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Résumé

La pêche fait partie des pressions anthropiques ayant un impact direct sur les 
ressources exploitées, elle peut aussi avoir des incidences sur les espèces non cibles et 
conduire à des changements dans le fonctionnement de l’écosystème. Afin de tenir compte 
de la complexité des interactions trophiques et des dynamiques spatiales et temporelles, il est 
nécessaire d’étudier l’écosystème dans son ensemble. A travers une démarche de 
modélisation écosystémique, l’objectif de cette thèse est d’améliorer la compréhension du 
fonctionnement et de la structure trophique d’un écosystème méditerranéen exploité. Situé au 
Sud de la Tunisie, l’écosystème du golfe de Gabès est sujet à une forte pression de pêche. 
Afin de concilier exigences écologiques et exploitation des ressources marines, différents 
modèles écosystémiques basés sur un ensemble d’hypothèses parcimonieuses ont été 
développés pour étudier sa dynamique trophique et contribuer à la réflexion sur la mise en 
place de plans de gestion. Ce travail de thèse vise à analyser les effets de la pêche sur 
plusieurs niveaux d’organisation biologique, de l’individu à la population, dans le cadre d’une 
approche écosystémique des pêches.  

Un modèle trophique d’équilibre de masse spatialisé « Ecospace » a été construit afin 
d’évaluer les conséquences écosystémiques de différentes mesures de gestion en se basant 
sur des scénarios dérivés de la réglementation en vigueur. Les résultats des simulations ont 
permis d’explorer les interactions entre la pêche côtière et la pêche au chalut benthique et 
d’identifier des zones où les mesures de gestion sont effectives. Un modèle end-to-end a 
également été appliqué à l’écosystème du golfe de Gabès pour expliciter la dynamique des 
espèces considérées, depuis le forçage climatique jusqu'à la pêche en intégrant des 
processus physiques, biogéochimiques et biologiques. Cette approche de modélisation 
consiste à forcer le modèle trophique individu-centré « OSMOSE » ciblant les hauts niveaux 
trophiques par un modèle biogéochimique « Eco3M-Med » représentant la dynamique du 
plancton. Ce modèle a permis d’établir une représentation cohérente du réseau trophique et 
de simuler des scénarios de gestion théoriques de mise en réserve. Ces simulations ont 
montré des changements non intuitifs dans l’équilibre de l’écosystème en raison de la 
complexité des interactions trophiques. Le modèle end-to-end a également été utilisé pour 
étudier la sensibilité d’un ensemble d’indicateurs écologiques à la pression de pêche. Suite à 
la simulation de différents niveaux d’effort sous plusieurs stratégies de pêche, les indicateurs 
de taille se sont révélés les plus pertinents pour réaliser le suivi de l’impact de la pêche dans 
le golfe de Gabès. Au final, une approche comparative entre plusieurs écosystèmes 
méditerranéens exploités a été mise en place avec le modèle EcoTroph pour comparer leurs 
structures trophiques et explorer les effets de plusieurs niveaux d’exploitation par l’analyse de 
leurs spectres trophiques. En replaçant le golfe de Gabès dans son contexte régional, cette 
étude a permis de souligner certaines de ses particularités par rapport aux autres écosystèmes 
méditerranéens à savoir sa relative résilience à la pression de pêche et l’importance du flux 
de biomasse qui transite à travers les niveaux trophiques.  

Le travail présenté dans cette thèse est une première étape pour établir le lien entre 
scientifiques et gestionnaires pour une meilleure compréhension de la réponse de 
l’écosystème aux mesures de gestion de la pêche. 

Mots clés  

Approche Ecosystémique des Pêches, gestion de la pêche, Golfe de Gabès, impacts de la 
pêche, Mer Méditerranée, modélisation écosystémique, modélisation end-to-end, niveau 
trophique, réseau trophique, spectre trophique  
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Abstract 

Fishing pressure is an anthropogenic disturbance that impacts directly exploited 
resources and can affect non-target species which eventually leads to changes in the 
ecosystem functioning. Thus, there is a need to consider the whole ecosystem to take into 
account spatial and temporal dynamics and the complexity of trophic interactions. By modelling 
the ecosystem, the objective of this thesis is to improve the understanding of trophic structure 
and functioning of an exploited Mediterranean ecosystem. Located southern Tunisia, the 
ecosystem of the gulf of Gabes is subject to high fishing pressure. In order to reconcile 
environmental concerns and exploitation of marine resources, different ecosystem models 
have been developed to study the trophic dynamics and contribute to the discussion on the 
implementation of management plans. As part of an ecosystem approach to fisheries, this 
thesis aims to analyze the effects of fishing on several levels of biological organization, from 
the individual to the population.  

A spatial and temporal dynamic model “Ecospace” was built to evaluate the ecosystem 
consequences of different management measures based on scenarios derived from the 
current regulation. The results of simulations allowed to investigate the interactions between 
coastal and benthic trawl fishing and to identify areas where management measures are 
effective. An end-to-end model has been applied to the gulf of Gabes ecosystem to represent 
the dynamics of 11 high trophic level species, from climate forcing to fishing, by integrating 
physical, biogeochemical and biological processes. This modelling approach consists in 
forcing the individual-based model "OSMOSE" targeting high trophic levels by a 
biogeochemical model "ECO3M-Med" representing plankton dynamics. This model allowed to 
establish a coherent representation of the food web and simulate theoretical management 
scenarios of spatial fishing closure. These simulations showed non-intuitive changes in the 
ecosystem balance due to the complexity of trophic interactions. The end-to-end model has 
also been used to study the sensitivity of a set of ecological indicators to fishing pressure. The 
simulation of different levels of fishing mortality under several fishing strategies showed that 
size indicators were the most relevant to monitor the impact of fishing in the gulf of Gabes. 
Finally, a comparative approach between several Mediterranean ecosystems was applied 
using the EcoTroph model to compare their trophic structures and explore the effects of 
different levels of fishing pressure through the analysis of their trophic spectra. By replacing 
the Gulf of Gabes in its regional context, this study highlighted some of its features in 
comparison to other Mediterranean ecosystems, namely its resilience to fishing pressure and 
the importance of biomass flow that passes through trophic levels. 

The work presented in this thesis is a first step to establish the link between scientists 
and managers to a better understanding of the response of the ecosystem to fisheries 
management measures. 

 

Keywords  

Ecosystem Approach to Fisheries, ecosystem model, fishing impacts, fishing management, 
food web, Gulf of Gabes, end-to-end modelling, Mediterranean Sea, trophic level, trophic 
spectrum  
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 ملخص

 لصيد البحرϱ يعتبر الصيد البحرϱ ضمن الضغϭطΕΎ التي لΎϬ ت΄ثير مبΎشر عϰϠ المϭارد السمكيΔ، كمΎ يستطيع

ΔدفϬالغير مست ΔئيΎء المΎاأحي ϰϠشرة عΎغير مب Δϔأن ي΅ثر بص. ΕΎطϭهذه الضغ  ϡΎفي أداء النظ Εتغيرا ϰإل ϱيمكن أن ت΅د

 ΎϬميكيتΎدينϭ Δالغذائي ΕΎيد العاقϘر مدى تعΎاعتبΎأخذ ب ΎϬϠب΄كم Δالبيئي ϡالنظ Δدراس ϱرϭأصبح من الضر ϙجي. لذلϭلϭاايك

البحر  ϡΎ بيئي فينϬدف عبر هذا العمل إلϰ تحسين المΎϔهيϡ المرتبطΔ بΎلϬيكΔϠ الغذائيΔ لنظ. عϰϠ المستϭين المكΎني ϭالزمΎني

Δجيϭلϭاايك Δسط من خال النمذجϭذج  .اأبيض المتϭنس ك΄نمϭت Ώϭاجد في جنϭبس المتΎيج قϠر خΎاعتب ϡع تΎقط Δأهمي

ϱالصيد البحر . Ύهذه  خالاعتمدنΔحϭفي  اأطر ΔهمΎالمسϭ Δالغذائي ΕΎالعاق Δلدراس ΔϔϠمخت Δذج بيئيΎمن نم Δعϭمجم ϰϠع

 .أجل التϭفيϕ بين المتطϠبΕΎ البيئيϭ Δأهداف إستغال المϭارد البحريΔ منϭذلϙ  لصيد البحرϱالنΎϘش حϭل خطط إدارة ا

Ϭج النظϡΎ نإلϰ دراسΔ ت΄ثيراΕ الصيد البحرϱ عϰϠ عدة مستϭيΕΎ من التنظيϡ البيϭلϭجي ϭذلϙ في نطϕΎ  يϬدف هذا البحث

ϙΎئد اأسمΎجي لمصϭلϭاإيك. 

الΎϘئϡ عϰϠ تϭزان الكتل لتϘيϡ الت΄ثراΕ البيئيΔ لتدابير إدارة مصΎئد  "Ecospace" لϘد تϡ إستعمΎل النمϭذج الغذائي

ابرزΕ نتΎئج المحΎكΎة نϭعيΔ العاقΕΎ  .اأسمϙΎ من خال تطبيϕ سينΎريϭهΕΎ مشتΔϘ من قΎنϭن الصيد البحرϱ بخϠيج قΎبس

مϙΎ نΎطϕ حيث تدابير إدارة مصΎئد اأسالمϭجϭدة بين نشΎط الصيد بΎلجر الΎϘعي ϭنشΎط الصيد السΎحϠي ϭمكنΕ من تحديد الم

ΔيϠعΎلي .أكثر فϭذج شمϭنم ϕبتطبي Ύقمن ϡمن ث "end-to-end"  خΎر المنΎبإعتب ΔئيΎء المΎاأحي Δبس لدراسΎيج قϠفي خ

Δجيϭلϭبيϭ ΔئيΎكيميϭ ΔئيΎفيزي ϡهيΎϔعبر دمج م ϱط الصيد البحرΎنشϭ. رنϘلتحديد بΎب Ύذج خال هذا العمل، قمنϭأنم 

"OSMOSE"   ذجϭأنمΎب ΎيϠالع ΔئيΎء المΎاأحيϭ ϙΎاأسم ΎسΎدف أسϬيست ϱالذϭ ردϔال ΔميكيΎدين ϰϠالمرتكز ع

من التحصل عϰϠ شبكΔ غذائيΔ قريبΔ  مكنΕ هذه دراسΔ.الذϱ يحΎكي دينΎميكيΔ العϭالEco3M-MED" ϕ" البيϭجيϭكميΎئي

بديϬيΔ لتϭازن  غيرϭلϘد اظϬرΕ هذه المحΎكΎة تغييراΕ .سينΎريϭهΕΎ غϭ ϕϠقتي لمصΎئد اأسمϙΎ من الϭاقع ϭمن محΎكΎة عدة

Δالغذائي ΕΎيد العاقϘتع Ώالبيئي بسب. Δلدراس Ύلي أيضϭذج الشمϭاستعمل اأنم  Δالبيئي Εمن الم΅شرا Δعϭمجم ΔسيΎمدى حس

ϱى ضغط الصيد البحرϭقد .لمستϭΕئج اثبتΎلرصد ت΄ثير ال نت Δهي اأكثر ماءم ϡالحج Εهذا البحث أن م΅شرا ϱصيد البحر

لمعرفEcoTroph" Δ"أنمϭذج ϭأخيرا تمΕ مΎϘرنΔ عدة نظϡ ايكϭلϭجيΔ بΎلبحر اأبيض المتϭسط بإستعمΎل  .في خϠيج قΎبس

Δف الغذائيΎاأطي ϰϠع ϱط الصيد البحرΎيمي من إبراز بعض  .مدى ت΄ثير نشϠقه اإقΎبس في سيΎيج قϠخ Δدراس Εمكن

الكتΔϠ الحيϭيΔ عبر المستϭيϭ  ΕΎأهميΔ تدفϕالصيد البحرϱ  لضغط بΎلنسبϭΔجي خصΎئصه المتمثΔϠ في مرϭنΔ نظΎمه اايكϭل

 الغذائيΔ بΎلمΎϘرنΔ مع نظϡ البحر اأبيض المتϭسط ااخرى.

 .اأسمϙΎتعتبر هذه اأطرϭحΔ خطϭة أϭلϰ لϡϬϔ إستجΎبΔ النظϡΎ البيئي لخϠيج قΎبس لتدابير إدارة  

 

 كلمات البحث

، الطيف الغذائي، الشبكend-to-end" ΕΎ"صΎيد اأسمϙΎ، خϠيج قΎبس، النمذجΔ الشمϭليΔ نϬج النظϡ اإيكϭلϭجيΔ في م
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Chapitre 1  

Introduction générale 

 

1. Les ressources marines : un bien commun qui a besoin d’une gestion 
raisonnée 

 Lorsqu’une ressource en libre accès est partagée entre plusieurs acteurs en 

concurrence, sa gestion devient complexe. Ceci est d’autant plus vrai quand il s’agit 

des ressources naturelles. La gestion des ressources naturelles telles que l’eau d’un 

bassin versant, la capacité de l’atmosphère à absorber du CO2 ou encore les stocks 

halieutiques est susceptible de mener à des conflits entre intérêt individuel et intérêt 

commun se traduisant par la surexploitation de la ressource en question et finalement 

son épuisement. Ce phénomène correspond à la « Tragédie des biens communs », 

un concept décrit par (Hardin, 1968) pour évoquer les conséquences d’un accès libre 

à des ressources communes, limitées et gratuites. Ce concept s’applique aux 

ressources partagées auxquelles il est difficile d’attribuer un droit de propriété et ayant 

le caractère de bien rival, c'est-à-dire lorsque la ressource est consommée par un 

agent, elle ne sera plus disponible pour les autres agents. 

