about the attractant 
effects that the use of bait has on the composition of the fish community and fish sizes sampled, 
particularly in the case of predatory species most likely to be targeted by extractive fishing (Harvey 
et al. 2007, Dorman et al. 2012). However, several studies have shown that a representative sample 
of the fish assemblage can still be observed when bait is used (Cappo et al. 2006, Harvey et al. 2007) 
and in addition, that bigger and rarer predators may be more effectively sampled than with diver‐
based techniques (Watson et al. 2005).  

Comparisons of the assemblage structures recorded by different stereo‐video sampling methods are 
ample (e.g. Watson et al. 2005, 2010, Langlois et al. 2010, Goetze et al. 2015). Stereo‐BRUVs have 
previously been found to record higher overall abundances and species richness, while stereo‐DOVs 
record some small‐bodied species in higher abundance (Watson et al. 2010). The diversity and 
abundance of carnivorous (Langlois et al. 2010) and large‐bodied species most likely to be targeted 
by extractive fishing (Watson et al. 2010) have also been observed to be greater using the stereo‐
BRUV method than with stereo‐DOVs (Langlois et al. 2010).  As the abundance and size structure of 
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these groups are considered sensitive indicators of extractive fishing activity, it is essential to 
determine how these methodological biases may influence the ability to detect change between fish 
communities inside and outside of no‐take areas. Such information is of high value to long term 
monitoring programs that aim to continually assess the effectiveness of spatial zoning as a key 
strategy in marine protected area management.  

This study used both stereo‐BRUV and stereo‐DOV methodologies to assess the abundance and size 
structure of recreationally targeted fish species between fished and no‐take areas (NTAs) within the 
Ningaloo Marine Park (NMP). The NMP is a large sub‐tropical Marine Protected Area (MPA) situated 
on the mid‐west coast of Australia, which is a popular recreational fishing location (CALM and MPRA 
2005). The abundance of species targeted by fishers, and in particular those greater than legal size, 
are expected to be sensitive indicators of protection from fishing within no‐take areas (Russ and 
Alcala 2004). It was hypothesised that the abundance of legal sized individuals and the length of 
targeted species is larger in no‐take than in fished areas. Further, it was hypothesised that stereo‐
BRUVs identify differences between no‐take and fished areas more clearly, due to their typically 
greater rates of detection of targeted fish species (Watson et al. 2010). 

 

 METHODS 

Study Site 

 

Figure 12.1.1 Overview and detailed maps (A, B and C) of the survey sites within the lagoon of the Ningaloo 
Marine Park, showing the baited remote underwater stereo‐video deployments (cross) and the diver 
operated stereo‐video sites (triangle) within the surveyed Sanctuary Zones (grey areas), Sanctuary Zones not 
surveyed are shown in white. 
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The Ningaloo Marine Park (NMP) is located adjacent to the North West Cape of Western Australia 
and covers a total area of 2633.43 km2. It stretches along approximately 300 km of coastline from 
23˚48’S to 21˚48’S (Figure 12.1.1; CALM and MPRA 2005, Smallwood et al. 2011). The NMP was first 
established in 1987 and was revised and extended in 2004 to incorporate the full length of the 
fringing coral reef (CALM and MPRA 2005, Watson et al. 2010). In 2011 the area was also listed as a 
World Heritage Site (Catlin et al. 2011). The NMP is divided into four different management zones, 
with the two major zones being the General Use Zone and the no‐take areas (NTA; locally referred to 
as Sanctuary Zones), comprising 50% and 34% of the whole marine park respectively (CALM and 
MPRA 2005). The 18 separate NTAs in the NMP vary greatly in size, but together equate to a total 
area of 883.65 km2 (CALM and MPRA 2005).  

The focus of this research project was on the shallow lagoonal waters (depth ~0.5 – 8 m), inside and 
outside of six of the no‐take areas within the NMP, in the area between Exmouth and Pelican Point 
(Figure 12.1.1). The six surveyed no‐take areas were: Mangrove Bay (11.35 km2), Mandu (13.49 km2), 
Osprey (95.13 km2), Winderabandi (55.26 km2), Cloates (447.52 km2) and Pelican (108.64 km2; 
Figure 1C). Although any boat‐based extractive uses are prohibited in the no‐take areas surveyed 
here, shore‐based recreational line fishing is permitted adjacent to the landward borders of no‐take 
areas in some locations within the Osprey, Winderabandi, Cloates and Pelican no‐take areas (CALM 
and MPRA 2005).  

Experimental Design 

The current study used stereo‐DOV surveys collected as part of the existing long‐term monitoring 
program (LTMP) conducted by the Department of Biodiversity, Conservation and Attractions (DBCA) 
of fish assemblages within the NMP. The survey areas are known to support a relatively high fish 
species richness and to encompass a range of site attached and mobile species, including common 
recreationally targeted species (CALM and MPRA 2005, Cassata and Collins 2008). Deployments 
followed a depth gradient and habitat which contains contiguous reef structure or broken up coral 
or rubble bordering the lagoon. Stereo‐BRUV surveys were generally conducted at the same sites, 
with replicate deployments targeted towards comparable habitat during a subsequent collaborative 
sampling program conducted by The University of Western Australia and DBCA. The one exception 
to this occurred within the Osprey no‐take area, where stereo‐BRUV deployments were slightly 
offset from the stereo‐DOV survey site, due to restrictions of the use of baited cameras in areas 
popular for snorkelling. In addition to the lack of temporal interspersion of the two sampling 
methods, it was also recognised that the sampling units for stereo‐DOV and stereo‐BRUV are very 
different and so no formal statistical comparison between the two sampling methods has been 
conducted. Instead simultaneous analyses of the effect of no‐take areas and habitat covariates for 
both sampling methods were conducted. The design of the LTMP for the NMP is also established to 
provide information at the level of the marine park and is also lacking adequate replication to 
investigate the generality of any patterns in the fish assemblage for each no‐take area surveyed. 

The replicates of the stereo‐BRUV deployments and stereo‐DOV transects totalled 55 and 66 within 
no‐take areas and 34 and 36 within the adjacent fished areas respectively. These replicates were 
summed into a total of 17 sites, which comprised either three to five independent replicate stereo‐
BRUV deployments or six replicate stereo‐DOV belt transects (Figure 12.1.1).  

Sampling Methods 

BAITED REMOTE UNDERWATER STEREO‐VIDEO (STEREO‐BRUV) 

Stereo‐BRUV deployments were conducted by the Marine Ecology Group of The University of 
Western Australia, in a collaborative project with DBCA, over a ten day period in August 2015. A 
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total of 109 deployments were conducted, of which some had to be excluded due to differing 
reasons. The minimum distance of ~250 m was maintained between deployments to minimise the 
likelihood of fish travelling between neighbouring deployments within the 60‐minute deployment 
duration (see Cappo et al. 2004). This study used a stereo‐BRUV system consisting of two paired 
GoPro HERO3+ cameras (Figure 12.1.2A). Cameras were installed on a steel frame separated by 0.7 
m, facing 8˚ inwards to achieve an optimised field of view for precise fish length measurements (see 
Harvey and Shortis 1996, Langlois et al. 2010, Watson et al. 2010). To guarantee the accuracy of 
length measurements the cameras were calibrated prior to field work using the software CAL 
(Shortis and Harvey 1998, SeaGIS Pty Ltd 2014). A 1.2 m long plastic rod with a plastic‐coated, wire 
mesh bait basket and a synchronising diode was extended from the centre of the steel frame 
(Watson et al. 2007, 2010). Approximately 1 kg of crushed pilchards (Sardinops spp) were used as 
bait, crushing is done to maximise the amount of fish oil and flesh released (Harvey et al. 2007, 
Langlois, Harvey, et al. 2012). The stereo‐BRUV system was deployed on the seafloor by boat and set 
to automatically film for a period of 60 minutes. 

DIVER‐OPERATED STEREO‐VIDEO (STEREO‐DOV) 

A total of 102 stereo‐DOV transects were conducted by DBCA over a ten day period in August 2014. 
The stereo‐DOV system consisted of two paired Canon Legria HF G25 cameras, following the same 
design as the stereo‐BRUV system (Figure 12.1.2B). Additionally, a synchronising diode was attached 
to the stereo‐DOV system and floats were fixed to the base bar to make the system neutrally 
buoyant. Six replicate belt transects were conducted at each site, with each transect being 50 m long 
and 5 m wide. A minimum distance of 10 m was maintained between each replicate transect, to 
avoid overlapping. SCUBA divers swam at an approximate speed of 1 m per 3 seconds staying circa 
0.5 ‐ 0.7 m above the substrate. The system was held at a slight downwards facing angle in order to 
keep the horizon line in the middle third of the video frame.  

 

Figure 12.1.2 Stereo‐video systems for surveying the fish assemblage, showing the setup of the baited 
remote underwater stereo‐video system (A) and the diver operated stereo‐video system (B). Source: Langlois 
et al. 2010. 
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Video Analysis 

BAITED REMOTE UNDERWATER STEREO‐VIDEO SYSTEM (STEREO‐BRUV) 

Prior to analysis, videos were converted into high definition AVI format using the software Xilisoft©. 
EventMeasure StereoTM was then used to accurately identify, count and measure fish (SeaGIS Pty Ltd 
2014). All fish were identified to the lowest taxonomic level possible. An exception identified during 
this process were the various mackerel species, Scomberomorus, which could not be reliably 
distinguished from morphologically similar species from video imagery, these are herein referred to 
as Scomberomorus spp. The stereo‐enabled capacity was used to measure distance and identify 
whether individuals were within the 7 m survey boundary. MaxN was used as the relative abundance 
of a species (herein referred to as abundance), which is defined as the maximum number of 
individuals from the same species present at any one time within the 60 minute video period (Priede 
et al. 1994). Using MaxN as a conservative measure of abundance prevents double counting of 
individuals which, might leave and re‐enter the field of view throughout the video. After species 
identification was completed all recorded fish were assigned to either targeted or non‐targeted 
species, with targeted species being defined as those species most commonly retained by 
recreational fishers at Ningaloo (Table S12.1.1; Pers. Com. T. Holmes). After identification, and at the 
time of MaxN for each species, the length of each individual fish was measured from the snout to 
the caudal fork (fork length; FL). The stereo‐configuration in combination with the calibration of the 
video system provides accuracy and precision during the length measurement of fish using 
EventMeasure StereoTM (SeaGIS Pty Ltd 2014). Length data obtained was then used to identify which 
individuals of the targeted species were either equal to or greater than the minimum legal length 
(MLL) for retention, hereafter referred to as ‘Legal sized’ (see Table S12.1.1). Subsequently only 
these legal sized individuals were examined. For further information on additional species that were 
identified, the total number of individuals, species and families, as well as the five most ubiquitous 
and abundant families and species recorded with each method are provided in the appendix (Table 
S12.1.2). 

For each deployment, the characteristic habitat type and percentage cover was determined using 
TransectMeasureTM (SeaGIS Pty Ltd 2014). A freeze‐frame of each video was overlaid with a 5 x 4 grid 
and the major habitat type of each grid was classified following the CATAMI classification scheme 
(Althaus et al. 2013), with some modifications. This resulted in the selection of six broad habitat 
types: stony corals, black octocoral, sponges, macroalgae, rubble and sand. An additional habitat 
variable, reef, was composed of the three reef building broad habitat types, rubble, macroalgae and 
black octocoral. The percent cover of each habitat type per freeze‐frame was calculated with grids 
placed over open water excluded from this calculation. Additional to the habitat variables, vertical 
relief was classified on a scale from flat (0) to high structural complexity (5). With measures from 
every grid cell, the mean and standard deviation (SD) of relief could be calculated for each 
deployment and subsequently used in the analyses.  

DIVER‐OPERATED STEREO‐VIDEO SYSTEMS (STEREO‐DOV) 

Videos from each transect were analysed using the same software as for stereo‐BRUVs. Each 
individual recorded within the transect boundaries (i.e. 2.5 m to either side of the centerpoint of the 
cameras and 7 m distance) was identified to species level where possible and their FLs measured 
simultaneously. All identified fish were also assigned to either targeted or non‐targeted species 
(Table S12.1.1). Length measurements obtained from the stereo‐DOV transects were also used to 
identify legal sized individuals (see Table S12.1.1). The stereo‐enabled capacity to measure distance 
was used here to restrain identifications to the sample boundaries of 7 m distance and 5 m width. 
Abundance was obtained by summing the individuals of each species within a transect.  
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Habitat classification followed the same procedure as described for the stereo‐BRUV data. However, 
habitat and relief was estimated from five separate freeze‐frames, which were evenly spaced over 
the length of each transect. This was followed by the calculation of the average percent habitat 
cover and relief per transect.  

Statistical Analysis  

Prior to analysis, the EventMeasure StereoTM outputs were checked and formatted using the R 
language for statistical computing (R Core Team 2015) and the packages ‘dplyr’ (Wickham and 
Francois 2016) and ‘tidyr’ (Wickham 2016) following scripts provided in Langlois et al. (2015). 
Additional information about data checking and formatting including examples and R scripts can be 
found at http://github.com/TimLanglois/Stereo‐or‐mono‐video‐annotation‐workflows. 