 L’exploitation des ressources marines est l’exemple typique qui illustre la 

tragédie des biens communs de Garret Hardin. D’après l’article 2 de la convention de 

Genève de 1958 sur la haute mer, la liberté de la pêche est garantie à toutes les 

nations, un principe formulé depuis le XVIIème par Hugo Grotius dans son livre Mare 

Liberum. Ainsi, dans une situation de compétition pour l'accès aux ressources d’une 

pêcherie, si l’ajout d’une unité de pêche rapporte plus de gain pour un exploitant, la 

logique individuelle fait que chaque exploitant aura tendance à maximiser le nombre 

de ses unités. Pour l’exploitant, l’intérêt de s’accaparer les ressources aux dépens de 

ses concurrents dépasse toujours les coûts d’exploitation. Toutefois, cette logique est 

biaisée parce que les exploitants ne réalisent pas toujours que l’épuisement de la 

ressource a un coût d’exploitation et que ce coût est partagé entre les différents 

opérateurs.  
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Par ailleurs, même dans la situation où les exploitants sont conscients de l’impact de 

leurs activités, la compétition fait que chaque opérateur fait de son mieux pour que ses 

concurrents ne prennent pas avantage sur lui. Le résultat de cette compétition conduit 

à une surenchère de la productivité, basée sur l'optimisation des facteurs de 

production (e.g. augmentation de la puissance et de la capacité des bateaux de 

pêche). Bien qu’une telle stratégie d’exploitation semble aboutir à un résultat perdant-

perdant, la raréfaction des ressources marines et l’accroissement de la demande fait 

augmenter les prix ce qui rend possible de générer encore des profits même en 

situation de surexploitation. 

 Aujourd’hui, face à l’augmentation constante de la population mondiale et donc 

de la demande en ressources naturelles, l’impact de l’homme sur son environnement 

est de plus en plus problématique. Dans leur rapport « The Limits To Growth » sur les 

limites de la croissance, (Meadows et al., 1972) démontrent sur la base de simulations 

informatiques par leur modèle « World3 » comment une croissance économique et 

démographique exponentielle dans un monde fini a des conséquences néfastes sur le 

plan écologique. Ce constat est d’autant plus alarmant que l’augmentation de la 

consommation des ressources per capita est plus forte que le taux d’accroissement 

de la population humaine (Wackernagel et Rees, 1998). 

 C’est dans ce contexte qu’a émergé le concept d’empreinte écologique proposé 

une première fois par (Rees, 1992) pendant le sommet de la Terre de Rio de Janeiro 

en 1992. Ce concept a été développé par William E. Rees et Mathis Wackernagel pour 

évaluer la pression de l’homme sur l’environnement et répondre à la question : les 

ressources naturelles mobilisées par les activités humaines sont-elles dans les limites 

de productivité de la Terre ? D’après William E. Rees, la notion d’empreinte écologique 

a été définie comme « la surface correspondante de la terre productive et des 

écosystèmes aquatiques nécessaires à produire les ressources utilisées et à assimiler 

les déchets produits par une population définie à un niveau de la vie matériel spécifié, 

là où cette terre se trouve sur la planète ».  

 Ce concept a été mis en application par l’organisation Global Footprint Network 

(http://www.footprintnetwork.org) pour calculer l’empreinte écologique par pays et pour 

différents type de ressources. La figure 1 donne une idée sur la durabilité du 

développent par pays et par région du monde en présentant l’indice du développement 

humain (HDI index) du Programme des Nations Unis pour le Développement (UNDP, 
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premiers effondrements de stocks dans les années 1980 (Pauly et al., 2002). Dans ce 

contexte de surexploitation, la préservation des ressources devient un enjeu majeur 

d’autant plus qu’environ 8% de la population mondiale vit de l’activité de la pêche 

(Chuenpagdee, 2012) et que les produits de la mer représentent en moyenne 16,6 % 

des apports en protéines animales dans l’alimentation humaine (FAO, 2012). 

 Parmi les solutions préconisées pour réduire la surexploitation figure la 

réglementation de l’accès à la ressource par la nationalisation et/ou la privatisation. 

Ces solutions ont déjà été appliquées en Tunisie depuis 1904 en déclarant la zone de 

pêche réservée tunisienne (connue sous l’appellation italienne la« Mammellone ») au 

large du golfe de Gabès, sur la base de droits historiques liés à l’affermage par le Bey 

de Tunis. Cette déclaration a été précisée par le décret du 26 juillet 1951, portant 

refonte de la législation de la police de la pêche maritime. Cette démarche de 

nationalisation a été poursuivie plus récemment avec l’institution d’une zone 

économique exclusive au large des côtes tunisiennes (Loi n° 2005-50 du 27 juin 2005). 

A plus petite échelle, la réglementation de l’accès aux ressources halieutiques est 

possible dans certains cas par l’attribution de droits de propriétés individuels. C’est la 

particularité des pêcheries fixes (appelées aussi Ch’rafi) dans les hauts fonds du golfe 

de Gabès soumises à un régime de l’appropriation privative (Moussa, 1985). 

 Toutefois, d’après (Ostrom, 1990) prix Nobel d’économie (2009), ni la gestion 

centralisée par l’état (nationalisation) ni la privatisation ne permettent d’éviter la 

surexploitation des ressources communes. La solution alternative consiste à gérer les 

biens communs, par des institutions de coopération durable organisées et régies par 

les acteurs locaux de 50 à 15000 personnes (Ostrom, 1990). Cette solution implique 

que les personnes concernées par un bien commun trouvent leurs propres règles de 

gestion pour assurer leur bien-être économique mais aussi la viabilité de la ressource 

naturelle sur le long terme. Parmi les principes de gestion des ressources communes 

figurent la cohérence entre les règles de l’exploitation (temps, lieu, technologies 

utilisées, quantités prélevées) et la nature et les caractéristiques de la ressource 

exploitée. Par exemple, l’effort déployé pour pêcher un stock de poisson ne doit pas 

menacer l’intégrité de l’écosystème ou compromettre la régénération des espèces.  

 En plaçant les activités humaines au centre de l’écosystème, l’approche 

écosystémique des pêches pourrait être considérée comme un outil adapté dans le 

contexte halieutique pour répondre  aux problématiques de gestion des ressources 
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communes et concilier objectifs économiques et écologiques. D’après la Conférence 

de Reykjavik de 2001 sur la pêche responsable dans les écosystèmes marins, « 

L’approche écosystémique des pêches a pour objet de planifier, de valoriser et de 

gérer les pêches, en tenant compte de la multiplicité des aspirations et des besoins 

sociaux actuels et sans remettre en cause les avantages que les générations futures 

doivent pouvoir tirer de l’ensemble des biens et services issus des écosystèmes 

marins ». De manière générale, l’application de cette approche vise à éviter la 

dégradation des écosystèmes, réduire le risque d’un changement irréversible dans la 

structure de ces derniers, maintenir leur viabilité socio-économique à long terme et 

adopter le principe de précaution dans leur gestion lorsque les connaissances des 

processus écosystémiques sont insuffisantes. 

 

2. Les modèles écosystémiques, un outil pour explorer la gestion des pêcheries 

multispécifiques  

 La crise mondiale de la pêche et la stabilité du nombre d’effondrement de stocks 

depuis les années 1950 (Mullon et al., 2005) laisse penser que les plans de gestion 

mis en place ont manqué d’efficacité. D’après (Cochrane, 1999), il existe un large 

consensus sur les causes de ce constat, ces causes peuvent être classifiées en quatre 

grandes catégories: i/ l’incertitude et le manque de fiabilité des données biologiques, 

ii/ l’existence dans toutes les pêcheries de multiples conflits d’intérêt en plus de 

l’absence d’objectifs clairs à atteindre, iii/ la dominance des objectifs socio-

économiques aux dépens d’une exploitation durable des ressources et iv/ la non-prise 

en compte des principales parties prenantes dans la prise des décisions.  

 Par ailleurs, le manque d’efficacité des mesures de gestion est aussi tributaire 

des méthodes utilisées. En effet, l’approche qui consiste à étudier chaque 

compartiment de l’écosystème séparément des autres et à conduire une gestion stock 

par stock a montré ses limites (Cury et al., 2005). Ces méthodes consistent 

essentiellement à prédire l’évolution du stock dans le temps suite à l’application d’une 

ou plusieurs mesures de gestion à l’exemple de la capture totale admissible et/ou la 

taille des mailles des filets. Ce manque d’efficience dans les méthodes traditionnelles 

de gestion est encore plus avéré dans les pêcheries multispécifiques comme celles de 

la Méditerranée en raison de la complexité des interactions entre les différents 
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compartiments de l’écosystème et les activités de pêche. Étant donné que 

l’exploitation des ressources halieutiques ne peut être sans incidences sur les 

différentes composantes de l’écosystème, les nouvelles méthodes de gestion doivent 

considérer l’écosystème dans sa globalité (Pikitch et al., 2004). 

 Les modèles écosystémiques se présentent comme des outils potentiellement 

importants pour établir des plans de gestion plus efficaces et accomplir l’approche 

écosystémique des pêches (Smith et al., 2007). Bien que le terme « écosystémique » 

puisse suggérer une approche multi-espèces, la portée de ces modèles est plus large 

et englobe tout le réseau trophique ainsi que la dimension environnementale de 

l’écosystème (Link, 2002).L’utilité de ces modèles réside dans leur capacité à tenir 

compte de la complexité des interactions entre les différents compartiments de 

l’écosystème, tout en intégrant la composante humaine avec sa dimension socio-

économique. Il y a donc un besoin de considérer un large éventail d’objectifs 

stratégiques (e.g. optimiser les captures totales, assurer la viabilité économique de la 

pêcherie à long-terme, conserver la biodiversité, etc.) qui ne convergent pas forcément 

(FAO, 2008). 

 Suite à l’intérêt croissant à modéliser les processus de l’écosystème à différents 

niveaux d’organisation biologique, plusieurs approches de modélisation ont été 

développées. Les modèles écosystémiques issus de ces approches diffèrent 

considérablement en termes de complexité et peuvent être classées comme étant : i/ 

conceptuels visant à améliorer la compréhension de la structure, de la dynamique et 

du fonctionnement de l’écosystème; ii/ stratégiques axés sur l’évaluation de la direction 

et des patterns de la réponse de l’écosystème à long terme; ou iii/ tactiques dans le 

but d'appuyer des décisions de gestion spécifiques à court terme (Plagányi et al., 

2014).  

La figure 3 présente différents types de modèles écosystémiques classés 

suivant la prise en compte des critères suivants: les interactions biologiques, les 

relations prédateur/proie, l’environnement, la structure taille/âge et la dimension 

spatiale (Plagányi et al., 2014). Ces modèles écosystémiques peuvent jouer un rôle 

important dans l’évaluation des stratégies de gestion (« Management Strategy 

Evaluation ») à travers la simulation de plusieurs plans de gestion afin de choisir le 

plus adéquat (Punt et al., 2014). Par ailleurs, les modèles écosystémiques sont des 

outils pertinents pour étudier la réponse des indicateurs à différents forçages tels que 
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l'environnement et la pêche et tester leurs performances (the IndiSeas Working Group 

et al., 2012). 

 

Figure 3 : Organigramme résumant la classification des différents modèles 
écosystémiques (Plagányi et al., 2007). 
 

3. Exploitation halieutique du Golfe de Gabès: historique, problématique et état 

actuel 

 Le golfe de Gabès, appelé aussi « petite Syrte » se situe dans le bassin oriental 

de la Méditerranée et s’étend de Ras Kapoudia au 35ème parallèle jusqu'à la frontière 

tuniso-libyenne couvrant une superficie totale d’environ 35900 km2. Bien qu’il soit 

considéré comme l’une des zones de pêche les plus productives en Tunisie, le golfe 

de Gabès est soumis à de multiples pressions anthropiques affectant sa biodiversité 

(Hattab et al., 2014, 2011; Lamon et al., 2013; Lasram et al., 2015). La région dispose 

d’un large plateau continental exclusivement composé de sédiments meubles qui 

s’étend avec une pente douce si bien que l’isobathe 200 m n’est atteinte qu’à environ 
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2003),le poisson Lagocephalus sceleratus signalé en 2010 (Jribi et Bradai, 2012) ou 

plus récemment le crabe bleu Portunus segnis observé pour la première fois dans les 

captures de la pêche côtière en 2014 (Rabaoui et al., 2015). En plus des impacts socio-

économiques sur la pêcherie, ces introductions ont des effets sur le fonctionnement et 

la structure trophique de l’écosystème (Hattab et al., 2013a).  

 

Figure 4 : Situation géographique du golfe de Gabès en Méditerranée centrale. 

 

 Les premières missions de prospection réalisées dans le golfe de Gabès 

remontent au début du XXème siècle. Plusieurs campagnes océanographiques ont été 

menées pour explorer divers aspects du golfe. Ainsi, en 1920 Heldt parti de Brest à 

bord de la « Perche » fut le premier à avoir employé un grand chalut à panneaux sur 

les côtes tunisiennes. En 1921, des sondages et des traits de chalut à perche ont été 

effectués par Pruvot à bord de « l’Orvet » pour étudier les liens entre la nature du fond 

et la faune ichtyologique (Le Danois, 1925). En 1923, la mission à bord du « Pourquoi 

pas » a effectué des dragages pour caractériser les faciès des fonds tunisiens (Le 
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Danois, 1925). En 1925, Le Danois, embarqué à bord de la « Tanche », a évalué la 

chalutabilité de la zone. En 1924, 1929 et 1934 Seurat a étudié les formations littorales 

du golfe de Gabès (Hattour, 1999). D’autres séries de campagnes ont été réalisées 

dans les années 1960 et 1970 à bord des navires océanographiques « Hannoun » et 

« Calypso » dans le cadre de divers programmes de recherches pour étudier les 

peuplements, l’hydrodynamisme, la sédimentation et le potentiel halieutique du golfe 

de Gabès (Hattour, 1999). A partir de 1998, plusieurs campagnes océanographiques 

ont été menées à bord du navire océanographique « Hannibal » par l’Institut National 

des Sciences et Technologies de la Mer afin d'évaluer les stocks des démersaux et 

des petits pélagiques. 

 

4. Aperçu historique sur l’exploitation du golfe de Gabès 

 Sur le plan historique, au début du siècle précédent, la pêche « industrielle » en 

Tunisie était concentrée dans le nord du pays, particulièrement dans le port de 

Tabarka. A l’époque, la pêche au chalut et aux poissons bleus était pratiquée 

majoritairement par des italiens et des français (De Fages et Ponzevera, 1903). La 

pêche côtière traditionnellement pratiquée par les tunisiens sur les côtes Est et dans 

le golfe de Gabès était caractérisée par la diversité des techniques artisanales 

(Romdhane, 1998). D’après les témoignages de De Fages et Ponzevera, (1903) les 

ressources halieutiques dans les eaux tunisiennes étaient très abondantes « … malgré 

les quantités considérables de poissons que l’on y pêche depuis des siècles, les fonds 

de la mer, en Tunisie, peuvent être considérés à l’état vierge relativement aux fonds 

des mers territoriales des autres pays. » et sous exploitées « la pêche indigène, faible, 

insouciante et apathique, doit être remplacée par la pêche moderne qui a recours aux 

grands capitaux et aux moyens d’action de plus en plus puissants. ». 

Après l’indépendance, avec la "tunisification" du secteur, il y a eu transfert de 

l’activité de la pêche des côtes Nord vers les zones côtières Est et dans le golfe de 

Gabès, l’abandon progressif de la pêche aux éponges et le développement du 

chalutage sur le plateau continental. Suite à la modernisation de la flottille, 

l’exploitation des ressources marines du golfe de Gabès s’est intensifiée au cours de 

la deuxième moitié du XXème siècle et a été marquée par des conflits avec les pêcheurs 

italiens (Haye, 1994). Jusqu’aux années 1960, la production halieutique du golfe a été 
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relativement stable sans dépasser les 10000 tonnes.an-1. Cependant, avec 

l’augmentation rapide du nombre d’unités de pêche à partir des années 1970, un pic 

de production de 66000 tonnes a été atteint en 1988. Sur la période 1974 – 1988, le 

nombre de chalutiers benthiques a triplé pour passer de 72 à 221. À partir du début 

des années 1990, les premiers signes de surexploitation commencent à se faire sentir 

dans le golfe de Gabès. Au cours de cette période, une diminution progressive de la 

production totale a lieu malgré un effort de pêche soutenu (Halouani et al., 2015). Avec 

le début des années 2000, une baisse du nombre total des unités de pêche a été 

enregistrée par rapport à la décennie précédente, cette baisse a concerné 

essentiellement les barques côtières non motorisées dont le nombre est passé de 

5878 en 1995 à 3411 en 2005 alors que le nombre de chalutiers est resté stable aux 

alentours de 260 unités. A la fin des années 2000, la production totale s’est stabilisée 

autour des 40000 tonnes représentant ainsi environ 40% de la production nationale, 

ce qui confère au golfe de Gabès des enjeux socio-économiques majeurs (Fig. 5). 

 
Figure 5 : Evolution de la production totale dans le golfe de Gabès au cours de la 
période 1950 – 2011 (Halouani et al., 2015) (Données collectées à partir des rapports 
statistiques de Institut National des Statistiques et de la Direction Générale de la Pêche 
et de l’Aquaculture). 
 

 D’après Ben Meriem et al. (2005), l’évaluation des stocks des principales 

espèces exploitées a montré que les poissons Merluccius merluccius, Mullus barbatus, 

Mullus surmuletus et Pagellus erythrinus sont en surexploitation et que la mortalité par 

pêche de la fraction juvénile de la population est particulièrement élevée. Une autre 
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manifestation de l’épuisement des stocks dans le golfe de Gabès est la diminution du 

rendement horaire des chalutiers benthiques qui est passé de 75 kg.h-1 en 1971 

d’après Chakroun et Azouz (dans (Hattour, 1991)) à 37 kg.h-1 en 2001 (Gharbi et 

Zaarah, 2001). Par ailleurs, bien que la crevette royale Penaeus kerathurus soit 

soumise à des mortalités par pêche modérées (Ben Meriem et al., 2005) son 

exploitation n’est pas sans conséquences sur les autres compartiments de 

l’écosystème à cause de la faible sélectivité des engins utilisés. En effet, au niveau de 

l’activité du chalutage benthique, le taux de rejet dépasse souvent 50%. D’après 

Jarboui et al., (2005), le rendement horaire de ces rejets dans le golfe de Gabès peut 

atteindre 73 kg. La surexploitation des ressources halieutiques est donc susceptible 

d’altérer le fonctionnement de l’écosystème du golfe de Gabès dans sa totalité, 

d’autant plus qu’il est vulnérable à divers types de pressions.  

5. Objectifs de la thèse 

 L’objectif principal de cette thèse est d’améliorer notre compréhension de 

l’écosystème du golfe de Gabès par l’étude de sa dynamique trophique afin d’évaluer 

les impacts de la pêche et de contribuer à la réflexion sur la mise en place de plans de 

gestion. Nous nous proposons dans ce travail d’étudier le fonctionnement et la 

structure du réseau trophique et d’analyser les effets de la pêche sur plusieurs niveaux 

d’organisation biologique, de l’individu à la population, dans le cadre d’une approche 

écosystémique. Ceci nous permettra d’apporter des éléments de réponse aux 

questions suivantes : 

 Quelles pourraient être les conséquences écosystémiques des mesures de 

gestion de la pêche ? 

 Quels indicateurs utiliser pour évaluer les impacts de la pêche sur 

l’écosystème ? 

 Comment l’écosystème du golfe de Gabès répond-il à la pression de pêche ? 

 Afin de répondre à ces questions, nous avons développé des modèles 

trophiques basés sur des hypothèses différentes pour formaliser les relations 

écologiques entre les compartiments de l’écosystème. Ces modèles ont été élaborés 

pour représenter et étudier la dynamique du réseau trophique dans l’espace et dans 

le temps. Plusieurs simulations de plan de gestion et de stratégies de pêche ont été 

effectuées afin d'évaluer la réponse de l’écosystème et analyser la manière dont les 
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 Le premier chapitre consiste à utiliser le modèle d’équilibre de masse Ecopath 

with Ecosim qui a établi une première représentation du réseau trophique afin de 

simuler des plans de gestion écosystémiques dérivés de la réglementation de la pêche 

en vigueur dans golfe de Gabès. Ce travail qui s’inscrit dans la continuité des travaux 

de (Abdou et al., 2016; Hattab et al., 2013a) a permis également d’affiner la 

représentation de la structure trophique de l’écosystème ce qui a facilité la mise en 

place du modèle end-to-end. Ce chapitre a fait l’objet d’une publication intitulée “A 

spatio-temporal ecosystem model to simulate fishing management plans: A case of 

study in the Gulf of Gabes (Tunisia)” dans Marine Policy. 

 Le deuxième chapitre est consacré au développement d’un modèle end-to-end 

et à l’analyse de la réponse de l’écosystème à la pression de pêche. Ce chapitre est 

structuré en trois parties. Une première partie technique relative à la description du 

modèle end-to-end construit à partir du forçage d’un modèle des hauts niveaux 

trophiques (OSMOSE) par un modèle biogéochimique (Eco3M-MED) et deux autres 

parties focalisées sur l’exploitation du modèle à des fins de gestion. L’objectif des deux 

dernières parties est de simuler des scénarios d’aires marines protégées et d’évaluer 

la performance de plusieurs indicateurs écologiques. La partie relative au 

développement du modèle a été publiée dans un article intitulé “Modelling food web 

structure using an end-to-end approach in the coastal ecosystem of the Gulf of Gabes 

(Tunisia)” dans Ecological Modelling. 

 Le troisième chapitre replace le golfe de Gabès dans un contexte 

Méditerranéen. Dans ce chapitre, nous présentons une étude comparative entre 

plusieurs écosystèmes marins pour évaluer l’impact de la pêche sur leurs spectres 

trophiques et analyser leurs réponses à différents niveaux d’effort de pêche. Cette 

étude a fait l’objet d’une publication dans la revue Journal of Marine Systems intitulée 

“Fishing impact in Mediterranean ecosystems: an EcoTroph modeling approach”. 

Enfin, les limites des différentes approches de modélisation, la synthèse des 

principaux résultats et les perspectives de ce travail sont présentées dans la 

conclusion générale.  
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Chapitre 2  

Simulations de plans de gestion écosystémique de la 

pêche dans le Golfe de Gabès 

 

1. Introduction 

 Suite au développement rapide de l’activité de pêche durant la seconde moitié 

du XXème siècle (la production totale a triplé entre les années 1970 et 2000)  (Halouani 

et al., 2015), la Tunisie a adopté plusieurs textes de lois pour gérer ses ressources 

marines. Les outils de gestion consistent à appliquer des fermetures saisonnières 

et/ou spatiales dans l’objectif de réduire la pression de pêche sur les espèces à grande 

valeur commerciale. La crevette royale (Penaeus kerathurus), capturée principalement 

pendant les campagnes de crevettes est parmi les espèces dont la pêche est très 

réglementée. Toutefois, il est de plus en plus admis que concentrer les efforts de 

gestion sur quelques espèces exploitées sans prendre en compte les espèces non 

ciblées par la pêche ou les interactions entre les différents composants de 

l’écosystème est une stratégie inefficace (Pikitch et al., 2004). Dans le golfe de Gabès, 

les rejets de la pêche représentent une part significative des prises totales, pour 1 kg 

d’espèces commerciales capturées au chalut de fond 2.7 kg de poissons de petites 

tailles sont rejetés. Ces rejets sont essentiellement composés de Diplodus annularis, 

Pagellus erythrinus, Pagrus caeruleostictis, et Boops boops (Ben Abdallah-Ben Hadj 

Hamida et al., 2014). La non prise en compte de ces rejets dans l’évaluation de l’impact 

de la pêche ne permettrait donc pas de considérer toute la complexité de la pêcherie. 

D’où le besoin de mettre en place une approche de gestion plus holistique qui tient 

compte de la complexité de l’écosystème et des différentes activités de pêche. Dans 

ce contexte, la gestion des pêches basée sur l’écosystème (The Ecosystem-Based 

Fishery Management) est largement reconnue pour être plus effective pour maintenir 

en bon état l’écosystème et la pêcherie qu’il supporte (Froese et al., 2008). 

 Afin de répondre à un besoin de gestion écosystémique, de nombreux modèles 

ont été mis en place permettant la représentation et la quantification des flux 

trophiques en prenant en compte la pêche. Ecopath with Ecosim (Christensen et 
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Walters, 2004; Polovina, 1984; Walters et al., 1999) est le modèle le plus utilisé dans 

la communauté scientifique. II a été développé pour décrire la structure et le 

fonctionnement du réseau trophique, analyser les effets de la pêche sur les différents 

compartiments de l’écosystème et mieux comprendre l’interaction entre les différentes 

activités de pêche. 

 Historiquement, le golfe de Gabès a été géré par des approches 

monospécifiques dont l’objectif principal est de maximiser les captures des espèces 

cibles. Avec l’augmentation de l’effort de pêche, les premiers signes de surexploitation 

qui se manifestaient par une baisse marquée de la production sont apparus dans les 

années 1990 après les pics de production enregistrés à la fin des années 1980. En 

effet, entre 1988 et 1995 la production totale dans le golfe a baissé de plus de 23% en 

passant de 65845 tonnes à 40847 tonnes. L’accroissement de la pression de pêche a 

principalement affecté les espèces benthiques à l’exemple de Mullus barbatus ou 

Pagellus erythrinus (Ben Meriem et al., 2005). Au cours de la même période, le nombre 

de chalutiers est passé de 221 à 269 malgré la baisse de la production. D’après les 

statistiques officielles de la Direction Générale de la Pêche et de l’Aquaculture (DGPA), 

à la fin des années 2000 la production halieutique dans le golfe de Gabès s’est établie 

à 40000 tonnes par an ce qui représente plus que 40% de la production tunisienne. Le 

besoin d’améliorer la législation relative à l’activité du chalutage benthique dans le 

golfe de Gabès s'est fait donc fortement ressentir compte tenu de l’intérêt socio-

économique de la pêcherie (Mehrez Besta, com.pers).  

 Le golfe de Gabès est caractérisé par une pêcherie multi-espèces, multi-engins 

ciblant des espèces démersales et pélagiques en utilisant des chaluts, filets droit, 

sennes,  palangres etc. La pêche côtière et le chalutage benthique sont les deux 

activités qui prédominent dans le golfe en terme de flottille et de valeur des 

débarquements (Mosbah et al., 2013). L’étendue du plateau continental caractérisé 

par des fonds meubles a favorisé l’exploitation des espèces benthiques et démersales. 

Afin de gérer toutes ces activités efficacement, plusieurs textes de loi ont été adoptés 

depuis les années 1960 par le gouvernement tunisien. Cette réglementation a été 

promulguée pour établir les zones et saisons de pêche, les techniques de pêche, les 

caractéristiques des engins utilisés, les tailles minimales de capture ou encore le 

régime de repos biologique, dans le but d’assurer la viabilité de l’exploitation à long 

terme. Les principaux textes juridiques régulant le secteur de la pêche dans le golfe 
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de Gabès sont la loi n° 94– 13 de janvier 1994, le décret du 28 septembre 1995 et la 

loi n° 2009– 17 du 16 mars 2009. Ces textes juridiques se rapportent essentiellement 

à l’activité du chalutage benthique et plus particulièrement au régime du repos 

biologique dans le secteur de la pêche et son financement, l’interdiction du chalutage 

en dessous de la profondeur 50 m et la régulation des campagnes de pêche à la 

crevette. 

 L’objectif de ce chapitre est de tester des ajustements des mesures actuelles à 

travers des simulations spatiales et temporelles de la dynamique de l’écosystème du 

golfe de Gabès afin de : i/ étudier les effets potentiels de plusieurs options de gestion 

sur les différents compartiments de l’écosystème, ii/ mieux comprendre les interactions 

entre les activités du chalutage benthique et de la pêche côtière, et iii/ fournir aux 

décideurs des éléments d’évaluation pour améliorer la réglementation actuelle et 

assurer une gestion durable de l’écosystème.  

 Les différentes simulations spatiales et temporelles effectuées dans ce chapitre 

se sont basées sur le modèle Ecopath du golfe de Gabès précédemment développé 

par (Hattab et al., 2013a). L’intérêt principal de cette analyse est qu’elle permet 

d’explorer des mesures de gestion alternatives, plus adaptées à satisfaire les 

compromis entre les objectifs d’exploitation et ceux de préservation de l’écosystème 

en révisant légèrement la réglementation actuelle. 

 

2. Modélisation du fonctionnement trophique de l’écosystème du Golfe de 
Gabès 

2.1. Ecopath with Ecosim 

 Ce travail est basé sur le modèle Ecopath with Ecosim (EwE) dont les principes, 

concepts et hypothèses ont été décrits en détail dans (Christensen et al., 2008; 

Christensen et Walters, 2004; Walters et al., 2000, 1999, 1997) (voir Annexe A pour 

les paramètres du modèle). Ecopath est un modèle écosystémique d’équilibre de 

masse développé par (Polovina, 1984) pour représenter et analyser quantitativement 

le réseau trophique. Il permet d’étudier le fonctionnement de l’écosystème dans sa 

totalité ainsi que les interactions trophiques entre les ressources représentées par des 

groupes fonctionnels. Ces groupes peuvent être multi-spécifiques englobant plusieurs 

espèces proches d’un point de vue fonctionnel (e.g. régimes alimentaires similaires), 
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monospécifiques (composés d’une seule espèce) ou « multi-stanza » c'est-à-dire 

prenant en considération différents stades de développement ontogénétique d’une 

espèce (e.g. larve, juvénile, adulte). 