Relative abundance analysis of legal sized individuals from each target species was conducted 
separately for each method. The analysis followed a two‐factor sampling design with Status (fixed, 
two levels: no‐take areas, fished areas) and Site (random, nested within Status). Full‐subset 
generalised additive mixed models (GAMMs; Lin and Zhang 1999) were used to identify the 
correlation between the abundance of each species of interest and the Status and habitat variables, 
and the interaction between Status and habitat. GAMMs are an extension of generalised additive 
models (GAMs; Hastie and Tibshirani 1986), which in contrast to GAMs, use a sum of smooth 
functions to model covariate effects instead of a linear form. Models were fitted to untransformed 
abundance data, as GAMMs can account for nonnormal distribution of the data, using a Tweedie 
error distribution (Tweedie 1984). GAMMs were performed using the package ‘mgcv’ in the R 
language for statistical computing (R Core Team 2015). Habitat variables were tested for correlation 
with each other (|R| > 0.9 led to exclusion) and their distributions examined, transformations were 
applied where necessary to reduce the influence of outliers. This resulted in the utilisation of the 
variables mean relief, SD relief, sand, stony coral and reef.  

The corrected Akaike Information Criterion (AICc; Akaike 1973, Hurvich and Tsai 1989) was used for 
model selection. The best model was one within two AICc units of the lowest AICc (Burnham and 
Anderson 2002) and with the fewest variables (most parsimonious). This model selection was based 
on the weak evidence shown to favour one model over another within AICc values that differ by less 
than two units (Raftery 1995, Burnham and Anderson 2002). 

 

 RESULTS 

In total 13 recreationally targeted fish species were recorded from the 89 stereo‐BRUV deployments 
and 102 stereo‐DOV transects (Table S12.1.1). Stereo‐BRUVs recorded 12 different targeted species, 
while only eight species were recorded by stereo‐DOVs. The targeted species Lethrinus laticaudis 
(grass emperor) was unique to stereo‐DOVs, while five species (Gymnocranius grandoculis 
(Robinson’s seabream), Scomberomorus spp (mackerel), Cephalopholis sonnerati (tomato rockcod), 
Epinephelus coioides (estuary cod) and Variola louti (yellow‐edged coronation trout) were only 
recorded on stereo‐BRUVs (Table S12.1.1). Both methods only recorded legal sized individuals from 
three species (Carangoides fulvoguttatus (goldspotted trevally), Epinephelus rivulatus (chinaman 
rockcod) and Lethrinus nebulosus (spangled emperor), individuals from the remaining ten species 
recorded by both methods were either below legal size or the sample size was too small to allow for 
analysis (Table S12.1.1). 

The two methods recorded rather varying numbers of the highly targeted species L. nebulosus, while 
stereo‐BRUVs recorded only 109 individuals, 429 individuals were recorded on stereo‐DOVs (Table 
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S12.1.1). However, ~35% of the measured individuals recorded on stereo‐BRUVs were of legal size, 
opposed to only ~5.5% on stereo‐DOVs (Table S12.1.1). Additionally, the percent of transects in 
which L. nebulosus were recorded on stereo‐DOVs was ~28% compared to ~66% of the stereo‐BRUV 
deployments (Table S12.1.1). 

Distribution patterns 

The best model from the GAMM analysis for the abundance of L. nebulosus in the stereo‐BRUV data 
included an interaction between the fishing status and the mean and the SD of relief, which 
explained 45% of the variation in their distribution (Table 12.1.1). Both of these interactions 
indicated that the abundance of L. nebulosus was higher in no‐take areas, however with increased 
levels of mean relief the abundance in protected areas decreased, while increased levels of the SD of 
relief in protected areas correlated with a higher abundance of L. nebulosus (Figure 12.1.3; Figure 
12.1.4). However, the only significant correlation detected for L. nebulosus in stereo‐DOV transects 
was a negative correlation of their abundance with the percent cover of reef, explaining 31% of the 
distribution (Table 12.1.1; Figure 12.1.3; Figure 12.1.4).  

 

Figure 12.1.3 Variable importance scores from full‐subset generalised additive mixed models analyses to 
predict the abundance distribution of Lethrinus nebulosus, Carangoides fulvoguttatus and Epinephelus 
rivulatus on stereo‐BRUVs and stereo‐DOVs, inside and outside the no‐take areas across the Ningaloo 
Marine Park, predictor variables within the most parsimonious model for each response variable are 
indicated (P, see Table 12.1.1). 

The best model for the abundance of C. fulvoguttatus in the stereo‐BRUV deployments explained 
39% of the variation in their distribution (Table 12.1.1). Overall abundance of C. fulvoguttatus in 
stereo‐BRUVs was higher in no‐take areas than fished areas (Figure 12.1.3; Figure 12.1.4). 
Additionally, the abundance of C. fulvoguttatus in the stereo‐BRUV data, was correlated with 
intermediate levels of mean relief (Table 12.1.1; Figure 12.1.3; Figure 4).  

The abundance of the targeted species E. rivulatus was correlated with intermediate levels of both 
mean and SD of relief, which explained 51% of the variation in the distribution, when recorded on 
stereo‐BRUVs (Table 12.1.1; Figure 12.1.3; Figure 12.1.4). The occurrence of C. fulvoguttatus and E. 
rivulatus was too low (<10% of the transects) to allow for statistical analysis from stereo‐DOV 
transects. 
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Table 12.1.1 Best models for the prediction of the abundance distribution of legal sized targeted species 
recorded on stereo‐BRUVs and stereo‐DOVs, inside and outside the no‐take areas across the Ningaloo 
Marine Park from the full‐subset generalised additive mixed models. Difference between lowest reported 
corrected Akaike Information Criterion (ΔAICc), AICc weights (ωAICc), variance explained (R2) and effective 
degrees of freedom (EDF) are reported for model comparison. Model selection was based on the most 
parsimonious model (fewest variables) within two units of the lowest AICc. 

    BEST MODELS  ΔAICC  ΩAICC  R2  EDF 

Ningaloo Marine Park       

stereo‐BRUV  Lethrinus nebulosus  Mean Relief * Status, SD Relief * 
Status 

0 1.00  0.45  18.83

  Carangoides fulvoguttatus  Mean Relief + Status 0 0.34  0.39  12.84

    Mean Relief 0.34  0.28   0.38   12.53

  Epinephelus rivulatus  Mean Relief + SD Relief 0 0.58  0.51  17.43

    Mean Relief + SD Relief + Status 0.97  0.36   0.51  17.80

stereo‐DOV  Lethrinus nebulosus  Reef 0 0.80  0.31  7.42

 

 

 

Figure 12.1.4 Important variables for each species recorded with stereo‐BRUVs and stereo‐DOVs, retrieved 
from the best model fitted using full‐subset generalised additive mixed models; the correlation between the 
mean abundance +/‐ SE and the fishing status (a, d) and the residual abundance with the habitat variables (b, 
c, e ‐ h) is shown; solid lines show the estimated smoothing curve, dashed lines show +/‐ 2SE of the 
estimated smoothing curve, interactions of variables are indicated with a red line for fished and a black line 
no‐take locations.  
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Length patterns 

Of the L. nebulosus measured from stereo‐BRUV records in no‐take areas 44% were larger than the 
minimum legal size of 410 mm as opposed to only 6.25% in fished areas. While 37% of the 
individuals measured on stereo‐DOVs in no‐take areas where larger than the minimum legal size and 
only 0.8% in fished areas. Length records of C. fulvoguttatus from stereo‐BRUV deployments in no‐
take and fished areas did not show differences. However, the number of length measurements are 
more than three‐fold higher in protected areas than fished areas (Figure 12.1.5). Stereo‐BRUVs also 
observed higher abundance of C. fulvoguttatus inside no‐take areas (Figure 12.1.4). Additionally, the 
number of E. rivulatus measured in no‐take areas was three‐fold higher than in fished areas, using 
stereo‐BRUVs, with larger individuals in no‐take than fished areas (Figure 12.1.5). 

 

Figure 12.1.5 Correlation between the length and the fishing status for each species recorded with stereo‐
BRUVs and stereo‐DOVs; dashed lines indicate the minimum legal length for retention if applicable. 

 

 DISCUSSION 

Comparisons of fish assemblages between fished and no‐take areas can use a variety of survey 
methods, despite studies showing that different methodologies can reveal different aspects of the 
assemblage (e.g. Goetze et al. 2015). Here, stereo‐BRUVs were found to sample a greater abundance 
of legal size recreationally targeted species than stereo‐DOVs, irrespective of the management zone. 
Further, stereo‐BRUVs more frequently indicated differences in the abundance of legal sized 
recreationally target species between fished and no‐take areas (Table 12.1.1; Figure 12.1.3; Figure 
12.1.4). Overall these results suggest that stereo‐BRUVs may be a more powerful and sensitive 
method to investigate differences in the abundance of legal size recreationally targeted species 
across the Ningaloo Marine Park. This is likely due to a combination of factors such as the use of bait 
(Willis and Babcock 2000, Watson et al. 2005, Harvey et al. 2007), responses of target species 
towards the presence of a SCUBA diver (Watson and Harvey 2007, Goetze et al. 2015) and other 
methodological differences (e.g. the sampling duration; Watson 2006). 

The differences observed in the total number, the number of measured individuals and the 
percentages of legal sized individuals of L. nebulosus recorded with each method could be a result of 
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different biases. The use of MaxN, as a measure of ‘relative abundance’ in the stereo‐BRUV method, 
could for example introduce biases, as individuals of the same species but of varying sizes might be 
present at different times of the recording and thus larger individuals may displace small ones during 
the time of the deployment (Watson et al. 2010). This can additionally be enhanced by the use of 
bait in stereo‐BRUV deployments, which might cause greater attraction of faster moving larger 
individuals which cover a greater distance than juveniles (Grüss et al. 2011). Further, larger schools 
of juvenile L. nebulosus were recorded on stereo‐DOVs, but not on stereo‐BRUVs, within several 
sites in no‐take areas. This could explain why differences in the length patterns were observed by 
the stereo‐BRUVs but not the stereo‐DOVs. A further possible explanation for the reduced numbers 
of larger L. nebulosus recorded on stereo‐DOVs might be that legal sized recreationally targeted 
species are avoiding the SCUBA divers present during the stereo‐DOV sampling (Watson and Harvey 
2007, Goetze et al 2015). Relationships between a larger body size and increased wariness, i.e. the 
approach distance of an individual towards a diver, have been reported for several different fish 
families and species (Kulbicki 1998, Januchowski‐Hartley et al. 2011). Further, previous studies have 
observed that the flight‐initiation distance of target species, due to the presence of SCUBA divers 
increases with increasing fishing pressure (Feary et al. 2011, Januchowski‐Hartley et al. 2012). 
Although certain species are protected from spearfishing within the Ningaloo Marine Park, 
Lethrinidae and in particular L. nebulosus can be targeted by spearfishing (Pers. Com. T. Holmes). 
Even though protection from fishing within no‐take areas or protected areas has previously been 
found to decrease the flight‐initiation distance of targeted species (Januchowski‐Hartley 2012), a 
study of the movement patterns of L. nebulosus within no‐take areas at Ningaloo has suggested that 
their home‐ranges frequently cross the boundaries of the no‐take areas (Pillans et al. 2014). Thus, 
although the results from the stereo‐BRUVs suggest L. nebulosus populations are provided with a 
certain level of protection within the no‐take areas, the lack of a difference in the stereo‐DOV results 
suggests they are still exposed to a certain level of fishing pressure. This might be possibly due to the 
movement between fished and no‐take areas, which may influence their rate of detection by the 
diver based sampling method. Stereo‐BRUVs, through the use of bait attracting these carnivorous 
target species, likely also had improved power to detect differences between no‐take areas and 
fished locations (Willis and Babcock 2000, Watson et al. 2005, Harvey et al. 2007). These differing 
results between stereo‐BRUVs and stereo‐DOVs seem to indicate that stereo‐BRUVs probably have a 
greater ability to detect the effects that the protection with no‐take areas has on legal sized 
individuals from targeted species within the NMP. However, to identify if either method is more 
suitable for the long‐term monitoring program at the NMP, additional comparisons that include 
further target and non‐target species are needed. 

Caution should be used when interpreting the positive results for highly mobile species within the 
current study. Several studies have indicated that protection from fishing might not affect highly 
mobile species (e.g. Walters et al. 2007, Le Quesne and Codling 2009, Grüss et al. 2011). Indeed, the 
higher abundance within no‐take areas observed on stereo‐BRUVs for the pelagic species C. 
fulvoguttatus should be viewed with caution. These species is easily capable of swimming between 
adjacent stereo‐BRUV deployments (~250 m) during the 60 minutes of the video. An indication for 
this would be the consistent presence of schools of these species between adjacent stereo‐BRUV 
deployments, however this was not observed. Therefore, the findings of the current study suggest 
that no‐take areas within the NMP provide a certain level of protection for the most targeted species 
L. nebulosus and potentially for the highly mobile species C. fulvoguttatus. 

Wilson et al. (2012) previously suggested that, within the NMP, the influence of habitat could 
potentially be greater or confound any evidence of protection from fishing within the no‐take areas. 
The current study found that the distribution of the target species considered was partially 
influenced by habitat. Implementation of the original no‐take areas within the NMP was focused on 
representative areas of high biological and structural diversity (CALM and MPRA 1989) which could 
potentially confound a comparison of the fish assemblage between fished and protected areas. The 
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current study has attempted to account for the influence of habitat by including habitat composition 
and relief variables as covariates in the tests of the effect of the protection status. For example, 
separate interactions between the protection status and both mean and SD of relief were found to 
explain the distribution patterns of L. nebulosus when recorded with stereo‐BRUVs. These 
interactions indicated that increased abundance of legal sized L. nebulosus were found in no‐take 
areas where mean relief decreases and where the SD of relief increases. This pattern matches 
observations that found that L. nebulosus tend to be more abundant on sand adjacent to reef 
habitats (Ayling and Ayling 1987). However, stereo‐DOVs only recorded a reduction in the 
abundance of legal sized L. nebulosus with increasing percent cover of reef. This contradicts with 
findings of McLean et al. (2016) who reported that the abundance of some targeted species was 
lowest in the Pilbara where the percent cover of reef was lowest. Reduced abundance of legal sized 
individuals on stereo‐DOVs could be related to the biases introduced by the presence of SCUBA 
divers, as discussed previously. Increased reef cover could reduce the ability to detect and therefore 
count and measure individuals on transects. However, a negative correlation between the 
abundance of legal sized individuals on stereo‐DOVs and the level of habitat complexity was not 
found here. Though, it could be argued that the percent cover of reef implies also an increased 
complexity, being composed of habitat variables with higher complexities. The effect of varying 
habitats on the ability of stereo‐DOVs to reliably detect differences between fished and no‐take 
areas should be investigated further by increasing the habitat variables (finer scale) and the fish 
species included in the analysis. 