Le modèle Ecopath a été structuré sur la base d’un système d’équations linéaires pour 

décrire les interactions trophiques entre les différents groupes fonctionnels. Chaque 

groupe fonctionnel est défini par deux équations maîtresses. La première équation est 

celle de l’équilibre de masse, elle représente la production (ou le flux sortant) : 

Eq. 1:  ܲ݊�ݐܿݑ݀ݎ = ݏ݁ݎݑݐܽܥ + ݊�ݐé݀ܽݎܲ + é݈݁ݑ݉ݑܿܿܽ݁ݏݏܽ݉�ܤ + +ݐ݁݊݊�ݐܽݎ��ܯ  ݏéݐ�݈ܽݐݎ݉ݏ݁ݎݐݑܣ

Soit : 

ܲ = � + ܤ × ʹܯ + ܧ + ܣܤ + ܲ × ሺͳ −  ሻܧܧ

Avec ܲ production totale du groupe i, � captures totales du groupe i,ܤ biomasse du 

groupe i, ܯʹ taux de prédation du groupe i, ܧ taux de migration nette (émigration - 

immigration), ܣܤ taux d’accumulation de la biomasse du groupe i, ܲ × ሺͳ −  ሻܧܧ

autres mortalités du groupe i, ܧܧ efficience écotrophique du groupe i c'est-à-dire la 

proportion de (la pêche + la prédation + l’immigration + la croissance de la population) 

dans la production totale. 

L’efficience écotrophique ܧܧ est exprimée comme suit : 

Eq. 2:  

ܧܧ = � + ܤ × ʹܯ + ܧ + ܲܣܤ  

La deuxième équation maîtresse assure la conservation de l’énergie. Elle définit la 

consommation (ou le flux entrant) :  

Eq. 3:  ݊�ݐܽ݉݉ݏ݊ܥ = ݊�ݐܿݑ݀ݎܲ + ݊�ݐܽݎ�ݏܴ݁ +  é݈�݉�ݏݏܽ ݊݊ ݐ݊݁݉�݈ܣ

Soit : ܳ = ܲ + ܴ + ܷ 
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Avec ܳ la consommation du groupe i, ܲ la production du groupe i, ܴ la respiration du 

groupe i et ܷ l’aliment non assimilé du groupe i. 

 Le modèle d’équilibre de masse pour le Golfe de Gabès a été construit en 

utilisant le logiciel Ecopath with Ecosim (Version 6.4 www.ecopath.org). Il représente 

l’état moyen de l’écosystème au cours de la période 2000 – 2005 et il est composé de 

41 groupes fonctionnels représentant plus de 110 espèces (Hattab et al., 2013a). La 

zone modélisée correspond à la gamme de profondeur 20 – 200 m du plateau 

continental (Fig. 7), zone prospectée par les campagnes scientifiques de suivi 

halieutique. Ce modèle prend en compte les principales flottilles opérant dans le golfe 

à savoir : la pêche au chalut benthique, la pêche côtière (embarcations motorisées), 

la pêche au feu, la pêche à la senne, la pêche au thon et la pêche aux éponges. Les 

statistiques officielles de débarquement par espèce et par flottille pour la période 1995 

– 2008 ont été obtenues à partir des rapports de la DGPA. Ces données ont été 

complétées par des informations sur les rejets de pêche (Halouani et al., 2015). Toutes 

les métadonnées du modèle Ecopath golfe de Gabès ainsi que l’explication de la 

structure et le choix des groupes fonctionnels sont disponibles dans les travaux de 

Hattab et al., (2013). 

 

Figure 7 : Situation géographique du golfe de Gabès, la partie grisée représente 
l’étendue de la zone d’étude (gamme de profondeur 20 – 200 m). 
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En se basant sur les paramètres hérités du modèle Ecopath, le modèle Ecosim a été 

appliqué pour fournir des simulations dynamiques dans le temps (Walters et al., 1997) 

en s’appuyant sur l’équation différentielle de la biomasse : 

Eq. 4:  ݀ܤ݀ݐ = � ∑ ܳ − ∑ ܳ + � − ሺܯͲ + ܨ + ݁ሻܤ
=ଵ


=ଵ  

Avec 
ௗ��ௗ௧  le taux de croissance du groupe i pendant l’intervalle de temps dt en terme 

de biomasse, � l’efficience de croissance nette du groupe i 

݊�ݐܿݑ݀ݎ) ⁄ሻ݊�ݐܽ݉݉ݏ݊ܿ , ܳ taux de consommation, � taux d’immigration du 

groupe i, ܯͲ taux des autres mortalités naturelles du groupe i, ܨ taux de mortalité par 

pêche du groupe i, ݁ taux d’émigration du groupe i, ܤ la biomasse du groupe i. 

 Dans Ecosim les taux de consommation sont calculés à partir du concept de 

« foraging arena » (Christensen et Walters, 2004; Walters et al., 1997). Ce concept 

stipule que la biomasse de la proie est divisée en deux compartiments, un 

compartiment vulnérable à la prédation de biomasse ሺ ܸሻ et un deuxième invulnérable 

à la prédation de biomasse ሺܤ − ܸሻ. Les échanges qui ont lieu entre les deux 

compartiments dépendent du taux de transfert  ሺݒሻ (ou paramètre de vulnérabilité). 

Ce taux de transfert détermine également le type de contrôle (i.e. top-down, bottom up 

ou intermédiaire). Le taux de vulnérabilité  ሺݒሻ représente l’impact d’une 

augmentation de la biomasse des prédateurs sur la mortalité par prédation d’une proie 

donnée (Christensen et al., 2008). Ce paramètre est très important dans Ecosim étant 

donné qu’il peut être modifié pour améliorer l’ajustement des prédictions du modèle 

aux données observées. 

Le modèle Ecosim a été appliqué pour simuler les effets d’un changement de la 

pression de pêche et d’autres forçages environnementaux (production primaire) au 

cours du temps pour reproduire les séries temporelles de débarquements. Au cours 

de la procédure de calibration, le modèle Ecosim du golfe de Gabès a été ajusté aux 

données annuelles de débarquements sur la période 1995 – 2008 en utilisant plusieurs 

séries temporelles: 
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 L’effort de pêche par flottille (pêche côtière, pêche au chalut benthique, pêche 

au feu, pêche à la petite senne, pêche au thon (senne tournante) et pêche aux 

éponges). 

 Les captures de 24 groupes fonctionnels. 

 Les biomasses des petits pélagiques (Sardina pilchardus, Trachurus trachurus 

et Boops boops) à partir des évaluations de stocks conduites par l’Institut 

National des Sciences et Technologies de la Mer (INSTM). 

 La production primaire. 

  

 Concernant la série temporelle de la production primaire, nous avons utilisé des 

données traitées (Level-3) de la Production Primaire Nette (mg C.m-2.jour-1) (source : 

http://www.science.oregonstate.edu/ocean.productivity/index.php). Ces données ont 

été calculées par le modèle VGPM (Vertically Generalized Production Model) qui 

estime la production primaire nette à partir des données de concentration de 

chlorophylle (Behrenfeld et Falkowski, 1997). Ces données ont été moyennées 

mensuellement sur la période (octobre 1997 – décembre 2007) sur la zone 

géographique (34,63°N/33,66°N) et (11,65°E/13,86°E) et converties en unité de 

matière organique (tonne.km-2) (Sorokin, 1990). La série temporelle de la production 

primaire a été par la suite implémentée dans Ecosim comme étant une fonction de 

forçage (Annexe B). 

 L’ajustement du modèle Ecosim a été effectué pour estimer les vulnérabilités 

qui permettent d’obtenir les meilleures prédictions en utilisant le module « Fit to time 

series » d’Ecosim. La qualité de l’ajustement a été évaluée par rapport à la série 

temporelle de débarquement issue des statistiques officielles en calculant la somme 

totale des carrées des écarts notée (SS). La fonction « sensitivity of SS to V » a été 

utilisée pour trouver les valeurs de vulnérabilité qui minimisent la valeur de SS. Afin 

d’améliorer la qualité de l’ajustement, certains paramètres relatifs au comportement 

des espèces ont été modifiés. Par exemple, nous avons augmenté la durée relative 

maximale d’alimentation (« Maximum relative time of feeding ») des top-prédateurs 

(Requins, Thons mineurs, Thon rouge de l’Atlantique, Dauphins). Les captures 

prédites par le modèle Ecosim ont été comparées aux statistiques officielles de la 

DGPA sur la période 1995 – 2008 pour évaluer la qualité du modèle (Fig.8). 
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considérée à cause du manque d’études et de données disponibles sur ce sujet dans 

le golfe de Gabès. 

 Les changements de biomasse et de consommation des groupes fonctionnels 

au niveau de chaque cellule dépendent des relations trophiques (prédateur-proie). Ces 

changements sont formalisés par un ensemble d’équations différentielles du modèle 

Ecosim (pour plus de détails voir (Walters et al., 2000, 1997)). 

 Concernant l’effort de pêche, il est défini dans Ecospace en assignant les 

flottilles à des habitats bien déterminés. L’effort est réparti par la suite sur la carte en 

fonction d’un simple « modèle de gravité » de telle sorte que la pourcentage de l’effort 

total alloué à chaque cellule est proportionnel à la profitabilité de la pêche des groupes 

cibles (Christensen et al., 2008). L’intérêt de cette fonction est de répartir la pression 

de pêche dans la zone d’étude d’une façon plus réaliste. 

 Le domaine spatial du modèle Ecospace couvre tout le golfe de Gabès. La carte 

de base est une grille de 127 lignes et de 194 colonnes composée de cellules 

régulières de 1,8 km de côté. La zone modélisée s’étend sur tout le plateau continental 

à partir de l’isobathe 20 m jusqu’à l’isobathe 200 m (Fig. 7). La bathymétrie dans le 

golfe a été extraite à partir d’un modèle numérique de terrain avec une résolution de 

90 m (Lahbib et al., 2011). Les données de bathymétrie et de production primaire 

(dérivées à partir des images SeaWifs) ont été associées à la carte de référence 

d’Ecospace. Neuf types d’habitats ont été définis pour décrire la nature du fond par 

strate de profondeur en se basant sur les données de type du fond (Hattab et al., 

2013b) et la carte de bathymétrie. La nature du fond a été extraite du SIG du golfe de 

Gabès (Lahbib et al., 2011) et numérisé à partir des travaux de Blanpied et al., (1979). 

 Les 41 groupes fonctionnels du modèle ont été assignés à leurs habitats 

préférentiels selon la nature du fond et leurs courbes de réponse à la profondeur. Les 

réponses à la profondeur des groupes fonctionnels ont été déterminées en 

superposant la carte de bathymétrie du golfe de Gabès avec des données 

d’occurrences collectées lors des campagnes de prospection de l’INSTM sur la 

période 1998-2005 et la carte de bathymétrie du golfe de Gabès. Pour certaines 

espèces et/ou groupes fonctionnels ces occurrences sont absentes (e.g. 

échinodermes, mollusques benthiques etc.). Dans ces cas, d’autres sources ont été 

utilisées pour collecter des informations sur l’écologie des espèces modélisées, 
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comme les bases de données en ligne telles que FishBase (www.fishbase.org) et 

SealifeBase (www.sealifebase.org) (Annexe E). Enfin, pour définir les zones de pêche, 

chaque flottille a été assignée à des strates de profondeur selon la réglementation 

actuelle de la pêche dans le golfe de Gabès et le rayon d’action des embarcations utilisées, 

(Annexe D) à savoir:  

 Pêche côtière : profondeur inférieures à 100 m 

 Pêche au chalut benthique : profondeur supérieures à 50 m (en dehors de la 

campagne de pêche à la crevette) et à partir de 35 m (pendant la campagne de 

pêche à la crevette) 

 Pêche au feu : profondeurs supérieures à 35 m 

 Pêche à la petite senne : profondeurs supérieures à 20 m 

 Pêche au thon : profondeurs supérieures à 20 m 

 pêche aux éponges : profondeurs inférieures à 35 m 

 La distribution des espèces sur la carte de référence du modèle Ecospace est 

gouvernée par le taux de dispersion qui représente la capacité d’un groupe fonctionnel 

à se déplacer sur la grille.  

 Concernant les taux de dispersion assignés aux différents groupes fonctionnels, 

nous avons gardé les valeurs par défaut communément utilisées dans des études 

précédentes (Chen et al., 2009; Fouzai et al., 2012) et recommandées par 

(Christensen et al., 2008). Les valeurs des taux de dispersion sont de trois niveaux de 

grandeur suivant la mobilité du groupe fonctionnel : (i) 300 km année-1 pour les 

espèces pélagiques, (ii) 30 km année-1 pour les espèces démersales et (iii) 3 km 

année-1 pour les espèces sessiles ou se déplaçant très peu. Ces valeurs par défauts 

ont été utilisées à cause du manque d’informations précises sur le mouvement des 

espèces dans le golfe de Gabès.  

Concernant le taux relatif de dispersion dans les habitats non-préférentiels (ou 

« mauvais habitat »), les valeurs du taux de dispersion de base ont été multipliées par 

des facteurs de 1 à 5. Lorsqu’un groupe se déplace vers un habitat non-préférentiel, il 

devient deux fois plus vulnérable à la prédation. L’idée est de favoriser les groupes 

fonctionnels qui se trouvent dans leurs habitats d’origine. Dans un habitat hostile, un 

groupe fonctionnel est susceptible de consommer moins que ses congénères à cause 
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de la non-disponibilité de l’aliment, en outre, sa vulnérabilité à la prédation s’accroît 

avec l’augmentation du  temps de recherche de l’aliment (Christensen et al., 2008). 

3. Simulation de plans de gestion de la pêche 

 Plusieurs plans de gestion de la pêche ont été simulés à travers la mise en 

place de différentes mesures spatiales et temporelles pour analyser la réponse de 

l’écosystème. Toutes les mesures proposées sont en rapport avec le chalutage 

benthique étant donné que c’est l’activité qui impacte le plus l’écosystème (Jabeur et 

al., 2000). Dans cette étude, les mesures simulées sont relatives aux plans de 

gestion de la pêche suivants: 

 La durée du repos biologique 

 Le nombre de campagnes de pêche à la crevette 

 La limite bathymétrique inférieure autorisée pour le chalutage benthique 

pendant les campagnes de pêche à la crevette 

 La limite bathymétrique inférieure autorisée pour le chalutage benthique hors 

des campagnes de pêche à la crevette 

 La diminution du nombre de chalutiers benthiques 

Le choix de ces plans de gestion est dérivé de la réglementation actuelle de la pêche 

dans le golfe de Gabès. Les différentes mesures simulées sur Ecospace consistent à 

appliquer de légères variations sur le scénario de référence. Chaque scénario 

correspond à une mesure de gestion (Tableau 1). Tous les scénarios ont été appliqués 

sur la période 1997 – 2008 correspondant à la réglementation actuelle et comparés 

par la suite aux résultats du scénario de référence. 
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Tableau 1 : Les différents scénarios de gestion de la pêche simulés par le modèle 
Ecospace dans le golfe de Gabès (les modifications par rapport au scénario de 
référence sont en gras). 

Scenarios 
Sc

ref 

Sc

2 

Sc

3 

Sc

4 

Sc

5 

Sc

6 

Sc

7 

Sc

8 

Sc

9 

Sc

10 

Sc

11 

Sc

12 

Sc

13 

Sc

14 

P
la

n
s

 d
e

 g
e
s

ti
o

n
 d

e
 l
a

 p
ê

c
h

e
 

Durée du repos 

biologique(a) (mois) 
3 3 3 3 4 5 6 3 3 3 3 3 3 3 

Nombre de 

campagnes de pêche 

à la crevette(b) 

2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 0 1 2 2 

Limite bathymétrique 

inférieure du 

chalutage pendant 

les campagnes de 

pêche à la crevette(c) 

(m) 

30 30 30 30 30 30 30 35 40 45 30 30 30 30 

Limite bathymétrique 

inférieure du 

chalutage hors des 

campagnes de pêche 

à la crevette(c) (m) 

50 60 70 80 50 50 50 50 50 50 50 50 50 50 

Diminution 

progressive du 

nombre de chalutiers 

benthique sur une 

période de 5 ans (%) 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 10 20 

(a) Lois n° 2009-17 du 16 mars 2009, relative au régime du repos biologique dans le secteur de la pêche et 
son financement. 

(b) Arrêté du ministre de l’agriculture du 19 décembre 2001, modifiant l’arrêté du 28 septembre 1995, 
réglementant l’exercice de la pêche. 

(c) Arrêté du ministère de l’agriculture du 28 septembre 1995 réglementant l’exercice de la pêche. 

 

 Afin d’évaluer la qualité des sorties du modèle Ecospace, nous avons comparé 

les captures prédites par le modèle dans le scénario de référence (Sc ref) avec les 

captures observées (Fig. 9). Les résultats montrent que le modèle Ecospace sous-

estime les débarquements totaux dans le golfe de Gabès de ~ 20%. Cette sous-

estimation est prévisible étant donné qu’un facteur de correction est appliqué sur les 

statistiques officielles pour tenir compte de la pêche illégale, non reportée et non 

régulée. Ce facteur consiste en une majoration des données brutes de captures de 





Chapitre 2 : Simulations de plans de gestion écosystémique de la pêche dans le Golfe de Gabès 

29 

 

par la DGPA dans ses rapports annuels des statistiques de pêche. Quant aux 

indicateurs basés sur les niveaux trophiques, ils ont été retenus pour évaluer les 

impacts de la pêche à l’échelle de tout l’écosystème (Pauly et al., 1998; Pauly et 

Watson, 2005). Ainsi, une hausse du niveau trophique moyen de l’écosystème 

correspond à une augmentation de la proportion des grands poissons et des top-

prédateurs ce qui contribue à la stabilité du réseau trophique. A contrario, une baisse 

du niveau trophique des captures pourrait correspondre à une forte exploitation de 

l’écosystème se traduisant par une diminution de la taille moyenne et de la valeur 

commerciale des captures (Pauly et al., 1998). Enfin, les paramètres des modèles 

Ecopath et Ecosim n’ont pas été modifiés tout au long des simulations.  

 La méthodologie que nous avons suivie entre dans le cadre de l’approche 

intégrative « Back to the future » (ou «Retour vers le futur ») qui consiste à modéliser 

des écosystèmes dans le passé et simuler des plans de gestion comme étant des 

objectifs des politiques de pêche pour le futur (Pitcher, 2005). 

 

4. Réponses des groupes exploités aux scénarios de gestion de la pêche 

 Les sorties de captures des 13 scénarios de gestion ont été comparés à ceux 

du scénario de référence pour tous les groupes fonctionnels et par type de pêche. La 

figure 10 illustre les performances des 13 scénarios de gestion simulés dans Ecospace 

et montre des différences entre les deux principales activités de pêche. Les captures 

du chalutage benthique sont plus sensibles aux différentes mesures de gestion 

(couleur plus intense) que les captures de la pêche côtière. Ceci s’explique par le fait 

que tous les scénarios d’Ecospace sont en rapport avec l’activité du chalutage 

benthique. En revanche, les résultats observés au niveau des captures de la pêche 

côtière sont dus au chevauchement spatial entre les deux activités de pêche à partir 

de l’isobathe 35 m. Ce résultat souligne les effets indirects de la pêche au chalut 

benthique sur la pêche côtière. 

 La présence de patrons verticaux bien définis dans la réponse des groupes 

fonctionnels montre que cette réponse est tributaire du type de plan de gestion. Ces 

patrons sont visibles dans les scénarios Sc2, Sc3 et S4 qui correspondent à la limite 

bathymétrique inférieure du chalutage en dehors des campagnes de pêche à la 

crevette ou encore dans les scénarios Sc5, Sc6 et Sc7 relatifs à la durée du repos 
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Pour le confirmer, il faudrait intégrer plus d’informations sur le comportement des 

espèces, particulièrement celles relatives à la migration des espèces modélisées. De 

telles informations sont nécessaires étant donné que la migration saisonnière côte-

large des espèces qui se reproduisent dans les herbiers de posidonies est susceptible 

d’augmenter les interactions entre pêche côtière et pêche au chalut benthique. Par 

ailleurs, la présence de patterns verticaux dans la figure 11 indique que la direction de 

la réponse (augmentation ou baisse des captures par rapport au scénario de 

référence) dépend du plan de gestion. 

 Cependant, au niveau de certains groupes trophiques, les interactions entre les 

deux métiers de pêche sont très marquées à l’exemple du groupe « Raie (1) » 

composé de Raja clavata, Raja radula, Rhinobatos rhinobatos et Dasyatis pastinaca 

et le groupe «  Poissons s’alimentant sur les invertébrés benthiques (1) » composé de 

Gobius niger, Symphodus cinereus, Diplodus vulgaris, Dentex maroccanus et Balistes 

carolinensis. La figure 11 révèle que les captures des « Poissons s’alimentant sur les 

invertébrés benthiques (1) »  des deux activités de pêche évoluent clairement dans la 

même direction dans les scénarios Sc2, Sc3 et Sc4. Ce résultat signifie que réduire la 

pression de pêche en augmentant la limite inférieure autorisée au chalutage benthique 

(au-delà de l’isobathe 50 m) serait bénéfique pour les deux activités de pêche.  

 En revanche, pour le groupe « Raies (1) », les captures du chalutage benthique 

et de la pêche côtière affichent des réponses nettement opposées dans les scénarios 

relatifs aux campagnes de pêche à la crevette (Sc9, Sc10 et Sc11). Au niveau de ce 

groupe, les captures de la pêche côtière augmentent lorsque l’effort déployé par les 

chalutiers benthiques diminue dans la zone 30 – 50 m de profondeur. La complexité 

de cette réponse est essentiellement due à la nature multispécifique de la pêcherie du 

golfe de Gabès et au chevauchement spatial entre les différentes activités de pêche. 
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(1) », « Picarel », « Rougets », « Crevettes introduites » est plus importante que celle 

des autres groupes fonctionnels. Ceci s’explique par le fait que les plans de gestion 

de la pêche simulés dans cette étude visent exclusivement le chalutage benthique qui 

impacte dans un premier lieu la dynamique des espèces benthiques et démersales. 

 La distribution de la variance de la biomasse des différents groupes dans le 

golfe montre également que les hauts niveaux trophiques (Raie, Poissons carnivores) 

réagissent aux mesures de gestion dans les zones côtières alors que la réponse des 

petits pélagiques (Sardine, Anchois, Bogue) est plutôt vers le large. La différence de 

sensibilité spatiale aux différents scénarios de gestion pourrait s’expliquer par la 

répartition spatiale des groupes fonctionnels et par le fait que la pêche côtière cible 

des espèces ayant un niveau trophique élevé (Dentex sp, Serranus sp et les raies) 

alors que les petits pélagiques sont principalement ciblés par la petite senne ou la 

pêche au feu au-delà de l’isobathe 40 m (Ben Abdallah et Gaamour, 2004). Les 

résultats de cette analyse indiquent que pour tous les groupes trophiques exploités à 

l’exception de la « Sardine » et des « Poissons pélagiques moyens », les plans de 

gestion de la pêche sont effectifs dans des zones de petites tailles et bien définies. 

Les cartes de la figure 12 sont particulièrement intéressantes pour l’aide à la décision 

étant donné qu’elles permettent de mieux cibler les efforts de gestion et d’améliorer la 

gestion spatiale des ressources halieutiques dans le golfe de Gabès. 
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5. Réponse de l’écosystème aux scénarios de gestion de la pêche 

 Les cartes de niveau trophique par scénario de gestion ont été comparées au 

scénario de référence pour évaluer les effets de chaque mesure sur la composition 

spécifique de l’écosystème dans l’espace (Fig. 13). Les producteurs primaires n’ont 

pas été considérés dans le calcul du niveau trophique afin d’éliminer la forte variabilité 

de la biomasse due au phytoplancton. En calculant le niveau trophique moyen par 

cellule, ces cartes fournissent un aperçu des effets de chaque scénario de gestion à 

l’échelle de tout l’écosystème. Une telle information synthétique est plus adaptée à 

aider les gestionnaires dans la prise de décision que des cartes de niveau trophique 

par scénario et par groupe trophique qui seraient plus détaillées mais moins faciles à 

interpréter. Les résultats suggèrent que ces cartes peuvent être classées suivant le 

type du plan de gestion. Les scénarios qui impliquent des restrictions spatiales à 

l’exemple de Sc2, Sc3, Sc4, Sc8, Sc9, Sc10, Sc11 et Sc12 affichent une légère 

augmentation du niveau trophique moyen de l’écosystème dans les zones côtières 

(zones rouges) à l’opposé du large du golfe de Gabès caractérisé par une légère 

diminution du niveau trophique moyen (zones bleues). En revanche, au niveau des 

scénarios temporels (Sc5, Sc6 et Sc7), ce sont les zones au large du golfe qui affichent 

une augmentation du niveau trophique moyen de l’écosystème étant donné que la 

mise en place du repos biologique n’est effective qu’au-delà l’isobathe de 50 m. Par 

ailleurs, il semble que la diminution du nombre de chalutiers de 10 et 20% sur une 

période de 5 ans (Sc13 et Sc14) n’a pas d’effets notables sur le niveau trophique 

moyen de l’écosystème, les variations de cet indicateur par rapport au scénario de 

référence demeurent très faibles. L’absence d’une réponse spatialisée de type côte – 

large pourrait s’expliquer par le fait que la diminution de la pression de pêche s’est 

faite d’une façon progressive sur toutes les zones chalutables du golfe de Gabès. 
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Nous constatons une augmentation du niveau trophique moyen de 

l’écosystème suite à l’application des différents plans de gestion à l’exception de celui 

relatif à la réduction de l’effort de pêche (Fig. 14A). L’augmentation la plus importante 

a été enregistrée au niveau du Sc11 qui correspond à l’arrêt total des campagnes de 

pêche à la crevette. La comparaison de la biomasse des hauts niveaux trophiques du 

scénario de référence avec celles des autres scénarios (Fig. 14A) suggère que 

l’augmentation observée du niveau trophique moyen de l’écosystème n’est pas 

toujours due à la hausse de la biomasse des hauts niveaux trophique. L’augmentation 

de la proportion des top-prédateurs dans l’écosystème s’explique par la diminution de 

la biomasse des niveaux trophiques inférieurs comme c’est le cas pour les scénarios 

Sc2, Sc5, Sc6 et Sc9. 

La figure 14B montre que les variations du niveau trophique des captures sont 

plus marquées que celles du niveau trophique moyen de l’écosystème. L’indicateur 

niveau trophique moyen des captures serait donc plus performant à révéler les effets 

de la modification de l’effort de pêche et à discriminer entre les différentes mesures de 

gestion. Les résultats des simulations montrent que la réduction de la pression 

d’exploitation permet une augmentation du niveau trophique des captures sauf pour 

les plans de gestion relatifs à la campagne de pêche à la crevette (Sc8, Sc9, Sc10, 

Sc11 et Sc12). Ceci pourrait s’expliquer par le fait que ces scénarios sont effectifs 

entre les isobathes 30 – 50 m c'est-à-dire dans l’habitat préférentiel de la plupart des 

espèces et plus particulièrement les espèces de haut niveau trophique. En réduisant 

la pression d’exploitation dans cette zone, l’effort de pêche est redistribué au large du 

golfe ce qui implique l’augmentation de la proportion des petits pélagiques dans les 

captures et ainsi la baisse du niveau trophique moyen des captures totales. Par 

ailleurs, la décroissance des captures suite à la baisse de la pression de pêche varie 

substantiellement entre les différents plans de gestion à l’exception de celui relatif à la 

réduction du nombre de chalutiers benthiques (Sc13 et Sc14) où les captures 

demeurent au niveau du scénario de référence (Fig. 14B). Enfin, la diminution des 

captures est plus marquée quand il s’agit d’appliquer des mesures de gestion en 

dessous de la profondeur 50 m. Cette diminution est justifiée d’une part par la forte 

exploitation de cette zone par la pêche côtière et les chalutiers benthiques (pendant 

les campagnes de pêche à la crevette) et d’autre part par la forte abondance des 

groupes exploités entre 30 et 50 m de profondeur. 
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moyen de l’écosystème). En outre, la réduction de l’activité du chalutage benthique n’a 

pas systématiquement d'effets négatifs sur le plan du rendement. Les captures de la 

pêche côtière et celles des autres groupes de poissons pourraient bénéficier de cette 

réduction (Tableau 2). Cependant, les options de gestion qui consistent à réduire 

graduellement le nombre de chalutiers benthiques de 10 – 20% sur une période de 5 

ans n’affichent pas le même type de réponse. Tous les indicateurs restent constants à 

l’exception de la biomasse des groupes des hauts niveaux trophiques qui diminue 

légèrement.  