A study by Fitzpatrick (2012) partially supports the findings of the distribution patterns of E. rivulatus 
found in the current study. Fitzpatrick (2012) reported an association of E. rivulatus with inshore reef 
pavements and Porites coral bommie zones. However, sampling across a greater range of habitats, 
Fitzpatrick (2012) also observed a higher abundance and size of E. rivulatus in protected areas within 
the NMP, which was not observed here. An explanation for this could be that the sites surveyed 
were stratified for coral dominated habitats whereas E. rivulatus has previously been found to be 
strongly related to high algal cover (Ayling and Ayling 1987, Mackie and Black 1996). Additionally, 
the distribution of C. fulvoguttatus was also partially influenced by the level of mean relief (Table 
12.1.1; Figure 12.1.3; Figure 12.1.4). It has been shown that the structural complexity of habitats 
positively influences fish abundance, diversity and distribution (Newman and Williams 2001, Willis 
and Anderson 2003, Wilson et al. 2012). This is likely related to an increased availability of food 
resources and refuges from predation. Both, E. rivulatus and C. fulvoguttatus, are generalist 
carnivores thus the utilisation of complex habitats as food resources is likely.  

The results from this study show that the no‐take areas within the NMP can provide protection for 
targeted species resulting in greater abundance of legal size individuals. However, as predicted 
stereo‐BRUVs more frequently detected differences between fished and no‐take areas than stereo‐
DOVs. Abundance of legal sized C. fulvoguttatus and the abundance and size of the highly targeted 
specie L. nebulosus was higher in no‐take areas, but only on stereo‐BRUV deployments. Thus stereo‐
BRUVs are likely to be a more suitable method for any long‐term monitoring program aiming to 
observe changes in these indicator species and to evaluate the adequacy of the existing no‐take 
marine areas. In addition, strong evidence of the influence of habitat on distribution patterns was 
observed, including a clear example of interacting effects of habitat and protection from fishing on 
abundance. Long‐term monitoring of no‐take areas is incredibly important not only to assess the 
impacts and recovery from fishing effects (Babcock et al. 2010) but also as an indicator of large‐scale 
and long‐term change (Wernberg et al. 2016). However, consistent sampling methods are required 
to allow the interpretation of these patterns and the current study indicates that the choice of 
sampling methods can have a large impact on conclusions that might be reached about the 
effectiveness of no‐take areas or changes in the body‐size distribution of targeted species. 
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 SUPPLEMENTARY MATERIAL 

Table S12.1.1 Family and species of the targeted species recorded with stereo‐BRUVs and stereo‐DOVs; 
abundance, total number (#) of measured individuals, total number of measured individuals over minimum 
legal length (MLL) and percentage of deployments/transects are reported for each species, where over four 
individuals per method were recorded, MLL for retention by recreational fishing of each species is also 
reported, where MLL is NA a minimum legal length is not stated within the recreational fishing guide (2016) 
for this species. 

  BRUV  DOV   

FAMILY/SPECIES  ABUND

ANCE 

TOTAL # 

MEASURED 

TOTAL 

# 

> MLL 

% OF 

DEPLOYM

ENTS 

ABUND

ANCE 

TOTAL # 

MEASURED 

TOTAL 

# > 

MLL 

% OF 

TRAN 

SECTS 

MLL 

Carangidae           

Carangoides 
fulvoguttatus 

143  98  98 59.6% 2 2 2  1.0%  1

Gnathanodon 
speciosus 

9  9  9 6.7% 1 1 1  1.0%  1

Epinephelidae           

Epinephelus 
fasciatus 

22  15  0 20.2% 12 7 0  9.8%  NA

Epinephelus 
rivulatus 

140  102  102 60.7% 4 4 4  3.9%  1

Plectropomus spp  4  3  2 4.5% 2 1 1  2.0%  450

Lethrinidae           

Lethrinus 
nebulosus 

109  63  22 66.3% 429 307 17  28.4%  410

Scombridae           

Scomberomorus 
spp 

11  4  0 4.5% ‐ ‐ ‐ ‐  900
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Table S12.1.2 Summary of all species recorded in this study, the total number (#) of individuals, species, 
families and targeted species and the most ubiquitous families and species (percent of 
deployments/transects) and the most abundant families and species (MaxN/abundance) per method 
(stereo‐BRUV/stereo‐DOV) are listed. 

  STEREO‐BRUV  STEREO‐DOV 

Total # individuals   14227  27728

Total # species   234  169

Total # families   42  32

Total # targeted species  12  8

Most ubiquitous families   Labridae (100%) Labridae (100%) 

  Mullidae (98.9%) Pomacentridae (100%) 

  Lethrinidae (97.8%) Scaridnae (100%) 

  Scarinae (97.8%) Nemipteridae (99%) 

  Chaetodontidae (96.6%) Acanthuridae (92.2%) 

Most ubiquitous species  Thalassoma lunare (95.5%) Scolopsis bilineata (99.0%) 

  Lethrinus atkinsoni (92.1%)  Scaridnae sp10 (97.1%) 

  Scaridnae sp10 (86.5%) Chlorurus sordidus (91.2%) 

  Scolopsis bilineata (83.1%) Dascyllus aruanus (87.3%) 

  Acanthurus grammoptilus (80.9%) Thalassoma lunare (87.3%) 

Most abundant families   Pomacentridae (3468) Pomacentridae (17577) 

  Acanthuridae (2342) Scaridnae (3632) 

  Labridae (2334) Acanthuridae (2526) 

  Scaridnae (1853) Labridae (1338) 

  Mullidae (875) Lethrinidae (663) 

Most abundant species  Acanthurus triostegus (1380) Chromis viridis (5497) 

  Chromis viridis (1371) Chromis atripectoralis (3699) 

  Scaridnae sp10 (989) Dascyllus aruanus (3546) 

  Thalassoma lunare (978) Scaridnae sp10 (2279) 

  Lethrinus atkinsoni (501) Acanthurus triostegus (1859) 
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12.2 Quantifying shark depredation in a recreational fishery in the 
Ningaloo Marine Park and Exmouth Gulf, Western Australia 

 

 

Authors: Mitchell JD, McLean DL, Collin SP, Taylor S, Jackson G, Fisher R, Langlois TJ. 

 

Submitted to Marine Ecology Progress Series. 

 

ABSTRACT 

Shark depredation in recreational fisheries can cause higher mortality rates in target fish species, 
injuries to sharks from fishing gear, and negative impacts on the recreational fishing experience. This 
study quantified the spatial variation and frequency of shark depredation in a boat‐based 
recreational fishery in the Ningaloo Marine Park (NMP) and Exmouth Gulf (EG), Western Australia, 
by surveying 248 fishing vessels at west coast boat ramps and 155 vessels at EG coast boat ramps, 
from July 2015 to May 2016. Shark depredation occurred on 38.7% of fishing trips from west coast 
boat ramps and 41.9% of trips from EG coast boat ramps. The mean shark depredation rate per 
fishing trip (number of fish depredated/total number of fish hooked) was 13.7(±3.3)% (mean (± 95% 
confidence interval)) for demersal fishing (n=185) and 11.8(±6.8)% for trolling (n=63) for west coast 
boat ramps, compared to 11.5(±2.8)% (n=128) and 7.2(±8.4)% (n=27) for EG coast ramps. 
Depredation rates varied substantially across the study area, with higher depredation occurring in 
areas which received greater fishing pressure. Generalised Additive Mixed Models (GAMMs) 
indicated that depth, number of boats fishing within 5 km and survey period were important for 
determining the depredation rate for boats launching from west coast boat ramps. For the EG coast 
boat ramps, fishing pressure and decreasing latitude were positively correlated with number of fish 
depredated. This study is the first quantitative assessment of shark depredation in an Australian 
recreational fishery, and provides important insights that can assist recreational fishers and 
managers in reducing depredation.  
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 INTRODUCTION 

Depredation refers to the partial or complete consumption of a live hooked fish by a free‐swimming 
predator before that fish can be retrieved to the fishing boat (Gilman et al. 2008; MacNeil et al. 
2009). This occurs in commercial and recreational fisheries worldwide (Sumner et al. 2002; Nishida 
and Shiba 2005; MacNeil et al. 2009; Labinjoh 2014; Mitchell et al. in prep.), and is caused by a 
diverse range of predators, including sharks, large predatory teleosts, cetaceans, pinnipeds, seabirds 
and squid (Meyer et al. 1992; Donoghue et al. 2003; Gilman et al. 2008; Remeslo et al. 2015; van den 
Hoff et al. 2017). Depredating hooked fish is likely to be an opportunistic and energy efficient 
feeding strategy for these animals, compared to capturing prey naturally (Madigan et al. 2015). 
Depredation by sharks is problematic in commercial fisheries, due to costly losses of target fish and 
fishing gear, as well as high bycatch and mortality of sharks (IOTC 2007; Gilman et al. 2008; MacNeil 
et al. 2009). As a result of these impacts, past research has quantified depredation rates in pelagic 
longline fisheries worldwide, with loss rates ranging from <1% to 20% (Lawson 2001; IOTC 2007; 
Gilman et al. 2008; MacNeil et al. 2009). Shark depredation in recreational fisheries has received far 
less attention, with very little published research quantifying its occurrence (Sumner et al. 2002; 
Williamson et al. 2006; Labinjoh 2014), despite anecdotal reports of it regularly occurring in a 
number of recreational fisheries worldwide, including in Australia, mainland USA, Hawaii and South 
Africa. Depredation in recreational fisheries is an important issue, due to its potential to cause 
higher mortality in target fish species, hooking injuries to sharks, loss of fishing gear and a reduction 
in the quality of the recreational fishing experience. Furthermore, the extra cryptic mortality caused 
by depredation is often not accounted for in commercial or recreational fisheries assessments, and 
may therefore lead to underestimation of target species mortality.  

This study investigated and quantified shark depredation in a boat‐based recreational rod‐and‐line 
fishery in Exmouth Gulf (EG) and the Ningaloo Marine Park (NMP), which are located in north‐west 
Western Australia (Figure 12.2.1a), where shark depredation is anecdotally reported to regularly 
occur (Exmouth Game Fishing Club, pers. comm). This location is regarded to be one of the best 
recreational fishing areas in Australia for boat‐based rod‐and‐line fishing, for both pelagic (e.g. 
Spanish mackerel Scomberomorus commerson) and demersal (e.g. red emperor Lutjanus sebae) 
species (Sumner et al. 2002; CALM and MPRA 2005; Williamson et al. 2006). As a result, this fishery 
receives a relatively high level of fishing effort; for example 55,000 boat fishing days were recorded 
across the north‐west (Gascoyne) region of Western Australia over a recent 12 month survey period 
(2011‐12), with an estimated 16,884(±2,270) (number of individuals (± standard error)) spangled 
emperor Lethrinus nebulosus (equal to 35.3(±4.8) tonnes) caught and retained during this time 
period (Ryan et al. 2013). The NMP plays an important role in biodiversity conservation in this 
region, with a zoning plan that includes areas open to fishing and sanctuary zones where no fishing is 
permitted, the latter of which comprises 34% of the marine park (CALM and MPRA 2005) (Figure 
12.2.1a,b). Targeted recreational fishing for sharks is uncommon in this region (Ryan et al. 2013), 
and there is a commercial ban on shark fishing between Steep Point (26.15˚S, 113.16˚E) and Broome 
(17.96˚S, 122.22˚E) (Simpfendorfer and Donohue 1998; McAuley and Simpfendorfer 2003; McAuley 
et al. 2005). Also, the NMP and EG have been identified as being an important parturition and 
nursery area for a range of shark populations (Speed et al. 2011; Escalle et al. 2015; Oh et al. 2016; 
Speed et al. 2016).  

To quantify depredation within a recreational fishery, the present study conducted a boat ramp 
survey to gather information on depredation rates and locations, in addition to a range of 
environmental variables and fishing methods used. It was hypothesised that depredation rates 
would vary spatially, and that proportionally higher depredation rates would occur in areas that 
receive regular and consistent fishing pressure, due to the attraction of sharks to chemical and 
auditory cues created by fishing activity, and the associated availability of hooked fish to feed on. 
Likewise, the depth of fishing was expected to be an important factor determining depredation rate, 
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due to its influence on seabed habitat type and the distribution and abundance of sharks (Espinoza 
et al. 2014; Rizzari et al. 2014). This study ultimately aimed to provide baseline data on shark 
depredation in a recreational fishery in Western Australia, which will inform fisheries and marine 
park management strategies in this area, as well as broadening our understanding of shark 
depredation.  