 Un tel résultat pourrait également intéresser les gestionnaires dans la mesure 

où il montre qu’il est possible de maintenir le même niveau de production avec 80% 

de la capacité actuelle en nombre de chalutiers benthiques. Ce résultat s’explique par 

la surexploitation des ressources halieutiques dans le golfe de Gabès notamment 

certains stocks benthiques qui sont soumis à un effort de pêche dépassant parfois 

l’effort que donnerait la production maximale équilibrée (FMSY) (Ben Meriem et al., 

2005).  

Les règles de décision présentées dans le Tableau 2 pourraient aider les 

gestionnaires à réviser la réglementation actuelle de la pêche dans le golfe de Gabès 

dans le contexte de l’approche écosystémique. 
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Tableau 2 : Réponses des plans de gestion de la pêche à un ensemble d’objectifs 
d’exploitation et de conservation. 

  

Augmenter la 
limite 

bathymétriqu
e inférieure 

du chalutage 
benthique 

Augmenter 
la durée du 

repos 
biologique 

Augmenter la 
limite 

bathymétriqu
e inférieure 

du chalutage 
pendant les 
campagnes 

de pêche à la 
crevette 

Diminuer le 
nombre de 
campagnes 

de pêche à la 
crevette 

Diminution 
progressive 

du nombre de 
chalutiers 

benthique sur 
5 ans 

Biomasse des 
hauts niveaux 

trophiques 
 =   

Niveau 
trophique 
moyen de 

l’écosystème 

= = = = = 

Niveau 
trophique des 

captures 
    = 

Captures 
totales     = 

Captures du 
chalutage 
benthique 

    = 

Captures de la 
pêche côtière     = 

Captures des 
petits 

pélagiques 
  = = = 

Captures des 
crustacés     = 

Captures des 
autres poissons     = 

Captures des 
céphalopodes     = 

(, ): Augmentation ou baisse de l’indicateur inférieure à 5% par rapport au scénario de référence. 
(, ): Augmentation ou baisse de l’indicateur entre 5% et 10 % par rapport au scénario de référence. 
(, ): Augmentation ou baisse de l’indicateur supérieure à 10% par rapport au scénario de référence. 
(=): L’indicateur demeure constant ou varie très faiblement. 
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7. Conclusion 

 Dans ce chapitre, nous avons tenté une première évaluation des effets 

potentiels des mesures de gestion spatio-temporelles dans le golfe de Gabès. Les 

scénarios simulés sont dérivés de la réglementation actuelle afin de fournir aux 

gestionnaires des informations utiles pour l’aide à la décision. Les résultats ont montré 

la complexité des interactions entre les principales activités de pêche dans le golfe à 

savoir la pêche côtière et le chalutage benthique dans un contexte écosystémique.  

 D’après les sorties des simulations, ces deux activités de pêche affichent 

globalement une faible interaction sauf lorsqu’il y a un chevauchement spatial au 

niveau des espèces cibles. Par ailleurs, pour la majorité des groupes trophiques, les 

mesures de gestion semblent être effectives dans des zones bien définies ce qui 

pourrait aider à mieux cibler les efforts de conservation. En prenant en compte la 

complexité spatiale dans la gestion de la pêcherie, cette approche permet de mieux 

quantifier les compromis entre les objectifs socio-économiques et ceux de la 

préservation de l’écosystème afin de soutenir les gestionnaires dans le processus de 

prise de décision. 

 Par sa nature, la paramétrisation du modèle Ecospace se base sur les 

paramètres Ecopath et Ecosim sous-jacents dont il hérite les limitations (relatives aux 

données et à la construction des modèles). De ce fait, plusieurs améliorations doivent 

être prises en considération pour les simulations futures. Ces améliorations consistent 

principalement à mieux étudier la sensibilité des résultats aux paramètres d’entrée, à 

incorporer plus de paramètres environnementaux (salinité et température) afin d'affiner 

la distribution des espèces et à valider le modèle avec des données spatialisées (e.g. 

distribution des biomasses). Afin de remédier à ces limites, nous nous sommes basés 

sur les tendances observées dans le but de réduire l’incertitude dans l’interprétation 

des sorties du modèle. Le modèle développé dans cette étude préliminaire pourrait 

donc être utilisé comme un outil de simulation pour mieux comprendre la réponse de 

l’écosystème à divers scénarios de gestion. 
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Chapitre 3  

Développement d’un modèle end-to-end et analyse de 

la réponse de l’écosystème du Golfe de Gabès à la 
pression de pêche 

 

1. Emergence de la modélisation End-to-End 

 Suite à la dégradation des ressources halieutiques au XXème siècle le besoin de 

gérer les stocks exploités s’est fait ressentir. Jusqu'à récemment, la gestion des 

ressources marines s’est essentiellement basée sur des approches monospécifiques 

visant à maximiser les captures. En considérant une seule espèce cible sans tenir 

compte de ses prédateurs, de ses proies et des autres composantes de l’écosystème 

(Pikitch et al., 2004), ces méthodes monospécifiques ont progressivement montré 

leurs limites. L’approche traditionnelle qui considère les stocks exploités comme des 

populations indépendantes ne suffit plus pour définir des mesures de gestion en 

adéquation avec les objectifs de développement durable. La prise de conscience de 

ces limites a abouti ces dernières années à reconnaître que l’application de l’approche 

écosystémique des pêches (AEP) constitue un moyen pour assurer une exploitation 

durable des ressources halieutiques FAO, 2008). 

 L’intérêt de cette approche réside dans sa portée globale pour la gestion et 

l’aménagement des pêcheries. L’application de l’AEP nécessite de tenir compte des 

interactions entre les différentes composantes de l’écosystème et des effets directs et 

indirects des activités humaines. Etant donné la complexité de la question, plusieurs 

modèles écosystémiques/multi-spécifiques ont été développés. Ces modèles sont 

classés suivant plusieurs critères parmi lesquels : la composante de l’écosystème 

explicitement représenté, la résolution taxonomique, les processus écologiques 

modélisés, la prise en compte des dynamiques spatiales et temporelles, etc. (Plagányi 

et al., 2007; Travers et al., 2007). Ces modèles peuvent aussi considérer une partie 

ou l’ensemble du réseau trophique. Ils peuvent ainsi représenter les bas niveaux 

trophiques par la modélisation de la dynamique du plancton (e.g. les modèles NPZD 

(Evans et Parslow, 1985; Franks, 2002)), les hauts niveaux trophiques en considérant 
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les espèces à intérêt halieutique (e.g. MSVPA, OSMOSE, Multispecies Size Spectrum 

(Kerr et Dickie, 2001; Pope, 1979; Shin et Cury, 2004)) ou intégrer plusieurs sous-

ensembles de l’écosystème, du bas jusqu’au haut du réseau trophique (e.g. Ecopath 

with Ecosim (Christensen et Walters, 2004; Polovina, 1984)). 

 Dans ce contexte, le développement de différents modèles trophiques 

représentant une large gamme de processus écologiques a permis l’émergence des 

modèles end-to-end (« d'un bout à l'autre »). Comme leur nom l’indique, les modèles 

end-to-end cherchent à représenter l’ensemble de l’écosystème en intégrant des 

processus physiques et biologiques à différentes échelles. Ils englobent tous les 

niveaux trophiques d’une façon équilibrée, l’environnement ainsi que la pêche. D’après 

(Travers et al., 2007), la modélisation end-to-end se définit selon quatre critères :  

 Représentation de l'ensemble du réseau trophique et l’environnement abiotique 

qui lui est associé. 

 Intégration de processus physiques et biologiques ayant une incidence sur les 

espèces dans leurs écosystèmes à différentes échelles.  

 Implémentation d’interactions à double sens entre les différents compartiments 

de l'écosystème. 

 Modélisation dynamique des pressions anthropiques et des forçages 

climatiques et de leurs effets sur plusieurs niveaux trophiques.  

 En prenant en compte, l’ensemble du réseau trophique, l’environnement 

abiotique ainsi que la pêche, la complexité des modèles end-to-end augmente avec le 

degré de réalisme recherché. Le niveau de complexité est tributaire du nombre de 

compartiments à représenter, la nature des interactions, le type de couplage entre les 

différentes composantes de l’écosystème, la prise en compte des effets directs et/ou 

indirects de la pêche et l’environnement et les échelles spatiales et temporelles 

(Travers et al., 2007). Bien que la puissance de calcul ait suffisamment augmenté ces 

dernières années, il est essentiel de trouver un compromis entre le réalisme du modèle 

et le degré de détail dans la description des différents processus physiques et 

biologiques. 

 Le développement de la modélisation end-to-end contribue à une meilleure 

compréhension du fonctionnement de l’écosystème notamment à des échelles où il 

existe encore de grandes incertitudes (Fulton, 2010). Les modèles end-to-end ont 
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également prouvé leur intérêt comme outils conceptuels et stratégiques à l'appui de la 

gestion adaptative des ressources. Ils peuvent par exemple être utilisés dans le cadre 

de l'évaluation des stratégies de gestion (Management Strategy Evaluation) (Holland, 

2010) afin d’examiner les effets de l’application d’une stratégie de gestion alternative 

sur des ressources naturelles (Fulton, 2010). 

 L’intérêt croissant porté aux modèles end-to-end est motivé par le besoin de 

considérer la complexité des interactions et les rétroactions entre les facteurs qui 

contrôlent le fonctionnement de l’écosystème (Rose et al., 2010). Compte tenu de la 

large gamme de processus inclus dans les modèles end-to-end, ces derniers 

permettent d’explorer les effets combinés du climat et de la pêche sur l’écosystème 

(Travers-Trolet et al., 2014b). Le développement de la modélisation end-to-end est 

également justifié par le besoin d’outils quantitatifs pour la gestion de l’écosystème 

(Ecosystem Based Mangement) (Rose et al., 2010). Par ailleurs, l’incorporation de la 

dimension spatiale et de divers processus environnementaux fait que les modèles end-

to-end peuvent être utilisés comme des outils analytiques et de gestion dans le cadre 

de la gestion des pêches fondée sur les écosystèmes (Ecosystem-Based Fisheries 

Management) (Pikitch et al., 2004). 

 La modélisation end-to-end exige l’intégration de processus physiques 

(modèles hydrodynamiques), biogéochimique (modèles NPZD) et biologiques 

(modèles trophiques) à différentes échelles et la prise en compte de l’interaction entre 

les différentes composantes de l’écosystème. Toutefois, à part les modèles end-to-

end qui intègrent la dynamique de tout l’écosystème, les autres ne vérifient pas tous 

ces critères à la fois. Pour la plupart de ces modèles, les bas et hauts niveaux 

trophiques ont été modélisés séparément avec des approches et des hypothèses 

différentes (Latour et al., 2003). En ce qui concerne les niveaux trophiques inférieurs, 

des modèles biogéochimiques ont été développés pour étudier la dynamique du 

plancton en relation avec les éléments nutritifs et les conditions physiques du milieu 

(Arhonditsis et Brett, 2004). D’un autre côté, les modèles axés sur les hauts niveaux 

trophiques ont été principalement utilisés pour comprendre la dynamique des espèces 

à intérêt commercial. Ces modèles avaient une finalité stratégique à l’exemple des 

modèles globaux, des modèles d’analyse de population virtuelle (Virtual Population 

Analysis) développés pour l’étude des populations de poissons exploités et l’évaluation 

des stocks ou encore les modèles structurés en taille à l’exemple d’OSMOSE. Afin 
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d’assurer que tout le cycle de vie d’une espèce soit pris en compte, il est toujours 

possible d’étendre ces modèles qui représentent un sous ensemble de l’écosystème 

en ajoutant d’autres compartiments par le couplage d’autres modèles. La possibilité 

d’extension de ces modèles dépend de leurs structures, leurs résolutions en espèces, 

les différences de processus et d’échelles (Travers et al., 2007). 

 Dans ce chapitre, un modèle end-to-end de l'écosystème du golfe de Gabès qui 

consiste en un couplage one-way, c'est-à-dire dans un seul sens, entre le modèle 

OSMOSE (représentant les hauts niveaux trophiques) (Shin et Cury, 2004, 2001) et le 

modèle biogéochimique Eco3M-MED (représentant les bas niveaux trophiques) 

(Alekseenko et al., 2014; Guyennon et al., 2015) est proposé. Le choix d’un modèle 

end-to-end pour le golfe de Gabès est essentiellement justifié par le besoin de faire la 

transition de la gestion monospécifique dont fait l'objet le Golfe de Gabès depuis des 

dizaines d'années, vers une approche plus holistique. Dans le contexte d’une forte 

pression de pêche et de diverses menaces anthropiques affectant les différents 

compartiments de l’écosystème du golfe de Gabès, la modélisation end-to-end est un 

outil approprié pour comprendre la dynamique des groupes considérés. Cette 

approche est également adaptée pour analyser les compromis entre les objectifs de 

conservation et ceux d’exploitation. Par ailleurs, le modèle OSMOSE a été choisi pour 

sa capacité à simuler divers scénarios relatifs à la pêche et/ou à l’environnement en 

se basant sur une hypothèse parcimonieuse, celle de la prédation opportuniste. En 

outre, il offre un large éventail d’indicateurs à l’échelle de l’individu, de la population et 

de la communauté. L’application d’un modèle end-to-end pour le golfe de Gabès a été 

possible grâce (i) à la présence de plusieurs études empiriques sur les traits de vie 

des espèces dans les eaux tunisiennes (Bradai, 2000) facilitant ainsi la paramétrisation 

du modèle et (ii) à la disponibilité d’un modèle biogéochimique dans la zone d’étude 

permettant le développement d’un modèle end-to-end complet couvrant des processus 

allant du forçage physique jusqu’à la pêche. 

 

2. Construction d’un modèle end-to-end pour le Golfe de Gabès 

 Le modèle end-to-end appliqué pour le golfe de Gabès a pour but de 

représenter la structure et la dynamique de l’écosystème en se basant sur deux 

modèles. Le modèle individu-centré OSMOSE ( Shin et Cury, 2004) ciblant les 
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2.1. La distribution spatiale des hauts niveaux trophiques 

 L’approche « modélisation multi-échelles de la distribution des espèces » 

(Multi-Scale Species Distribution Modelling (MS-SDM)) proposée par (Hattab et al., 

2014) a été utilisée dans cette thèse pour générer les cartes de distribution des 

espèces dans le golfe de Gabès. En se basant sur des variables climatiques à échelle 

globale et des variables d’habitat à échelle locale, cette approche combine les 

prédictions des modèles d’enveloppe bioclimatique (Bioclimatic Envelope Models 

(BEMs)) et des modèles d’habitat pour déterminer la distribution des espèces. La 

modélisation multi-échelles est une approche adéquate pour des études locales qui 

nécessitent l’intégration de paramètres structurant la distribution des espèces tant sur 

l’échelle globale que locale (Hattab et al., 2014).  

 Dans un premier temps, les BEMs ont été construits sur une échelle globale à 

partir de quatre métriques dérivées de la température mensuelle de la surface de la 

mer (1982-2009)  (maximum annuel, minimum annuel, moyenne annuelle et gamme 

annuelle) et de la salinité de la surface de la mer (1961-2009) (Annexe I). Les données 

d'occurrence des espèces ont été récupérées à partir de deux bases de données en 

ligne : « Ocean Biogeographic Information System » (OBIS ; http://www.iobis.org/) et 

Global « Biodiversity Information Facility » (GBIF ; http://data.gbif.org). Par la suite, en 

adoptant l'approche des filtres hiérarchiques (Hattab et al., 2014), les modèles 

d’habitat ont été construits pour les espèces benthiques et démersales en utilisant des 

variables structurantes à fine échelle (90 m). Les variables d’habitats utilisées pour 

développer les modèles sont: la nature du fond marin, la bathymétrie, la pente et 

l’orientation de la pente. Cette dernière variable a été transformée en deux variables 

dérivées correspondant respectivement au niveau d’exposition de la pente au Nord et 

à l’Est (Annexe I).  

 Afin de calibrer les modèles d’enveloppe bioclimatique et les modèles 

d’habitats, la procédure suivie est celle décrite par (Hattab et al., 2014). Cette 

procédure se divise en plusieurs étapes et consiste à  i/ simuler des pseudo-absences 

à partir d’une méthode pondérée par l’environnement et la géographie, ii/ modéliser 

des niches écologiques en utilisant la plateforme multi-modèle BIOMOD (Thuiller et 

al., 2009), et iii/ mettre en place une procédure de cross validation et transformer les 

prédictions probabilistes du modèle en carte binaires (présence/absence) en utilisant 

le critère TSS (True Skill Statistic). Pour les espèces benthiques et démersales, les 
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prédictions des modèles BEMs et des modèles d’habitat ont été combinées : une 

espèce est considérée présente dans une cellule donnée seulement si sa présence a 

été prédite par les deux modèles. Cependant, pour les espèces pélagiques, seuls les 

modèles d’enveloppe bioclimatique ont été utilisés pour prédire leurs distributions dans 

le golfe de Gabès.  

 

2.2. Modélisation de la dynamique du plancton : Eco3M-Med 

 Les champs de biomasses de plancton utilisés pour forcer le modèle OSMOSE 

ont été produits à partir d’un forçage off-line entre un modèle hydrodynamique et un 

modèle biogéochimique. Ces champs de biomasse représentent la distribution du 

plancton à l’échelle du bassin Méditerranéen sur la période 2000-2012 (voir 

(Guyennon et al., 2015) pour plus de détails). Le forçage off-line signifie que le modèle 

biogéochimique a été forcé sans rétroaction par les sorties du modèle hydrodynamique 

qui ont été calculées à l’avance. Le modèle physique décrit par (Beuvier et al., 2012a) 

a été simulé par un modèle de circulation régional NEMO-MED 12 (Beuvier et al., 

2012b) et forcé à l’échelle journalière par le jeu de données atmosphériques ARPERA 

(Herrmann et Somot, 2008). Les moyennes journalières des vitesses du courant ont 

été utilisées pour l’advection des traceurs biogéochimiques. Le pas de temps de 

l’intégration numérique des équations de conservation des traceurs est 1200s. Le 

modèle biogéochimique ECO3M-MED (Alekseenko et al., 2014) est incorporé dans 

l'outil numérique modulaire ECO3M (Baklouti et al., 2006a). 

 La structure du modèle des bas niveaux trophiques comprend les principaux 

types fonctionnels de plancton de la Mer Méditerranée (Siokou-Frangou et al., 2010) 

(Tableau 3). Les différents types de plancton sont représentés au travers de plusieurs 

variables d’état à savoir leurs concentrations en carbone, azote, phosphore et 

chlorophylle (pour les producteurs primaires) et leurs abondances (nombre de cellules 

par unité de volume) à l’exception du mesozooplancton représenté uniquement par sa 

concentration en carbone et son abondance dans le milieu. Les ratios intracellulaires 

(i.e. le rapport entre deux concentrations élémentaires) ainsi que les quotas 

intracellulaires (i.e. la quantité d’un élément donné par cellule) sont calculés d’une 

façon dynamique par le modèle et utilisés dans la plupart des processus 

biogéochimiques décrits dans le modèle. 
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Le groupe phytoplancton a été divisé en deux types fonctionnels suivant leurs 

tailles à savoir le « grand phytoplancton » > 10 μm comprenant les diatomées et une 

partie du nanophytoplancton et le « petit phytoplancton » < 10 μm composé de 

picophytoplancton et du nanophytoplancton restant. Ces deux types planctoniques 

fonctionnels sont paramétrés différemment, ils n’ont pas les mêmes prédateurs et 

alimentent différents compartiments détritiques. Cependant, la dynamique du petit 

phytoplancton n’affecte pas directement le forçage entre Eco3M-MED et OSMOSE 

étant donné qu’il n’est pas consommé par les hauts niveaux trophiques en raison de 

la non-adéquation du ratio de taille prédateur/proie.  

Dans le modèle biogéochimique, les décomposeurs sont représentés par les 

bactéries hétérotrophes et ils sont responsables de la minéralisation de la matière 

organique. Concernant le zooplancton, ce groupe est divisé en trois sous-groupes 

suivant la taille, i/ les « nanoflagellés hétérotrophes » qui s’alimentent sur les bactéries 

et le petit phytoplancton, ii/ les « ciliés » qui s’alimentent sur le petit phytoplancton et 

les nanoflagellés hétérotrophes, et iii/ le « mesozooplancton » représentant les 

copépodes et qui s’alimentent sur les ciliés, les nanoflagellés hétérotrophes et le grand 

phytoplancton.  

Dans Eco3M-MED, les copépodes constituent l’unique groupe de métazoaires. 

Les traits d’histoire de vie de ce groupe, c'est-à-dire les mécanismes de croissance 

individuelle, la production d'œufs et la reproduction sont implicitement représentés 

dans le modèle. Toutes les formulations des processus biogéochimiques ainsi que 

l’ensemble des paramètres sont détaillés dans (Alekseenko et al., 2014). 

Tableau 3 : Les paramètres des groupes planctoniques du modèle des bas niveaux 
trophiques Eco3-MED et du groupe Benthos utilisés pour forcer le modèle OSMOSE 
des hauts niveaux trophiques 

 
 

Taille max 
(cm) 

Taille min 
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 p
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n
 Phytoplancton Large 0,01 0,001 1 

Nanoflagellés 
hétérotrophes  0,002 0,0002 2 

Microzooplancton (Ciliés) 0,02 0,002 2 

Mesozooplancton 
(Copépodes) 0,3 0,02 2 

 Benthos* 5 0,2 2,5 
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*Le groupe “Benthos” n’est pas une sortie du modèle biogéochimique mais il participe au forçage du 

modèle OSMOSE comme étant une « boîte noire » représentant les espèces benthiques dont la gamme 

de taille est comprise entre 0,2 cm et 5 cm. 

 

2.3. Modélisation des hauts niveaux trophiques : OSMOSE 

Le modèle multi-espèce OSMOSE (Object-oriented Simulator of Marine 

ecOSystem Exploitation) est un modèle spatialisé à deux dimensions, individu-centré 

(IBM pour individual-based model), écrit en langage de programmation Java 

(www.osmose-model.org). Le modèle a pour objectif la simulation du fonctionnement 

du réseau trophique sous l’hypothèse de la prédation opportuniste et de la co-

occurrence spatio-temporelle entre un prédateur et ses proies (Shin et Cury, 2004, 

2001a). Le modèle OSMOSE (version Osmose 3 Update 2, code source disponible à 

http://www.osmose-model.org/downloads) permet de représenter explicitement les 

impacts directs et indirects de différents scénarios de gestion sur toutes les espèces 

ayant des liens trophiques qu’elles soient ciblées ou pas par la pêche. 

Le modèle OSMOSE a été appliqué à plusieurs écosystèmes marins pour répondre à 

différentes questions concernant : 

 L’étude de la structure trophique de l’écosystème (Grüss et al., 2015; 

Marzloff et al., 2009) 

 L’analyse des effets de l’implémentation d’Aires Marines Protégées 

(AMPs) (Yemane et al., 2009) 

 L’exploration des effets combinés de la pêche et du changement 

climatique (Fu et al., 2013; Travers, 2009; Travers-Trolet et al., 2014b) 

 La simulation de scénarios de gestion de la pêche (Grüss et al., 2016; 

Shin et Cury, 2004; Smith et al., 2011; Travers et al., 2010) 

 L’évaluation de la performance d’indicateurs écologiques (Travers et al., 

2006). 

 L’unité de base dans OSMOSE est le « super-individu », correspondant à un 

banc d’individus appartenant à la même espèce. Pour un pas de temps donné, les 

individus d’un banc partagent les mêmes caractéristiques à savoir : la longueur totale, 

le poids, les coordonnées spatiales et tous les paramètres d'histoire de vie. L’intérêt 

d’agréger les individus de chaque espèce en b est de réduire le temps de calcul et la 
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taille de la mémoire utilisée. Le besoin d’optimiser les calculs est d’autant plus 

nécessaire que le nombre total d’individus (des œufs aux adultes) à considérer dans 

une simulation pourrait augmenter exponentiellement pour atteindre la valeur 1012 

(Shin et Cury, 2004). 

 Parmi les avantages de la structure individu-centré d’OSMOSE, est qu’elle 

permet d’obtenir les sorties du modèle à différents niveaux d’agrégation. Ainsi, il est 

possible d’avoir les paramètres : taille, abondance, biomasse et niveau trophique par 

espèce, par classe d’âge et de taille (Grüss et al., 2015; Shin et Cury, 2004; Travers 

et al., 2009). L’interaction entre les bancs est basée sur l’hypothèse de la prédation 

opportuniste, c'est-à-dire l’adéquation de taille et la co-occurrence spatio-temporelle 

entre prédateur et proie. Par conséquent, la dynamique du réseau trophique et la 

matrice des régimes alimentaires en sortie du modèle sont des propriétés émergentes 

issues des interactions trophiques locales.  

 Dans OSMOSE, un prédateur peut potentiellement s’alimenter sur n’importe 

quelle proie plus petite en taille. Pour affiner cette hypothèse, des ratios minimum et 

maximum de taille prédateur/taille proie ont été définis. Ces ratios permettent d’éviter 

qu’il y ait une prédation entre organismes très proches en taille mais aussi que certains 

individus puissent s’alimenter exclusivement en organismes planctoniques (très 

abondants dans l’écosystème). Par ailleurs, étant donné qu’OSMOSE est un modèle 

à deux dimensions, il est possible qu’il y ait une fausse co-occurrence spatiale entre 

un prédateur et une proie potentielle à cause de la non-prise en compte de la 

dimension verticale. Par exemple, un prédateur benthique et une proie pélagique 

peuvent avoir les mêmes coordonnées spatiales sans forcément se rencontrer dans 

la colonne d’eau. Afin d’améliorer le réalisme du processus de la prédation, une 

matrice d’accessibilité proie/prédateur a été implémentée dans le modèle pour prendre 

en considération la distribution verticale des espèces au sein de la colonne d’eau 

(Travers-Trolet et al., 2014a). 

 

2.4. Couplage des modèles 

 Dans le cadre de cette étude, un couplage « one-way » a été réalisé entre le 

modèle Eco3-Med des bas niveaux trophiques et OSMOSE le modèle des hauts 

niveaux trophiques. A la différence du couplage « two-way » qui implique des termes 
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de rétroaction, le couplage one-way ne considère pas l’influence des prédateurs sur 

leurs proies (Travers, 2009). Dans cette configuration, le fonctionnement du modèle 

biogéochimique Eco3M-MED est totalement indépendant du comportement du modèle 

trophique OSMOSE. Les deux modèles sont liés en mode forçage. 

 Plus concrètement, les deux modèles Eco3M-MED et OSMOSE sont liés sur la 

base des interactions trophiques entre les organismes planctoniques et les prédateurs 

supérieurs. Les concentrations de plancton obtenues à partir du modèle 

biogéochimique sont utilisées comme des champs de proies potentielles dans l’espace 

et dans le temps pour les hauts niveaux trophiques d’OSMOSE. Ces champs de proies 

réalisent le lien entre les deux modèles à travers le principe de la prédation 

opportuniste, c’est-à-dire la sélection par la taille (i.e. adéquation de taille entre le 

prédateur et la proie) et la co-occurrence spatio-temporelle entre les prédateurs (i.e. 

les organismes supérieurs modélisés dans OSMOSE) et leurs proies parmi les 

groupes planctoniques représentés dans Eco3M-MED (Travers et al., 2009). 

 Le modèle multi-échelles de distribution des espèces (Multi-Scale Species 

Distribution Modelling), a été utilisé pour prédire les aires de distribution des espèces 

de haut niveau trophique dans le golfe de Gabès dans les années 2000 (Hattab et al., 

2014). Les sorties des simulations ont été par la suite implémentées dans OSMOSE 

sous le format de cartes de présence/absence. Ces cartes de distribution sont figées 

et n’évoluent pas suivant la variation des paramètres abiotiques (e.g. température, 

salinité). 
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3. Développement du modèle end-to-end golfe de Gabès 

3.1. Paramétrisation du modèle OSMOSE pour le golfe de Gabès 

 

Figure 16 : Situation géographique du golfe de Gabès et grille du modèle 
OSMOSE-GoG (en bleu la zone d’étude). 

 

 La zone d’étude du modèle OSMOSE du golfe de Gabès, désigné OSMOSE-

GoG, s’étend du trait de côte jusqu’à l’isobathe 200 m et couvre tout le plateau 

continental du golfe de Gabès (Fig. 16). La grille du modèle se compose de 1040 

cellules avec une résolution latitude/longitude de 0,08° couvrant la zone géographique 

qui s’étend entre (33,1°N/35,3°N) et (9,9°E/13,3°E). 