 

 METHODS  

Study location  

Data collection for this study was undertaken in Western Australia, at Coral Bay (23.16˚S, 113.77˚E) 
and Tantabiddi (21.91˚S, 113.98˚E) boat ramps, which are referred to as west coast boat ramps from 
herein, and Bundegi (21.83˚S, 114.17˚E) and Exmouth marina (21.96˚S, 114.14˚E) boat ramps, which 
are referred to as EG coast boat ramps (Figure 12.2.1a). Boat ramps were grouped in this way due to 
the oceanographic, bathymetric and ecological differences between the west coast and EG coast. 
The former is characterised by a shallow (<10 m) lagoon close to the coast, followed by an extensive 
north‐south oriented fringing reef which drops away steeply to deep water with increasing distance 
from the coast (CALM and MPRA 2005). Conversely, the former is shallow with mostly bare sand 
substrate throughout its area, apart from isolated reef and seagrass patches and islands (Kenyon et 
al. 2003).  

Boat ramp survey data  

Data on shark depredation were collected directly from fishers using a boat ramp survey conducted 
from July 2015 to May 2016. A systematic sampling strategy was used, where each boat ramp was 
sampled on 10 randomly selected days across three survey trips in July/August (winter) 2015, 
September/October (spring) 2015 and April (autumn) 2016, producing a total sample size of 40 days. 
The Primary Sampling Unit (PSU) was each sampling day (Murphy 2008; Jones and Pollock 2012; Levy 
and Lemeshow 2013). The time of year of the three sampling trips was systematically chosen to 
provide coverage of the peak fishing season from April – October (Sumner et al. 2002; Ryan et al. 
2013). Sampling was also stratified by day type, with each boat ramp sampled in a ratio of two 
weekdays for each weekend day (Jones and Pollock 2012; Smallwood and Gaughan 2013). Each daily 
survey period was from 10 am ‐ 6 pm, with all boats interviewed as they returned to the boat ramp 
after fishing.   

To facilitate consistent data collection, interviews were conducted by the same researcher using a 
pre‐set questionnaire and map on the software application ‘Collector for ArcGIS’ (Environmental 
Systems Research Institute (ESRI) 2015, Redlands, CA, USA). Each interview consisted of 20 short‐
answer questions, including boat level questions and individual fisher questions (see Appendix 1 for 
list of survey questions), and lasted 3 ‐ 5 minutes. Before commencing the boat ramp survey at the 
west coast and EG coast boat ramps, survey questions were pilot tested at a boat ramp in Perth, 
Western Australia, to ensure that they were easy to interpret and provided reliable data. In the 
survey at the west coast and EG coast boat ramps, the species identity of depredated fish was rarely 
available due to sharks mostly breaking off the fishing line at depth, with no sighting of the fish or 
remains retrieved. Fish that were caught undamaged and retained by fishers were not identified due 
to time constraints. A depredation event was assumed to have occurred when fishers retrieved a 
partially consumed fish, or when a shark snapped off the line shortly after a fish was hooked. The 
response rate, i.e. the percentage of boats approached that either completed the survey or did not 
wish to take part, was 97.14%, with only 2.86% (12 out of 419) of boats not wishing to take part. The 
survey used in this study was designed to cover all daytime boat‐based recreational fishing from 
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boats launching from the four main access points (boat ramps) serving the NMP and EG. Boats 
ranging from 3 m to 9 m in length were able to launch from these access points and were thus 
covered by the survey scope. A broad fisher demographic was also represented in the survey data, 
including fishers of both sexes ranging from approximately 10 to 80 years old, local residents as well 
as visitors from Western Australia and interstate, and a wide range of experience levels, from first 
time fishers to professional and ex‐professional fishers. Due to time and logistical constraints, some 
boat‐based recreational fishing in the region was, however, outside the scope of the survey used in 
this study, including vessels launching from beaches, private access points or marinas, as well as 
those fishing at night or on multi‐day trips (Figure 12.2.1). 

 

Figure 12.2.1 (a) Spatial variation in estimated fishing pressure, as calculated using kernel density estimation 
to analyse the density distribution of the 248 and 155 (403 in total) boat‐based fishing locations (for both 
demersal fishing and trolling) reported by boats launching from west coast boat ramps (Coral Bay (CB) and 
Tantabiddi (T)) and Exmouth Gulf (EG) coast boat ramps (Bundegi (B) and Exmouth marina (EM)), 
respectively. Red areas represent locations of highest estimated fishing pressure and blue the lowest 
estimated fishing pressure. Labelled contour lines show depth in metres. Ningaloo Marine Park (NMP) 
sanctuary zone boundaries are delineated by solid green lines. (b) Spatial variation in the rate of shark 
depredation (the percentage of hooked fish consumed by sharks) for the 248 fishing trips which launched 
from west coast boat ramps and 155 fishing trips which launched from EG coast boat ramps. Colour scale 
represents the range of shark depredation rate values for all fishing trips, from dark blue for 0% of hooked 
fish depredated to dark red for 100% of fish depredated. 

Sea surface temperature data 

Satellite Sea Surface Temperature (SST) data were sourced retrospectively from the US National 
Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA 2016). These data were in the form of high 
resolution Optimum Interpolation (OI) of SST (see Reynolds et al. (2007) for detail on OI SST), 
collected by Advanced Very High Resolution Radiometer (AVHRR) instruments on polar orbiting 
satellites (NOAA 2016). The data were daily mean SST values at a spatial resolution of 0.25˚ x 0.25˚ 
grid squares (NOAA 2016). SST values were extracted for the date, time and latitude/longitude 
position closest to each fishing location, to allow assessment of the influence of SST on shark 
depredation rate. 

a b
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Table 12.2.1 Summary of fishing methods, fisher demographics and boat sizes that were in scope and out of 
scope for the boat ramp survey conducted in this study. 

IN SCOPE  OUT OF SCOPE 

Boat‐based line fishing   Shore‐based fishing and spearfishing  

Boats returning to boat ramps between 10 am and 6 pm  Boats returning to boat ramps before 10 am or after 6 pm 

Boats <9 m that could be launched and retrieved from a 
boat ramp 

Boats >9 m that were unable to launch from a boat ramps

Single day fishing trips  Multi‐day fishing trips

Boats returning to the boat ramp being surveyed that day Boats returning to other boat ramps in the study area that 
were not being surveyed that day 

Boats fishing in the study area during the  July/August 
2015, September/October 2015 and April 2016 survey 
periods 

Boats fishing at other times of year outside of the three 
survey periods 

Boats launching from Coral Bay, Tantabiddi, Bundegi and 
Exmouth marina boat ramps 

Boats launching from private moorings in Exmouth 
marina, beaches or other access points near coastal 
campsites 

Local fishers and those from outside locations 

Male and female fishers ranging from approximately 10 to 
80 years old  

Fishers targeting both demersal and pelagic fish species

A range of fisher experience levels, from novice first time 
fishers to professional fishers 

 

Shark depredation rate  

Survey data collected from the west coast boat ramps (Coral Bay and Tantabiddi) and the EG coast 
boat ramps (Bundegi and Exmouth marina) were treated separately throughout, due to differences 
in the depth profile, habitat types and fishing methods used in these two areas. Additionally, to 
ensure all data points were independent, entries where the same boat had been interviewed 
multiple times were removed, so that each boat was represented by a single data point only (the 
first time they were interviewed). This was possible through the recording of boat registration 
numbers, and it was necessary due to the quality and reliability of data declining after multiple 
interviews, due to survey fatigue. Only data from the two main fishing methods – demersal fishing 
(where the boat was either anchored or drifting and bait was used) and trolling (where lures were 
towed close to the surface to target pelagic fish, covering distances from 1 – 20 km), were used, due 
to small sample sizes (<30 data points) for other methods such as squid jigging or fishing with 
stationary lures floating on the surface. The sample size for these two fishing methods was 185 
demersal fishing trips and 63 trolling trips (248 in total) for the west coast boat ramps and 128 
demersal and 27 trolling trips (155 in total) for EG coast boat ramps. The 248 boats surveyed for the 
west coast boat ramps represented an estimated 5.8% of the total fishing trips that occurred from 
these ramps over a 12‐month period, from July 2015 to June 2016, based on boat ramp traffic 
counter figures of 4,248 visits by vehicles towing boat trailers over this period (Department of 
Biodiversity Conservation and Attractions, Government of Western Australia, unpubl. data). This 
total value of 4,248 visits represented 70% of the total number of visits for vehicles with boat trailers 
(6,069), because it was estimated that 30% of vessels launching from these boat ramps engaged in 
recreational activities other than fishing, such as diving or whale watching. These values also assume 
that all vehicles which crossed the traffic counter and entered the boat ramp launched their boat, 
which does not always occur, for example if the occupants decided to go to another boat ramp due 
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to weather conditions. Calculation of the percentage of total boat launches represented by the 
survey sample was not possible for the EG coast boat ramps, because traffic counter data were not 
available for both of these ramps.  

 

Figure 12.2.2 Effect of individual smoothed continuous predictor variables and the factor variable survey 
period on the number of fish depredated per fishing trip, across their range of values. Columns represent the 
best‐fitting Tweedie Generalised Additive Mixed Models (GAMMs) for the west coast boat ramps (Coral Bay 
and Tantabiddi) and the Exmouth Gulf (EG) coast boat ramps (Bundegi and Exmouth marina). Solid black 
lines represent the fitted GAMM smooth curves and shaded regions (or dashed lines for the factor variable 
survey period) delineate 95% confidence intervals (fitted smooth curve +/‐ 2 Standard Error). Points 
represent model residuals. 

Shark depredation rate was analysed at the level of each individual fishing trip, as opposed to at the 
PSU level of each sampling day, because there was expected to be a large degree of variation in 
fishing methods, spatial fishing locations and thus depredation rates between trips. The depredation 
rate for each fishing trip was calculated as a percentage value from the number of hooked fish 
partially or completely depredated by sharks/total number of fish hooked (which included fish 
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caught and retained, fish caught and released and fish depredated). Shark depredation only included 
fish that were consumed from a fishing hook whilst being retrieved to a boat, not those which were 
consumed after being released, which is known as post‐release predation (Raby et al. 2014). Spatial 
variation in depredation rate was visualised by plotting all approximate latitude/longitude fishing 
locations in the study area on a map, with a colour scale (dark blue = 0%, dark red = 100%) to 
indicate depredation rate for each trip.    

Generalised Additive Mixed Model analysis  

To quantify the influence of spatial, environmental and fishing method variables on the rate of shark 
depredation, Generalized Additive Mixed Models (GAMMs) (Lin and Zhang 1999) were used. 
GAMMs are an extension of Generalized Additive Models (GAMs) (Hastie and Tibshirani 1986; Wood 
2006), which utilise smoothing techniques to account for noise and non‐linearity in the predictor 
variables (Craven and Wahba 1978; Wood 2008). GAMMs also differ from GAMs in that they include 
both fixed and random effects, with the fixed effects assessing the impact of each predictor variable 
on the response at specific levels, and the random effects evaluating the impact of variations 
between levels for grouped data  (Bolker et al. 2009; Zuur et al. 2009). Due to the small sample size 
for trolling and other fishing methods reported in this study, GAMMs were only run on demersal 
fishing data. Raw count data for the number of fish depredated per trip were used as the response 
variable, because this form of data was more appropriate for GAMM analysis than a calculated rate 
of depredation per trip. However, the raw count data had many zeros (54% of data points) and were 
over‐dispersed, due to the high number of zeros and low values, as well as a large range (0 – 50) in 
the number of fish depredated per trip. Zero‐inflated and over‐dispersed response data are common 
in fisheries datasets (Maunder and Punt 2004; Venables and Dichmont 2004), and different 
approaches have been used to model this form of data, including delta two‐part models (Lo et al. 
1992), negative binomial models (Zeileis et al. 2008; MacNeil et al. 2009), zero‐inflated mixture 
models (Minami et al. 2007; Arab et al. 2008; MacNeil et al. 2009; Zuur et al. 2009) and Tweedie 
models (Tweedie 1984; Candy 2004; Shono 2008; Tascheri et al. 2010; Coelho et al. 2016).  

This study applied a full‐subsets GAMM approach, which tests all possible combinations of the 
specified predictor variables to identify the best‐fitting model (McLean et al. 2016; Fisher in prep.). 
The predictor variables tested in these GAMMs (Table 12.2.2) were checked for potential 
correlation, to ensure that collinearity was within acceptable levels denoted by Pearson’s correlation 
coefficient values <0.28 (Graham 2003). The final dataset used for GAMM analysis had 170 data 
points for the west coast boat ramps and 123 for the EG coast boat ramps. The date of each 
sampling day in Julian Day format was also included as a random factor, to account for any variation 
at the day level. Total number of fish hooked was used as an offset in the GAMMs, because the 
proportion of fish lost to depredation is directly dependent on total number of fish hooked. This 
offset variable was highly skewed, therefore it was log(x + 1) transformed to achieve an even 
distribution for more robust model fitting (Zuur et al. 2009). 
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Table 12.2.2 Predictor variables considered for Generalised Additive Mixed Model (GAMM) analysis of shark 
depredation, the metric used to represent that variable and its hypothesised importance to depredation. 

PREDICTOR 
VARIABLE  

METRIC USED IN GAMM  HYPOTHESISED IMPORTANCE TO SHARK DEPREDATION 

Smoothed continuous predictor variables 

Latitude  Latitude coordinates  Latitude influences shark distribution patterns and 
defines different fishing grounds accessible from the 
four different boat ramps. Latitude also acts as a proxy 
for spatial variability caused by other factors not 
included in the model, such as habitat type  

Depth of fishing  Maximum hook depth (m)  Depth governs available shark habitat and influences 
distribution patterns, thus affecting abundance   

Temperature  Sea Surface Temperature        (SST; ˚C)  Temperature influences the activity patterns (including 
feeding behaviour) of sharks  

Time of day  Median time between times lines in and 
time of lines out 

The activity patterns of sharks, especially for feeding, 
varies throughout diel periods 

Fishing effort        
for that trip 

Fishing trip duration (hours from lines in to 
lines out) 

Longer fishing times provide greater opportunity for 
sharks to locate fishing boats and depredate on hooked 
fish 

Number of 
boats fishing 
within 5 km 

Number of boats fishing within a 5 km 
radius of the boat in question on the same 
day, calculated using the minimum linear 
distance to the recorded  lat/long locations 
of other boats fishing on that day, with the 
‘RANN’ package (version 2.5.1) (Arya et al. 
2017)  in R. This metric assumed that 
vessels launching from other ramps on the 
same day would not fish in overlapping 
areas, due to the relatively large distances 
between boat ramps  

The number of other boats fishing in the surrounding 
area will influence the likelihood of attracting sharks into 
that area, due to the increased magnitude of sound and 
odour cues from fishing boats and the availability of 
hooked fish 

Fishing pressure  Kernel density value for each fishing trip 
location – based on the density 
distribution of all 403 fishing locations (see 
Figure 12.2.1a) 

Higher fishing pressure in specific areas may act to 
provide sharks with regular and predictable 
opportunities to depredate upon hooked fish. This may 
lead to  sharks remaining in these areas for longer time 
periods and potential changes in their behaviour, 
influencing the likelihood of depredation occurring in 
that location 

Categorical factor predictor variable 

Survey period   Month/year of survey   The time of year influences seasonal movement patterns 
and distribution of shark species, due to changes in 
environmental factors and through movement linked to 
reproduction. Additionally, changes in weather patterns 
and currents occur throughout the year, influencing 
fishing dynamics  

 

Each of the model distributions discussed previously (e.g. negative binomial, zero‐inflated mixture 
models etc.), were tested using this full‐subsets GAMM approach, and the Tweedie distribution was 
identified by goodness of fit metrics, particularly the distribution of model residuals (which were 
visualised in residual plots) and the percentage of deviance explained, to be the most appropriate 
for this dataset. Separate Tweedie GAMMs were run for the west coast boat ramps (Coral Bay and 
Tantabiddi) and the EG coast boat ramps (Bundegi and Exmouth marina). To identify the 
combination of predictor variables that produced the best‐fitting model, all possible combinations 
were tested and ranked by Akaike Information Criterion (AIC) (Akaike 1974) values, with the most 
parsimonious model being that within two AIC values of the lowest AIC and having the smallest 
number of predictor variables (Burnham and Anderson 2002). The maximum number of predictor 
variables allowed in this approach was three, to prevent potential overfitting, and the AIC criteria of 
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being within two units of the lowest AIC was used because models that have less than two units of 
difference show negligible change in goodness‐of‐fit (Raftery 1995; Burnham and Anderson 2002). 
Additionally, AIC weights (wAIC) (Burnham and Anderson 2002) were used to give extra strength to 
the model selection, applying the averaged wAIC approach set out in McLean et al. (2016) and Fisher 
(in prep.). The robustness and fit of the final models selected by the full‐subsets approach was also 
checked by visualisation of residual plots, which confirmed normal distribution of residuals, 
independence of data points and goodness‐of‐fit of the fitted to the observed response values. Plots 
were then generated for the best‐fitting models, to show the effect of each predictor variable on the 
response across its range of values. Predictor variable importance values, which represented the 
average wAIC of all models containing that variable, calculated on a scale between zero and one and 
multiplied by the R² value for the most parsimonious model (McLean et al. 2016; Fisher in prep.), 
were also generated, and plotted to identify the relative importance of all the predictor variables 
tested in both models.  

All data analysis was conducted in the R language for statistical computing (R Development Core 
Team 2015), and GAMMs were run using the ‘mgcv’ package (version 1.8‐17) (Wood and Scheipl 
2015).  

 

 RESULTS 

Shark depredation rate 

From the 248 fishing trips (including both demersal fishing and trolling) recorded at west coast boat 
ramps, 2,420 fish were caught undamaged (including both those retained and those released) and 
354 were reported to have been depredated by sharks, whereas in the 155 trips from EG coast boat 
ramps, 2,068 fish were caught undamaged and 344 were depredated. Shark depredation occurred 
on 38.7% of fishing trips from west coast boat ramps and on 41.9% of fishing trips from EG coast 
boat ramps (Table 12.2.3). By fishing method, the mean shark depredation rate was 13.7(±3.3)% 
(mean (± 95% confidence interval)) for demersal fishing and 11.8(±6.8)% for trolling at west coast 
boat ramps, compared to 11.5(±2.8)% and 7.2(±8.4)% at EG coast ramps (Table 12.2.3).  

Table 12.2.3 Percentage of fishing trips affected by shark depredation and the mean shark depredation rate 
per fishing trip (calculated as the total number of fish depredated/total number of fish hooked (including 
both those retained and released) * 100) for demersal fishing and trolling trips launching from west coast 
(Coral Bay and Tantabiddi) and Exmouth Gulf (EG) coast (Bundegi and Exmouth marina) boat ramps. Values 
in parentheses represent 95% Confidence Intervals (C.I.; 1.96 * Standard Error). 

METRIC  WEST COAST BOAT RAMPS EG COAST BOAT RAMPS 

Percentage of fishing trips affected by shark 
depredation 

38.7%

 

41.9% 

 

Mean shark depredation rate per fishing trip – 
demersal fishing 

13.7(±3.3)%

 

11.5(±2.8)% 

 

Mean shark depredation rate per fishing trip – trolling 11.8(±6.8)%

 

7.2(±8.4)% 

 

 

Spatial variation in shark depredation rate 

Shark depredation showed substantial spatial variation across the study area, with values for 
individual trips ranging between 0% and 100% (Figure 12.2.1b). The vast majority of fishing trips 
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were, however, at the lower end of this scale, with values between 0% and 20%, as shown by the 
high number and density of low values in Figure 12.2.1b. Higher rates of depredation (25% ‐ 50%) 
were experienced in a number of trips close to the Tantabiddi boat ramp, particularly in the 50 m ‐ 
100 m depth range, as denoted by the light blue points in Figure 12.2.1b. Additionally, this area 
included seven individual trips that reported >80% depredation, as shown by the red points. The 
area at the northern end of EG, as well as north of Bundegi boat ramp, also showed a number of 
fishing trips where depredation rates were 25% – 50%. However, it must be noted that the 
latitude/location positions represented in Figure 12.2.1b were approximate, especially in the case of 
trolling trips, where boats covered distances ranging from 1 – 20 km.  

 

Figure 12.2.3 Relative importance of the predictor variables tested in Generalised Additive Mixed Models 
(GAMMs) (Table 12.2.2), for predicting the number of fish depredated by sharks per fishing trip, across the 
west coast boat ramps (Coral Bay and Tantabiddi) and the Exmouth Gulf (EG) coast boat ramp (Bundegi and 
Exmouth marina) models. Colour scale indicates the level of importance for each predictor variable, from 
white for very low relative importance values, to dark red for high relative importance. Predictor variables 
which featured in the most parsimonious model for the west coast boat ramps or the EG coast boat ramps 
(Table 12.2.4) are labelled with an ‘X’. Predictor variable relative importance values represent the average 
Akaike Information Criterion weights (wAIC) of all models with that variable in, which is then calculated on a 
scale between zero and one and multiplied by the R² value for most parsimonious model. 

Generalised Additive Mixed Model analysis 

In the most parsimonious model for the west coast boat ramps, maximum hook depth, number of 
boats within 5 km and survey period explained 36.6% of the deviance in the response variable 
(number of fish depredated by sharks per trip) (Table 12.2.4). Maximum hook depth was an 
important predictor of the number of fish depredated across all of the west coast models, as 
indicated by a high relative importance value of 0.38 (Figure 12.2.3). This variable showed a 
distinctly non‐linear relationship with number of fish depredated per trip, with a peak at 60 m 
(Figure 12.2.2). The number of boats fishing within 5 km on the same day was another important 
predictor across all of the west coast models, and showed a positive linear relationship of increasing 
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rates of depredation with increasing number of boats fishing within 5 km. The factor variable survey 
period showed slightly higher importance than the number of boats within 5 km, with a strong 
positive effect on depredation from the lowest value for the April (autumn) 2016 survey trip to the 
highest for the Sept/Oct (spring) 2015 survey trip.  

Table 12.2.4 Best‐fitting Tweedie Generalised Additive Mixed Models (GAMMs) for predicting the number of 
fish depredated by sharks per fishing trip, for boats launching from the west coast boat ramps (Coral Bay and 
Tantabiddi) and the Exmouth Gulf (EG) coast boat ramps (Bundegi and Exmouth marina). AIC = Akaike 
Information Criterion, wAIC = Akaike Information Criterion weights, % dev. expl. = overall percentage of 
deviance in the response that was explained by the combination of predictor variables in the best models, 
edf = estimated degrees of freedom, n = number of data points for that GAMM. 

SPATIAL AREA COVERED  BEST‐FITTING GAMM AIC WAIC % DEV. 
EXPL. 

EDF  N

West coast boat ramps  Max. hook depth +           no. 
boats within 5 km + survey 

541.49 0.25 36.6  9  170

EG coast boat ramps  Fishing pressure + latitude 414.08 0.21 54.9  4.64  123

 

In the most parsimonious model for the EG coast boat ramps, fishing pressure and latitude explained 
54.9% of the deviance in the response. Fishing pressure displayed a relatively high level of 
importance across all of the EG coast models (Figure 12.2.3), with a broadly positive relationship of 
increasing number of fish depredated with increasing fishing pressure (Figure 12.2.2). Latitude was a 
very important variable across all EG coast models, with a strong positive linear relationship 
between decreasing latitude and the number of fish depredated. The remaining predictor variables 
tested in the west coast and EG coast GAMMs had little effect on the number of fish depredated, 
with relative importance values <0.1 (Figure 12.2.3).   

 

 DISCUSSION 

Shark depredation rate 

A high response rate and the large variation in fishing methods, locations, boat sizes and fisher 
demographics captured by the boat ramp survey, enabled this study to obtain important baseline 
data on shark depredation rates within the NMP and EG. By quantifying the rate of shark 
depredation and its spatial variation, as well as identifying how spatial and environmental factors 
and fishing methods influenced the number of fish depredated in this fishery, this study provides an 
important addition to the existing global literature on shark depredation. This is highlighted by the 
fact that very little data exists for depredation in recreational, compared to commercial, fisheries, 
therefore the results in this study increase understanding of the impacts and potential underlying 
factors driving shark depredation.  

Previous research conducted recreational fishing surveys in the north‐west (Gascoyne) region of 
Western Australia in 1998/99, with estimates reported for the numbers of fish depredated in the 
NMP for certain species (Sumner et al. 2002). The reported values varied widely by species, with 
spangled emperor Lethrinus nebulosus, the most commonly caught demersal species, having an 
estimated catch of 22,575 individuals retained, 25,056 individuals released and 2,482 depredated by 
sharks (Sumner et al. 2002), which represents a 5.2% depredation rate (number of fish 
depredated/total number of fish hooked). In another area of north‐west Western Australia known as 
the Pilbara region, a similar survey from 1999‐2000 recorded estimated depredation rates of 5% for 
coral trout Plectropomus spp. and 1.3% for blackspot tuskfish Choerodon schoenleinii (Williamson et 
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al. 2006). However, the estimated depredation rates for the majority of other species were much 
lower, at <1% for the Gascoyne and <2% for the Pilbara (Sumner et al. 2002; Williamson et al. 2006). 
The results of both of these previous surveys should, however, be viewed with caution, because the 
number of fish depredated was only estimated, by multiplying the per hour depredation rate by the 
estimated total number of fishing hours. Additionally, the species identification for fish consumed by 
sharks was likely to have been unreliable, because depredation often happened at depth and no 
remains of the fish were retrieved.  

Beyond Western Australia, the vast majority of data on shark depredation comes from large‐scale 
commercial pelagic longline fisheries, with studies reporting depredation rates of 3.9% in the US 
Northwest Atlantic pelagic longline fishery, between 1992 and 2006 (MacNeil et al. 2009), and <5% 
for the longline fisheries of seven countries operating in the Indian Ocean (IOTC 2007). However, 
rates as high as 20% have been recorded in the Australian east coast tuna and billfish longline fishery 
(Gilman et al. 2008). A small‐scale study in a recreational charter fishery operating on the Protea 
Banks in KwaZulu‐Natal, South Africa, recorded an overall mean depredation rate of 8.4% (43 fish 
depredated out of 512 hooked), with 75% of trips experiencing at least one depredation event 
(Labinjoh 2014). By fishing method, the depredation rate was 18.6% for pelagic fishing and 1.9% for 
demersal fishing (Labinjoh 2014). Although the overall rate of depredation in this charter fishery was 
similar to this study, there was a markedly higher prevalence of depredation (75% versus 38.7% for 
the west coast boat ramps and 41.9% for the EG coast boat ramps (Table 12.2.3)). This may be 
caused by this fishery using larger boats (>6 m) and carrying more fishers (up to 11) (Labinjoh 2014), 
compared to this study, with the greater fishing effort more likely to attract sharks. The higher 
depredation rate for pelagic versus demersal fishing in this fishery, compared to the opposite result 
in this study, is unexpected, because sharks would be able to follow and depredate upon fish hooked 
by boats targeting demersal fish more easily, due to them being stationary or slowly drifting, 
compared to boats moving through an area at 10 km h‐1 whilst trolling. This disparity in results may 
also have occurred because different teleost species were targeted in these fisheries, and different 
shark species (with dissimilar feeding ecology and behaviour) were responsible for depredation. 
Likewise, the dynamics of the two fisheries, including their fisher demographics, methods and 
equipment used, may have contributed to these varied results. The small temporal scope (three 
month period) and low sample size of this study in South Africa, with just 16 trips sampled 
(compared to 403 in this study), must be considered when interpreting the reported values for shark 
depredation rate, as there will be a larger degree of variability and uncertainty in the results. Lastly, 
across these previous studies and this study, shark depredation rates may also have been 
overestimated, due to depredation by large predatory teleosts, e.g. cod/grouper Epinephelus spp. 
and barracuda Sphyraena spp., being wrongly attributed to sharks. Indeed, research on red snapper 
Lutjanus campechanus catch rates in the Gulf of Mexico reported only 42% of depredation events to 
be caused by sharks, as observed by video cameras mounted on fishing lines, with great barracuda 
Sphyraena barracuda, greater amberjack Seriola dumerili and Warsaw grouper Hyporthodus nigritus 
responsible for the other 58% (Streich 2016).  

When considering the results of this study, it is important to note that the sample size represented 
only a small portion (5.8% of trips from west coast boat ramps) of the total fishing effort that 
occurred in this fishery over the annual period from July 2015 to June 2016. The results obtained 
should therefore not be used as an indicator of the entire fishery, due to this small sample size, the 
lack of temporal coverage and replication over multiple years, and the fact that other forms of 
fishing were outside the scope of the survey (Table 12.2.1). Despite this, and overall, the results 
obtained in this study still offer a baseline assessment of shark depredation rates in this region of 
Western Australia, and build on previous research in recreational fisheries, providing important 
information to guide fisheries and marine park management in this region.  
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Spatial variation and GAMM analysis  

Shark depredation rates and fishing pressure showed a substantial degree of spatial variation in the 
results of this study (Figure 12.2.1a,b), although when interpreting these results, it is important to 
consider the relatively small sample size of the survey data, as well as the limited temporal coverage 
of the surveys. Additionally, the scope of the survey must be noted (Table 12.2.1), because large 
areas where there appears to be no fishing pressure in Figure 12.2.1a, such as the area 
approximately half‐way between Tantabiddi and Coral Bay boat ramps (close to 22.5˚S), does receive 
fishing pressure from vessels launching from beaches and access points near coastal campsites in 
this area (Smallwood and Beckley 2012), but this was not recorded due to being outside the scope of 
this survey. Whilst these limitations prevent extrapolation of the results to cover the whole fishery in 
this region, this study nonetheless provides important baseline information. In particular, the 
presence of fishing pressure and no. boats within 5 km as key predictor variables in the EG coast and 
west coast GAMMs respectively (Table 12.2.4, Figure 12.2.2, Figure 12.2.3), indicates an important 
influence of fishing activity on depredation. Likewise, the overlap of multiple trips which experienced 
higher depredation rates (>25% fish depredated), with the area of higher fishing pressure close to 
Tantabiddi boat ramp, further highlights the potential relationship between fishing pressure and 
depredation. It is possible that sharks may be attracted to areas that receive high and consistent 
levels of fishing pressure, by responding to sensory cues created by fishing activity, notably boat 
engine noise, fish oil and blood and hydrodynamic and electrical disturbances created by struggling 
hooked fish, which are detected at different ranges (Kalmijn 1972; Corwin 1989; Haine et al. 2001; 
Collin and Marshall 2003; Dallas et al. 2010; Collin 2012). The overlap of these cues with the 
availability of hooked fish to depredate upon, which is an energy efficient feeding strategy compared 
to capturing free‐swimming prey, may have created a behavioural association for sharks. Past 
research has recorded evidence of conditioning in sharks in a laboratory setting (Clark 1959; 
Guttridge and Brown 2014), and this potential process was also suggested to occur in the NMP, 
where sharks showed increasingly faster arrival times to a baited camera deployed over consecutive 
days in a fishing area (Schifiliti 2014).  

In the Breede Estuary in South Africa, active acoustic telemetry recorded a bull shark Carcharhinus 
leucas remaining close to fishing boats for extended periods, as well as clear movements towards 
boats in response to engine noise (McCord and Lamberth 2009), further supporting the possibility 
that sharks associate these sensory cues with food. Madigan et al. (2015) proposed that the 
availability of recreationally hooked pelagic fish to depredate upon may even be influencing the site 
fidelity and migratory movements of oceanic whitetip sharks Carcharhinus longimanus, which return 
to a localised area in The Bahamas each year. Likewise, changes in movement, feeding patterns and 
behaviour in a range of shark species has been observed, as a result of provisioning conducted by 
ecotourism activities (Johnson and Kock 2006; Fitzpatrick et al. 2011; Maljkovic and Cote 2011; Bruce 
and Bradford 2013; Brunnschweiler and Barnett 2013; Brena et al. 2015). However, other studies 
have recorded negligible effects (Laroche et al. 2007; Hammerschlag et al. 2012), and there is a 
possibility that depredation is just an opportunistic behaviour that occurs without any behavioural 
association. Further work is therefore needed to identify and rigorously test the behavioural 
processes underpinning shark depredation. Nonetheless, the identification of discrete areas of 
higher depredation and the influence of fishing pressure, is a particularly significant finding of this 
study, because this information can be used directly by fishers and fisheries managers to reduce 
depredation by avoiding such areas.  

In this study, the number of fish depredated by sharks varied with depth, a relationship also 
recorded by MacNeil et al. (2009), who reported lower depredation rates on deeper longline sets. 
The relationship between depth and depredation reported in this study, particularly the peak in 
depredation at 60 m, may have occurred due to the distribution and abundance of sharks. For 
example, past research has reported reef sharks spending a greater proportion of time, and being 
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present in higher densities, in deeper outer‐reef slope zones, compared to shallower reef flat, back 
reef and lagoon areas, due to habitat type and the presence of stronger currents (Wetherbee et al. 
1997; Field et al. 2011; Rizzari et al. 2014). However, further research is needed to definitively 
identify the shark species responsible for depredation in this fishery, which would add important 
context to the spatial variation in depredation rate recorded in this study.  

The importance of latitude and its positive linear relationship with depredation in the EG coast 
model (Figure 12.2.2, Figure 12.2.3), may have been linked to change in habitat type from the 
central EG to the northern section. This is because there is a transition from shallow (<20 m) bare 
sand substrate with isolated patch reefs and seagrass beds in the central and southern region of the 
EG (higher latitude), to larger and deeper (>20 m) sections of coral substrate and islands in the 
northern region (lower latitude) (Kenyon et al. 2003). This greater proportion of reef habitat at the 
northern end of the EG may have supported a greater abundance and diversity of sharks, thus 
leading to higher depredation rates. Indeed, previous research has identified that habitat influences 
the distribution and diversity of reef sharks, with closer proximity to reef habitat, greater coral cover 
and higher structural complexity all leading to higher species richness (Chin et al. 2012; Espinoza et 
al. 2014). Latitude was also recorded to have a significant effect on depredation rate in the 
Portuguese Indian Ocean longline fishery (Muñoz‐Lechuga et al. 2016), although this was at a much 
larger scale and may have reflected the impact of environmental variables such as sea temperature, 
rather than habitat. Whilst latitude may act as a proxy for certain spatially heterogeneous variables, 
future work should focus on directly incorporating small scale habitat variation and data on shark 
distribution and abundance into analyses.  

Survey period showed an important influence on depredation in the west coast GAMM, with the 
highest depredation occurring in Sept/Oct (spring) 2015. Similarly, time of year was an important 
covariate influencing depredation in the US Atlantic longline fishery, with a higher likelihood of 
depredation occurring in summer (MacNeil et al. 2009). The result recorded in this study may have 
reflected the seasonal movement patterns, and therefore localised abundance of shark species 
responsible for depredation, which can be driven by environmental factors and reproductive cycles. 
For example, dusky sharks Carcharhinus obscurus and sandbar sharks Carcharhinus plumbeus move 
southwards from the northern regions of Western Australia in the autumn months to give birth 
(Simpfendorfer et al. 1996; McAuley and Simpfendorfer 2003; McAuley et al. 2005), although it is 
unknown whether these species cause depredation. The results reported for the survey period 
variable may have also been caused by changes in fisher behaviour, because wind and tide patterns 
may determine the accessibility of certain fishing locations at different times of year, influencing 
fisher site choice (Tink 2015), and thus depredation rates. However, the limited temporal scope and 
replication of this study, with sampling conducted at discrete periods throughout a single year rather 
than continuous coverage over multiple years, restricts the confidence with which these inferences 
can be made.  

Fishing effort per trip, time of day and SST had little effect on the number of fish depredated per 
fishing trip, as indicated by their low relative importance values (Figure 12.2.3). Higher fishing effort 
in the form of a longer trip might be expected to increase the chance of depredation occurring, due 
to the greater likelihood of attracting sharks, although this result was not reflected in the GAMMs. 
This may have been due to the spatial distribution and abundance of sharks, because areas with a 
higher abundance of sharks would likely experience depredation early in the trip, whereas in areas 
where few sharks were present, no depredation would occur regardless of the trip duration. Also, 
depredation can only occur if hooked fish are available, therefore the number of fish hooked is a 
more important determinant of depredation than the trip duration. Time of day/night can influence 
shark activity patterns (Nixon and Gruber 1988; Garla et al. 2006), although this variable had little 
effect on the number of fish depredated in the GAMMs in this study, perhaps because the majority 
of fishing occurred at similar times, with none happening at night. Lastly, SST might also be expected 
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to influence depredation, because it is known to affect the activity patterns of sharks (Sims et al. 
2006; DiGirolamo et al. 2012). However, this variable also had little effect on depredation in the 
GAMMs. This result could have occurred because multiple shark species were responsible for 
depredation, thus the thermal ranges and activity patterns of these species would vary, and be 
influenced by seasonal changes in sea temperature. Overall, the GAMM results from this study 
provided insights into the underlying factors influencing shark depredation in this recreational 
fishery, and identified a number of important avenues for future research.  

Ecological, socio‐economic and fisheries management implications 

The results reported in this study highlight the common occurrence of shark depredation in this 
recreational fishery, and therefore its significance as a fisheries and marine park management issue. 
Over long timescales, shark depredation in this fishery may potentially have a negative impact on 
target fish populations, due to the cumulative total mortality of fish comprising the cryptic mortality 
caused by depredation, in addition to the mortality derived from fishers retaining fish. This is 
particularly the case where fishers aim to catch their permitted daily bag limit of five demersal fish 
per person in this region (Department of Fisheries Government of Western Australia 2016), because 
in the process they may lose, on average, an extra 13.7% of hooked fish to shark depredation for 
west coast boat ramps or 11.5% for EG coast boat ramps. For example, a boat with five fishers 
aiming to catch their boat limit of 25 fish, may lose an additional three fish to shark depredation on 
each trip. Therefore, over the thousands of fishing trips that occur in the NMP and EG each year, this 
extra mortality may be substantial. Sharks can also be impacted through the retention of fishing gear 
in their jaws and digestive systems, which may occur after they depredate upon a hooked fish and 
break off the line. Within the study area, sharks were regularly observed with fishing hooks in their 
jaw (J. Mitchell unpubl. data), which can cause abscesses and tissue necrosis in the jaw (Bansemer 
and Bennett 2010). However, in some cases, retained hooks may fall out naturally or be dislodged 
when the shark feeds, reducing the likelihood of long‐term injury. If fishing hooks are retained in the 
digestive system, more serious injuries such as perforations of the gastric wall and liver can occur, 
along with associated bacterial infections (Borucinska et al. 2002). These injuries can thus cause 
reduced fitness due to restricted feeding capacity and disease, possibly leading to eventual death 
(Borucinska et al. 2002, Bansemer and Bennett 2010, Whitney et al. 2012). Additionally, the 
recreational fishing experience may be negatively impacted by depredation, due to the loss of prized 
fish and fishing gear. Indeed, this study recorded estimated costs for gear lost on fishing trips where 
depredation events occurred, which ranged from AUD$10 to AUD$200, with a mean value of 
AUD$38. As a result, the regular occurrence of depredation in this fishery may lead to increased 
human‐wildlife conflict over time, as has been reported in US recreational fisheries, where other 
predators, such as goliath grouper Epinephelus itajara (Shideler et al. 2015), California sea lions 
Zalophus californianus (Cook et al. 2015) and common bottlenose dolphins Tursiops truncatus 
(Powell and Wells 2011), depredate hooked fish. In light of this, it is important that further research 
on shark depredation is undertaken in this fishery, to increase our knowledge of the factors 
influencing it and to identify measures for reducing its occurrence.  

Future directions 

In addition to the incorporation of behavioural, habitat and shark species data in future modelling 
and analytical approaches, there is a need to expand the temporal and spatial scope of data 
collection, to provide long‐term data on trends in depredation across Western Australia. Quantifying 
the proportion of released fish that are consumed by sharks is another important avenue for future 
research, as this may further increase mortality of target fish species. The deployment of video 
cameras underneath fishing boats and deeper in the water column may enable effective collection 
of this data. Moreover, cameras could be used to identify shark species responsible for depredation, 
whilst also assessing the proportion of depredation events caused by large predatory teleosts rather 
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than sharks. Finally, future work should aim to assess the efficacy of a wide range of measures for 
reducing depredation. For example, modifications to fishing methods may lead to lower depredation 
rates, i.e. avoiding the use of burley and bait where possible and instead using lures. Likewise, 
utilising electric fishing reels to allow faster retrieval of hooked fish, especially when demersal fishing 
at depths >50 m, and only fishing with a single hook on each line, to prevent multiple fish being 
caught simultaneously, would further reduce the chances of depredation occurring. The results of 
this study suggest that altering spatial fishing patterns may reduce depredation, particularly by 
avoiding areas where higher depredation were recorded, i.e. west of Tantabiddi boat ramp and at 
the northern end of EG. Likewise, regularly moving to other fishing locations will further minimise 
the predictability of fishing effort, allowing sharks less time to locate and move towards fishing 
boats. When possible, fishing with the boat engine turned off may also reduce the chance of 
attracting sharks, due to the potential behavioural associations of sharks discussed previously. Lastly, 
whilst a range of shark deterrents have been tested for the purpose of  improving human safety and 
reducing shark bycatch, further development and testing of deterrents specifically for use against 
shark depredation should be prioritised.   

Conclusion  

This study provided the first quantitative assessment of shark depredation in a recreational fishery in 
Australia, and will act as a vital baseline for future studies in this regionally important fishery. 
Analysis of the influence of different fishing methods and the effects of spatial and environmental 
factors on depredation, will inform fisheries and marine park management in this globally significant 
area, particularly by providing information that can help fishers to reduce shark depredation rates. 
On a broader level, this study also offers an important perspective for comparison with depredation 
in larger‐scale commercial longline fisheries, which are impacted by shark depredation worldwide.  
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  APPENDIX 1 

List of boat ramp survey questions: 

Boat questions – answers cover all the fishers on the boat:   
‐  What time did lines enter the water?  
‐  What time did lines leave the water?  
‐  What fishing method was used?  
‐  What type of bait/lure was used?  
‐  Was berleying used?  
‐  What was the maximum depth of hooks? 
‐  What was the minimum depth of hooks?  
‐  Approximate fishing location (recorded as a point location on the ‘Collector for ArcGIS map)? 
‐  How many fish did you catch, including both those kept and those returned?  
‐  Did you experience shark depredation? 
‐  If yes, how many fish were partly or completely depredated by sharks? 
‐  Were these fish consumed completely or was part of the fish (e.g. the head) retrieved? 
‐  Boat name/number?  
‐  Boat length? 
‐  Time of interview?  

Individual fisher questions – answers apply to just the fisher being interviewed: 
‐  Have you been interviewed about shark bite‐offs before?  
‐  How many times have you fished from this boat ramp before? 
‐  How many days have you fished from a boat in the last year?  
‐  How many years have you been fishing for? 
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13. Report appendices 

13.1 Report appendix 1. Data 

Large amounts of data have been collected as part of the PMCP project. Storage and open access of 
these data are part of the project’s remit. Many different types of data are being collected and 
produced by the project, making their management complex. 

 METADATA RECORDS AND DATA STORAGE 

The data collated, collected and generated by the project are documented through metadata 
records. A metadata system is used to record specific attributes of a dataset including fields such as 
dataset title, abstract, geographic location, time period, subject category(s), search words, data 
quality, location, access constraints, links to other documentation, contact details, etc. 

Table A13.1.1 Titles of metadata records residing in MarLIN2. 

TITLE

Biodiversity Characterisation of Pilbara Marine Regions (Epibenthic Sled, Trawl, Towed Video and Sediment) 
Coral Reef Broadscale Invertebrate Survey ‐ 2013 – 2015 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Fish Short Transect Survey (Biomass Estimate) 2013‐2016 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Fish Short Transect Survey (Fish Counts) 2013‐2016 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Fish Short Transect Survey 2013‐2015 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Target Fish Long Survey (Biomass Estimate) 2013‐2016 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Target Fish Long Survey (Fish Counts) 2013‐2016 

Coral Reef Health Broadscale Reef Fish Survey ‐ Reef Target Fish Survey 2013‐2015 

Coral Reef Health Broadscale Survey ‐ Reef Benthic Survey: Benthic Cover(%) From Photo Transects 2013‐2016 

Coral Reef Health Broadscale Survey ‐ Reef Benthic Survey 2013 ‐ 2015 

Coral Reef Health Sediment Survey 2013 ‐ 2015 

Coral Reef Health ‐ Coral calcification and paleoclimatology 

Landsat Imagery of the Pilbara Marine Regions (Landsat8) ‐ 2013 

Macroalgae and seagrass biomass and diversity across the Pilbara Region in November 2013 and May 2014 

Pilbara Marine Conservation Partnership (PMCP) ‐ Environmental Drivers: Coastal Reef Monitoring (Ningaloo) 2014‐2015 

Pilbara Marine Conservation Partnership (PMCP) ‐ Environmental Drivers: Coastal Reef Monitoring (Onslow Coast) 2016 

 

CSIRO has developed “marlin”–a metadata system based on the open source GeoNetwork software 
(www.geonetwork‐opensource.org), utilising common standards including the Marine Community 
profile. This allows metadata to be transferred across different metadata systems facilitating 
discovery and reuse. This system currently contains 37 metadata records (Table A13.1.1) relating to 
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this project (http://www.marlin.csiro.au ). All these metadata records can be listed by using the 
advanced search filter “pmcp “. 

Because the metadata software is based on open standards, all metadata records are made available 
to the international research community, and can be directly harvested by other portals that support 
open standards. This allows the metadata records related to the PMCP data to be freely searchable 
worldwide. Each metadata record contains information on where the data are stored and who to 
contact to obtain them. 

PMCP data are stored in the Pawsey Super Computing Centre (www.pawsey.org.au), an 
unincorporated joint venture between CSIRO, Curtin University, Edith Cowan University, Murdoch 
University and The University of Western Australia. The PMCP project has a 50Tb storage quota, and 
is storing 42 Tb of data on this system, the majority of which is video data. 

Data are also made available by researchers to Data Access Portals and other facilities for data 
download and exploration. This information is added to the metadata records as researchers make 
data accessible through these facilities, and can then be accessed directly. 

 DATA MANAGEMENT  

Most biological data collected by the PMCP project are managed via Oracle databases. In particular, 
three databases: 1) a vessel database to manage the data collected during the biodiversity survey 
(Section 2.1) carried out in June 2013, 2) a laboratory database to manage and handle all biological 
data resulting from the sorting of the biodiversity survey samples (Section 2.1) and3) a database to 
manage Underwater Visual Census (UVC) transect data collected by the Coral Reef Health/Fish & 
Sharks projects (Part 3 and 4).  

Vessel database 

The vessel database allowed real time data entry and storage of photographs at sea. This was crucial 
for the ongoing organisation of sampling and for the analysis of preliminary data upon return. Table 
A13.1.2–Table A13.1.6 are examples of the summary tables available through the vessel database. 

Table A13.1.2 Count of sites sampled during the PMCP biodiversity survey. 

  VIDEO/TAPPITY SLED AND SEDIMENT TRAWL 

Site Count  123  111  43 
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Table A13.1.3 Count of sites where each sort group was collected by sled and trawl during the PMCP 
biodiversity survey. 

VESSEL_SORT_GROUP  SLED TRAWL 

Fishes  88  40 
Fishes: Syngnathids  9  2 
Ascidians: colonial  72  14 
Ascidians: solitary  43  4 
Brachiopoda  1  0 
Bryozoa  86  17 
Crustaceans  101  19 
Echinoderms: Asteroids  86  12 
Echinoderms: Crinoids  47  10 
Echinoderms: Crinoids (Frozen)  37  10 
Echinoderms: Echinoids  81  9 
Echinoderms: Holothuroids  59  8 
Echinoderms: Holothuroids: Synaptids  12  1 
Echinoderms: Ophiuroids  73  8 
Soft corals  86  21 
Hard corals  56  11 
Hydroids  66  5 
Molluscs: Cephalopods  23  28 
Molluscs: non‐shelled  19  1 
Molluscs: with shells  95  14 
Sponges (ethanol)  93  30 
Large animal, not retained  3  9 
Miscellaneous  12  9 
Mixed plants  15  2 
Seagrass  2  3 
Algae  72  22 
Trash (rocks etc.)  108  25 

 

Table A13.1.4 Count of sites each sediment type was recorded at least once by video during the PMCP 
biodiversity survey. 

SCODE  SUBSTRATE VIDEO MINIMUM % SUBSTRATE MAXIMUM % SUBSTRATE 

S0  No Sediment name  9  0.33  16.9 
S1  Soft Mud  4  0.53  98.34 
S2  Silt (Sandy Mud)  15  0.37  100 
S3  Sand  81  0.82  100 
S4  Coarse Sand  63  0.7  100 
S5  Sand Waves/Dunes  23  4.08  100 
S6  Rubble (5‐50 mm)  21  0.63  86.67 
S7  Stones (50‐250 mm)  6  0.16  3.76 
S8  Rocks (>250 mm)  14  0.54  48.43 
S9  Bedrock/Reef  31  0.96  100 
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Table A13.1.5 Count of sites each type of biohabitat recorded at least once using video during the PMCP 
biodiversity survey. 

BCODE  BENTHIC BIOHABITAT VIDEO

B0  No Biohabitat  121 
B1  Alcyonarians Dense  2 
B2  Alcyonarians Medium  1 
B3  Alcyonarians Sparse  6 
B4  Whip Garden Dense  2 
B5  Whip Garden Medium  15 
B6  Whip Garden Sparse  39 
B7  Gorgonian Garden Dense  3 
B8  Gorgonian Garden Medium  12 
B9  Gorgonian Garden Sparse  38 
B10  Sponge Garden Dense  3 
B11  Sponge Garden Medium  18 
B12  Sponge Garden Sparse  60 
B13  Hard Coral Garden Dense  2 
B14  Hard Coral Garden Medium  1 
B15  Hard Coral Garden Sparse  5 
B16  Live Coral Reef  6 
B17  Bioturbated  36 
B18  Flora  3 
B19  Seagrass  9 
B20  Algae  27 
B21  Halimeda  5 
B23  Bivalve Shell Beds  1 
B24  Tube Polychaete Beds  2 

 

Table A13.1.6 Count of sites each type of animal recorded at least once using video during the PMCP 
biodiversity survey. 

ACODE  ANIMAL VIDEO

A1  Solitary Coral  34 
A2  Bryozoan  11 
A3  Hydroid  32 
A4  Crinoid  78 
A5  Urchin  16 
A6  Starfish  28 
A7  Crab  4 
A8  Holothurian  7 
A9  Gastropod  1 
A10  Ascidian  7 
A11  Anemone  10 
A12  Sea Pen  68 
A13  Non Commercial Fish  67 
A14  Commercial Fish  6 
(null)  No animals recorded  123 

 

Laboratory database 

The Laboratory Database and data entry interface was designed in consultation with project staff, 
allowing entry of: Identification, count, weight and images of Operational Taxonomic Units (OTUs) 
from SLED and TRAWL samples. 

These data are loaded or entered using a web based data entry interface (Oracle Application 
Express) into a relational Oracle database and images are stored in an Oracle directory. Figure 
A13.1.1 Relationship diagram for the data from the sorting of the biodiversity survey. is a 
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relationship diagram for the laboratory database to manage data emerging from the sorting of the 
biodiversity survey and Table A13.1.7 provides a description of the tables included in it. 

Table A13.1.7 Description of the tables included in the laboratory database to manage data emerging from 
the sorting of the biodiversity survey (Section 2.1) 

TABLE_NAME  COMMENTS

LAB_CHEMICALS  a list of chemicals that may be used as fixative or preservative for voucher 
specimens. 

LAB_ID_QA_CODES  list of confidence in taxonomic identification to be used for particular identifier of a 
particular Operation Taxonomic Unit (OTU), required by Western Australian 
Museum (WAM) 

LAB_KNOWN_TAXA  a list of marine taxa that are already known to occur in the Pilbara region, that can 
be selected from during the data entry process to add to the table lab_otu 

LAB_LAB  identification weight and count of operational taxonomic units(OTU) from the 
samples collected aboard the survey 

LAB_LAB_IMAGES  images of specimens after identification in the laboratory 
LAB_OTU  operational taxonomic units identified in the laboratory by taxonomists 
LAB_OTU_IMAGES  images of Voucher specimens after identification in the laboratory 
LAB_TAXONOMISTS  List of people who have identified specimens by taxonomic group and a rank of 

confidence in taxonomic expertise for that group 
LAB_VOUCHER  count and preservation details of operational taxonomic units (OTUs) identified in 

the laboratory by taxonomists and kept as voucher specimens 
LOCATION_INFO_WAM_IMPO
RT 

information about sampling sites derived from GIS by Ian Mcleod for inclusion in 
export for WAM (Western Australian Museum) voucher database 

PHOTO  image data table, containing photos and metadata 
TAPPITY_KEYS  keyboard shortcuts used to describe video footage in real time for June 2013 

Gorgon Trip extracted from file keys.xml 
VESSEL_SAMPLE  details of sample to be sent to laboratory for identification 

 

Table A13.1.8 is a summary of the data available through the Laboratory Database. 

Table A13.1.8 Count of OTUs (taxa names) identified by taxonomists for sled and trawl collected during the 
PMCP biodiversity survey. 

VESSEL_SORT_GROUP  TOTAL TRAWL SLED SLED & 
TRAWL 

SLED NOT 
IN TRAWL 

TRAWL NOT 
IN SLED 

Fishes  195  128  93  26  67  102 
Fishes: Syngnathids  6  2  6  2  4  0 
Crustaceans  201  25  194  18  176  7 
Echinoderms: Asteroids  32  9  32  9  23  0 
Echinoderms: Crinoids  49  22  44  17  27  5 
Echinoderms: Echinoids  30  6  30  6  24  0 
Echinoderms: Holothuroids  26  9  26  9  17  0 
Echinoderms: Holothuroids: Synaptids  2  1  2  1  1  0 
Echinoderms: Ophiuroids  33  10  33  10  23  0 
Soft Corals  112  29  106  23  83  6 
Hard corals  47  15  42  10  32  5 
Molluscs: Cephalopods  11  6  8  3  5  3 
Molluscs: non‐shelled  12  1  12  1  11  0 
Molluscs: with shells  12  1  12  1  11  0 
Sponges  303  96  284  77  207  19 
Seagrass  4  1  3  0  3  1 
Algae  70  19  66  15  51  4 
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Underwater Visual Census Database 

The Underwater Visual Census database and data entry interface was designed in consultation with 
Project staff, allowing entry or loading of Data collected during sampling of transects for underwater 
visual census. 

Figure A 13.1.2 is a relationship diagram for the UVC database to manage data emerging from the 
UVC transect sampling and Table A13.1.9 provides a description of the tables included in it. A 
summary of the data currently available in the Underwater Visual Census database can be seen in 
Table A13.1.10. 

Table A13.1.9 Description of the tables included in the database to manage data emerging from the UVC 
transect sampling (Part 3). 

TABLE_NAME  COMMENTS

ALGAE_CODES  list of algae used for per_algae_cover 
ATTRIBUTES  list of possible attributes that can be used in the 

site_attributes table 
CORAL_GROWTH_CODES  list of codes used for coral growth forms 
DIVERS  list of dive personnel for UVC operations 
FACIES  lookup table for facies values for use as values in 

site_attributes table where attribute_name = facies 
FISHUVC  count of fish and other taxa of interest by size and gender 

from uvc operation 
OPERATION_TYPE  list of operation types ‐ used in uvc_operations 
PER_ALGAE_COVER  percent algae growth on transect by form ‐ adds up to 100 

for each operation 
PER_CORAL_GRTH_FORM  percent coral growth on transect by form ‐ adds up to 100 

for each operation 
PER_SEAGRASS_COVER  percent seagrass growth on transect ‐ adds up to 100 for 

each operation where seagrass is present 
PROJECT_REGIONS  Details of region used in project description – name, 

Country, sate/province 
PROJECT_REGION_SITES  List of sites with the region located at Site_id attached to 

region identifier 
REEF  list of reefs sampled by UVC operations associated with site 

attributes where attribute_name = REEF_ID 
SEAGRASS_CODES  list of seagrass used for per_seagrass_cover 
SITES  site attributes 
SITE_ATTRIBUTES  site attributes and values 
STATUS  lookup table for status values ‐ for use as list in 

site_attributes table where attribute_name = status 
STRATA  lookup table for strata values ‐ for use as list in 

site_attributes table where attribute_name = strata 
UVC_HABITAT  Diver and benthic habitat description as recorded for each 

UVC operation 
UVC_OPERATION  operations performed as part of UVC survey 
UVC_PERSON  list of project staff on vessel 
UVC_PROJECT  Table of projects that UVC data contained in this database 

has been collected from 
UVC_SITE_UWA_LOOKUP  lookup table for corrected site_id. List of sites and positions 

sent to UWA December 2013 ‐ error noticed and this table 
created April 2014 Mick Haywood and Margaret Miller 

UVC_TRIP  trip details 
WAMSI_N_FISH_SPECIES  to be used for fish length/wt relationships 
ZONE_MANAGEMENT  This table is to record zone management and management 

changes, Mick Haywood to complete details ‐ currently has 
no constraints 22 January 2014 
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Table A13.1.10 Summary of the data currently available in the Underwater Visual Census Database grouped 
by sample type. Count of sites by sample type. 

TRIP
# 

START DATE  END DATE  SITE 
COUNT 

LONG 
TRANSECT 

SHORT 
TRANSECT 

PHOTO  MACRO‐
INVERTE‐ 
BRATES 

RUGO‐  
SITY 

SEDI‐
MENT 

1  05/11/2013  17/11/2013  48  47  1  42  37  40  42 
2  02/03/2014  09/03/2014  171  154  44  42  0  142  0 
3  05/05/2014  15/05/2014  43  39  4  43  38  38  38 
4  20/05/2014  21/05/2014  11  0  0  11  0  0  0 
5  01/10/2014  09/10/2014  6  0  0  6  0  0  0 
6  23/10/2014  07/11/2014  44  0  44  0  0  44  0 
7  10/03/2015  24/03/2015  46  31  45  32  0  45  0 
8  21/04/2015  1/05/2015  19  0  14  18  0  14  0 
9  4/10/2015  12/10/2015  9  0  8  8  0  5  0 
10  13/10/2015  18/10/2015  8  0  0  8  0  0  0 
11  4/11/2015  20/11/2015  31  0  31  30  0  32  0 
12  6/03/2016  12/05/2016  35  0  34  35  28  34  0 
13  11/05/2016  12/05/2016  2  0  2  0  0  2  0 
14  8/07/2016  22/07/2016  22  0  18  22  0  18  0 
15  27/10/2016  31/10/2016  7  0  7  0  0  7  0 
16  26/11/2016  30/11/2016  13  0  0  0  0  0  0 
17  4/02/2017  7/02/2017  8  0  8  0  0  8  0 
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Figure A13.1.1 Relationship diagram for the data from the sorting of the biodiversity survey. 
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Figure A 13.1.2Relationship diagram for the database for data from the UVC transect sampling.
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13.2 Report appendix 2. Supplementary published papers 
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13.3 Report appendix 3. Communications 

PMCP (WHOLE OF PARTNERSHIP) 

Articles 

A media release about the project and the partnership was given on the 13th February, 2014 and a 
link to the press release created on the CSIRO website (https://www.csiro.au/en/News/News‐
releases/2014/Pilbara‐marine‐health‐check‐good‐and‐bad‐news). This resulted in 5 print articles, ~40 
online articles (regional, national and international syndicated coverage), 11 radio 
mentions/interviews, and 3 TV mentions/interviews; all together reaching an audience of almost 1.5 
million people. Highlights included live interviews on ABC News 24, Channel 7 News Perth and radio 
interviews/features on Triple J, 2GB and ABC Sydney. 

At the same time, a CSIRO Blog was published about the commencement of the PMCP 
(https://blog.csiro.au/going‐undercover‐with‐a‐marine‐biologist/). 

The Oceans Institute ran a one‐page piece on the PMCP symposium in the 2014 Annual Report 
(http://www.oceans.uwa.edu.au/__data/assets/pdf_file/0008/2763359/122237_OCEINS‐web‐
spreads.pdf) read by over 1000 stakeholders. 

Symposia and presentations 

During the course of the PMCP project, two symposia were run in Western Australia, Perth. Both 
were an overwhelming success with ~100 attendees at each event, with representatives from over 
30 institutions. The aim of the symposium in 2014 was to showcase the initial work done in the PMCP 
project (alongside other research done in the Pilbara) and to foster open discussions on future work 
and direction. In 2016, another symposium was run to present the findings of four years of research 
conducted in the Pilbara region – again primarily by the PMCP team, but also other agencies. 
Presentations from the 2016 Symposium can be found at https://research.csiro.au/pmcp/pmcp‐
publications/2016‐pmcp‐symposium‐outputs/.  

Following the 2016 Symposium, a PMCP working group brought together interested stakeholders 
from DBCA, Fisheries and the PMCP to discuss results and science needs of management. 

Numerous lead researchers from the PMCP team participated in a series (3) of “Lunch n Learn” 
sessions held in the DBCA offices at Kensington, where these key researchers shared their scientific 
findings from this partnership. Presentations and audio recordings of the seminars can be found at 
https://research.csiro.au/pmcp/pmcp‐publications/. 

Capability development 

The PMCP played an important role in generating collaborations, diversifying and developing skills 
across a large number of marine scientists in WA, nationally and internationally. In total, the number 
of authors involved in PMCP publications totals 122 across 22 institutions. 
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ENVIRONMENTAL DRIVERS 

Articles 

A Coastlines (WA Department of Planning and Infrastructure) article titled ‘Mapping our Pilbara 
seabed biodiversity’ was published in April 2016. The item can be found on page 7 here: 
http://www.planning.wa.gov.au/dop_pub_pdf/Coastlines_Autumn_Edition_2016.pdf 

Presentations 

At the 3rd DBCA Lunch and Learn series of talks, Professor Ryan Lowe (UWA) and Dr Fabio Boschetti 
(CSIRO) presented a talk titled “Understanding factors causing environmental change in the Pilbara 
region”. The presentation can be viewed at 
https://www.youtube.com/watch?v=0bFaaDFdnco&feature=youtu.be.  

 

CORAL REEF HEALTH 

Articles 

The following CSIRO Blogs were published: 

 https://blog.csiro.au/the‐thorny‐issue‐threatening‐the‐coral‐reefs‐of‐pilbara/ (November 
2014) 

 https://blog.csiro.au/monitoring‐mandu‐10‐years/ (March 2016) 

 https://blog.csiro.au/spawning‐in‐the‐wind‐full‐moon‐triggers‐currents‐of‐coral‐sperm‐and‐

eggs/ (March 2016) with resulting media  

o 29 March 2016 11:00, pre‐recorded interview with Angus Sargeant ABC Pilbara 

o 29 March 2016 13:00, phone conversation with Tarek Dale (Policy Advisor to Rachel 

Siewert – Greens Senator for WA) 

o 30 March 2016 07:20, live interview with ABC North‐West 

o Online newspaper publications (China.org.cn; Xinhuanet.com; 

Businessinsider.com.au) 

In February 2015, Channel 9’s evening news presented a feature article on PMCP surveys of COTS 
outbreaks in the Montebello and Barrow Islands 
(https://www.youtube.com/watch?v=KuToGv8jd38). This lead to significant interest from media in 
relation to COTS survey and COTS outbreak with several interviews with radio (ABC RN, News Radio, 
State and regional radio in WA, ABC TV). 

The article “WA’s coral reefs are in trouble: we mustn’t ignore them” was published in The 
Conversation in January 2016, with resulting media: 

 27 Jan 2016 17:22, Radio National, Canberra (PM) 

 27 Jan 2016 18:26, 666 ABC Canberra, Canberra (PM) 

 27 Jan 2016 19:18, ABC News Radio, Melbourne (Evenings) 

 27 Jan 2016 19:12, ABC Online 

Presentations 

At the 13th International Coral Reef Society in June 2016, in Hawaii, a presentation was given on 
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“High densities and selective feeding of COTS threatens post‐bleaching recovery of coral reefs in 
north‐western Australia” by Mick Haywood. A PDF of the presentation can be found at 
https://research.csiro.au/pmcp/wp‐
content/uploads/sites/65/2016/03/2016_June_ICRS_MHaywood_MontesCOTS.pdf.  

At the 2nd DBCA Lunch and Learn series of talks, Dr Russ Babcock (CSIRO) presented a talk titled 
“Dynamics of Coral Communities” and Professor Malcolm McCulloch (UWA) presented a talk titled 
“Corals Past and Future”. The presentations can be viewed at 
https://www.youtube.com/watch?v=a560KL4jqJI&feature=youtu.be.  

 

FISH AND SHARKS 

Social media 

Weekly postings and communications have been uploaded to the following social media pages: 

 Facebook (https://www.facebook.com/marineecologygroupUWA) posts have followed the 
progress of the project and generated >1100 likes and >1090 followers. 

 Science communication outreach through Youtube 
(https://www.youtube.com/channel/UCZJl1AUIa‐O6WgTSgViNeew) 

 Science communication outreach through Instagram: MEG_fish_lab  

Presentations 

 presentations (3) at the Australian Society for Fish Biology conference, Sydney 2015, 

 presentations (4) at the Australian Society for Fish Biology conference, Albany 2017, 

 a presentation at the 13th International Coral Reef Society in June 2016, in Hawaii, titled 
“Evidence of three level trophic cascades within reef fish assemblages from body‐size 
distributions”, 

 a presentation at the 1st DBCA Lunch and Learn series of talks, titled “Uncovering the nature of 
fish – habitat relationships in the Pilbara”, presented by Dr Di Mclean (UWA) and Dr Tim 
Langlois (UWA). The presentation can be viewed at 
https://www.youtube.com/watch?v=awgBwf6xfwo&feature=youtu.be.  

Research student education opportunities 

The following students have worked within the Fish and Shark component of the PMCP project: 

 one PhD student,  

 six Masters students, 

 four Honours students.  

Global fish archive 

One of the project’s most important outputs has been the creation of web‐based tool for archive and 
synthesising historical and modern ecological data sets and Open Data access to the data collected 
during the project. This tool, globalarchive.org has been developed with initial funding from the 
current project, the UWA Emerging Leaders Fund and the NectarCloud. 

Over the last year, this tool has been enthusiastically taken up by national data institutions and has 
received additional support from Australian Ocean Data Network and the Integrated Marine 
Observing System. This tool has also been adopted by the National Environmental Science 
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Programme network for Baited Remote Underwater Video (BRUV), including all the major holders of 
BRUV data in Australia. There is now an opportunity for additional funding to develop the 
globalarchive.org tool as part of a national Marine Research Data Cloud funding opportunity via IMOS 
and Australian National Data Services, Research Data Services and Nectar. This tool is now being 
taken up nationally for State of the Environment reporting. 
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13.4 Report appendix 4. Theme summary documents 

MAPPING SEABED DIVERSITY 
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CONNECTIVITY 
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CORAL REEF HEALTH 
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FISH AND SHARKS 

 



1017 | PMCP – Final Report 

 