 Onze espèces appartenant à 8 familles différentes ont été modélisés dans 

OSMOSE-GoG (Fig. 17) : sept poissons osseux (Trachurus trachurus, Sardina 

pilchardus, Sardinella aurita, Engraulis encrasicolus, Diplodus annularis, Merluccius 

merluccius, Pagellus erythrinus), un poisson cartilagineux (Mustelus mustelus), un 

céphalopode (Octopus vulgaris) et deux crustacés (Penaeus kerathurus, 

Metapenaeus monoceros). M. monoceros est une espèce non indigène introduite dans 
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valeurs maximales et minimales des ratios de taille prédateur/proie n’étant pas bien 

documentées, elles ont été estimées à partir des informations collectées sur les 

régimes alimentaires et les tailles moyennes des espèces modélisées. 

 

Tableau 4 : Les paramètres d'entrée d'OSMOSE-GoG pour chacune des 11 espèces 
modélisées. K, L∞ et t0 : les paramètres de croissance de von Bertalanffy; b : coefficient 
d’allométrie (exposant de la relation allométrique taille-poids); c : constante de 
proportionnalité de la relation allométrique taille-poids; smat : taille à la maturité;                
 : fécondité relative; amax : longévité; Ms : taux de mortalité due à la prédation des 
espèces non explicitement représentées dans le modèle; F: taux de mortalité par 
pêche annuel; srec : taille au recrutement. Voir Annexe F pour la liste des références et 
l’Annexe G pour les autres paramètres du modèle. 

Espèces 
Croissance  Reproduction  Mortalités  Prédation 

K 
(y-1) 

L∞ 

(cm) 
t0 
(y) 

b 
 

c 
(g.cm-3) 

 smat 

(cm) 
 

(egg.g-1) 
 amax 

(y) 
Ms 

(y-1) 
F 

(y-1) 
srec 

(cm) 
 Min 

ratio 
Max 
ratio 

Octopus 
vulgaris 1,24 159,01 -0,06 3,66 7,41E-05 

 
95,7 0,1 

 
1,1 2,46 0,25 90 

 
25 13 

Penaeus 
kerathurus 0,69 18,03 -0,30 3,14 3,90E-06 

 
12,7 7705 

 
3 0,44 0,35 8 

 
75 6 

Metapenaeus 
monoceros 1,36 19,33 0,02 3,23 0,0045 

 
12,2 9713 

 
2,2 2,23 0,45 8 

 
50 6 

Trachurus 
trachurus 0,20 42,30 -0,54 2,89 0,0114 

 
21,0 1655 

 
9 0,51 0,25 11 

 
70 8 

Sardina 
pilchardus 0,41 19,20 -0,94 3,06 0,0065 

 
12,5 360 

 
5 0,60 0,35 9 

 
300 8 

Sardinella 
aurita 0,24 26,48 -1,78 2,93 0,0061 

 
14,3 337 

 
7 0,50 0,25 11 

 
300 8 

Engraulis 
encrasicolus 0,36 17,19 -1,01 3,16 0,0042 

 
8,0 444,6 

 
4 0,80 0,01 9 

 
130 8 

Diplodus 
annularis 0,16 22,64 -2,00 3,09 0,0140 

 
10,6 400 

 
8 0,61 0,45 9 

 
25 6 

Mustelus 
mustelus 0,06 199,00 -3,82 3,04 0,0043 

 
117,2 0,01 

 
20 0,47 0,08 50 

 
14 7 

Merluccius 
merluccius 0,19 102,85 -0,79 3,12 0,0036 

 
25,4 202 

 
20 0,40 0,10 9 

 
18 7 

Pagellus 
erythrinus 0,14 35,79 -1,63 2,71 0,0301 

 
13,6 150 

 
9 0,15 0,35 11 

 
25 5 
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Le pas de temps d’OSMOSE-GoG a été fixé à 15 jours, au cours de cette période 

plusieurs processus sont réalisés : 

 La distribution spatiale 

Les bancs sont aléatoirement distribuées dans leurs aires de distribution 

obtenues à partir d’un modèle multi-échelles de la distribution des 

espèces (Hattab et al., 2014). Leur probabilité de mouvement est modélisée de 

telle sorte que chaque banc se déplace d’une façon aléatoire dans son habitat 

vers les cellules adjacentes suivant une marche aléatoire (random walk) 

(Travers-Trolet et al., 2014a). La probabilité de mouvement ne dépend pas de 

la taille et diffère d’une espèce à une autre suivant le paramètre « Range of the 

random walk » qui définit l’amplitude de la marche aléatoire. Ce paramètre est 

exprimé en nombre de cellules, par exemple, si la valeur du « Range of the 

random walk » est : 

o Egale à 0 : le banc demeure dans la même cellule. 

o Egale à 1 : le banc peut rester dans la même cellule ou se déplacer vers 

une des 8 cellules adjacentes les plus proches. 

o Egale à 2 : le banc peut rester dans la même cellule ou se déplacer vers 

une des 24 cellules adjacentes les plus proches (voir Annexe G). 

 Les mortalités 

Il existe plusieurs sources de mortalités qui sont explicitement représentées 

dans OSMOSE-GoG. 

o La mortalité par pêche est appliquée aux espèces exploitées dont la 

longueur totale est supérieure à la taille de recrutement dans la pêcherie. 

Ce paramètre est considéré uniforme dans l’espace. 

o La mortalité larvaire est densité-indépendante. Elle est appliquée aux 

œufs et aux premiers stades larvaires (individus âgés de 0 – 15 jours). 

Ce paramètre est inconnu pour les espèces modélisées dans OSMOSE-

GoG, de ce fait, il a été estimé durant la procédure de calibration. En 

termes concrets, la mortalité larvaire élimine un certain nombre 

d’individus du système avant qu’ils ne soient disponibles à la prédation. 

L’idée est de reproduire les importantes pertes d’œufs observées dans 

le milieu naturel et qui peuvent être dues à plusieurs facteurs (e.g. forte 
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mortalité naturelle des larves, non-fécondation, advection vers des 

habitats hostiles, etc.). 

o Le paramètre "autre mortalité naturelle" (ou « mortality diverse ») 

comprend toutes les sources de mortalités qui ne sont pas explicitement 

représentées dans le modèle (e.g. les maladies, la prédation par des 

espèces qui ne sont pas modélisées dans OSMOSE-GoG). Cette 

mortalité (noté Ms) a été estimée à partir d’études précédentes basées 

sur le modèle Ecopath with Ecosim (Hattab et al., 2013a). 

 La prédation  

Dans OSMOSE, la prédation est opportuniste et basée sur la co-occurrence 

spatio-temporelle et l’adéquation de taille entre prédateur et proie. Dans chaque 

cellule, un banc i consomme un taux maximum par pas de temps et unité de 

biomasse corporelle (ri). La biomasse totale de proies accessibles au banc i 

dépend de l’adéquation de taille (prédateur/proie) et du coefficient 

d’accessibilité d’une proie donnée j au prédateur i (ij). Elle peut être exprimée 

comme ሺ∑ ′ߜ . ′′ሻܤ  avec j’ l’index des bancs de proies ayant une taille 

adéquate pour le banc i (prédateur) et se trouvant dans la même cellule. Ainsi, 

la biomasse de j’ prédatée par le banc i durant le pas de temps Δt est la 

suivante :  
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Le taux de consommation appliqué sur chaque banc proie ayant une taille 

adéquate à la prédation est proportionnel à leurs biomasses locales relatives. 

 La croissance  

La croissance somatique des individus de chaque banc i dépend de l’efficience 

de la prédation (i,t) relative au seuil (crit,i) qui correspond à la quantité d’aliment 

nécessaire pour le maintien de l’entretien de l’organisme. L’efficience de la 

prédation varie au cours du temps suivant la quantité consommée par le 

prédateur i et elle est relative au ratio (ri) (Tableau5). Le seuil (crit,i) a été fixé à 

0.57 pour toutes les espèces, ce paramètre correspond au rapport entre la 

ration annuelle d’entretien et la ration annuelle moyenne (Laevastu et Larkins, 

1981). 
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o Quand l’efficience de la prédation est supérieure à la valeur seuil 

(i,t>crit,i), les individus vont croître suivant les paramètres de leur courbe 

de croissance de von Bertalanffy (Shin et Cury, 2004) (Tableau 5). 

o Par contre, quand l’efficience de la prédation est inférieure à la valeur 

seuil (i,t<crit,i), une mortalité causée par la famine s’applique 

(« Starvation mortality ») (Tableau 5). 

 La reproduction  

La reproduction a lieu à la fin de chaque pas de temps et s’applique aux bancs 

dont les individus ont une longueur totale supérieure à la longueur de la maturité 

sexuelle (smat). Ce processus permet l’introduction de nouveaux bancs dans le 

système d’âge 0. Le nombre d’œufs libérés par un banc dépend du sexe ratio, 

la fécondité relative , la période de reproduction et la biomasse des bancs qui 

ont atteint la maturité sexuelle (Travers-Trolet et al., 2014a). 

 

Tableau 5 : Equations décrivant les processus du modèle OSMOSE. 

Processus Equations 
Les détails des 

paramètres 

Mortalité 
larvaire ௦ܰ,,௧+∆௧ =  ௦ܰ,,௧ × ݁−∆௧.�0,ೞ 

Avec Ns,0,t le nombre d’œufs de 
l’espèce s libérés dans le 
système à temps t, 
M0,s le taux de mortalité larvaire 
estimé par espèce. 

Prédation 

Successivement pour chaque banc i, dans 
chaque cellule et pour chaque proie j’ dont la 
taille se trouve dans la gamme de prédation du 
banc i : 











 

'

','

,

','',,
.

.
,1min.

j

tjij

tii

tjijtji
B

Br
BPB   

Avec Bi,t la biomasse du banc i à 
temps t, 
j' l’index des proies locales dans 
une cellule dont les tailles se 
trouvent dans la gamme de 
prédation du banc i et 
appartenant à un organisme 
supérieur ou un groupe 
planctonique, 
PBi,j',t la biomasse du banc j' 
prédatée par le banc i pendant le 
pas de temps t, ij' le coefficient d’accessibilité de 
la proie j' au prédateur i, 
ri le taux de prédation maximum 
fixé à 3,5g de proie par gramme 
de biomasse corporelle par an.  

Efficience de 
la prédation 

 
tii

j

tji

i
Br

PB

,

'

,',

.

   

Avec Bi,t la biomasse du banc i à 
temps t, 
j' l’index des proies locales dans 
une cellule dont les tailles se 
trouvent dans la gamme de 
prédation du banc i et 
appartement à un organisme 
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Processus Equations 
Les détails des 

paramètres 
supérieur ou un groupe 
planctonique, 
PBi,j',t la biomasse du banc j' 
prédatée par le banc i, ri le taux 
de prédation maximum de 
l’espèce i. 

Toutes les 
mortalités 

ܰ,௧+∆௧ =  ܰ,௧݁−∆௧ሺ�ೞሺ௧ሻ+�ೞሺ௧ሻ+�,�ሺ௧ሻ+��ሺ௧ሻሻ 

Avec Ni,t l’abondance du banc i à 
temps t, 
Fs le taux de mortalité par pêche 
de l’espèce s, 
Ms les autres mortalités 
naturelles (mortality diverse) 
comprend toutes les sources de 
mortalités qui ne sont pas 
explicitement représentées dans 
le modèle, 
M,i la mortalité par famine du 
banc i, 
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ΔLs,a le taux de croissance 
moyen calculé à partir du modèle 
de von Bertalanffy à l’âge a pour 
l’espèce s, 
ΔLi,t le taux actuel de croissance 
des individus du banc i à temps t. 
La valeur de l’efficience de la 
prédation définie pour toutes les 
espèces (crit = 0,57). 
 

௦,ܮ∆ = ௦ሺͳ∞ܮ − ݁−�ೞሻ × ݁−�ೞሺ−௧0ೞሻ 
Le taux moyen annuel de la 
croissance en longueur de 
l’espèce s à l’âge a est calculé à 
partir du modèle von Bertalanffy 
avec Ls la longueur théorique 
asymptotique de l’espèce s, 
Ks le coefficient de croissance de 
l’espèce s, 
t0s l’âge théorique à L = 0 de 
l’espèce s. 
 

sb

tisti LcW ,,   

Wi,t le poids de chaque individu 
du banc i à temps t est calculé à 
partir de la relation allométrique, 
bs et cs sont les paramètres de la 
relation allométrique de l’espèce 
à laquelle appartient le banc i. 

Reproduction  
sma taa

tast BN

,

,1,0
2

1
.  

N0 le nombre d’œufs libérés dans 
le système, 
Фs la fécondité relative, 
amat,s l’âge à maturité de l’espèce 
s, 
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Processus Equations 
Les détails des 

paramètres 
Ba,t la biomasse des individus 
d’âge a à temps t. 
Le sexe ratio est supposé égal à 
1:1. 

 

3.2. Calibration du modèle end-to-end golfe de Gabès 

3.2.1. Une approche séquentielle de calibration : l’algorithme évolutionnaire 

 Pour calibrer OSMOSE-GoG, une méthode d’optimisation a été appliquée. Elle 

consiste en un algorithme évolutionnaire basé sur une approche de vraisemblance et 

développé spécifiquement pour le modèle OSMOSE. les packages R osmose2R 

(http://www.osmose-model.org) et calibrar (Oliveros-Ramos, 2016; Oliveros-Ramos et 

al., 2015; Oliveros-Ramos et Shin, 2016) disponibles à partir du site web CRAN 

(https://cran.r-project.org/web/packages/calibrar/index.html) ont été utilisés. Une 

calibration stationnaire a été effectuée en utilisant les sorties de l’année 2001, la 

première année du jeu de données du modèle biogéochimique Eco3M-MED lors de 

l’exécution du modèle OSMOSE-GoG (calibration climatologique). Les valeurs 

minimales et maximales des biomasses des petits pélagiques pour la période 1998-

2008 (données disponibles) ainsi que les captures commerciales de toutes les 

espèces en 2001 ont été utilisées lors de la calibration comme données cibles. Le 

choix d’une calibration stationnaire est justifié par le manque et la non-disponibilité de 

séries temporelles suffisantes d’évaluation des stocks dans le golfe de Gabès. 

 Le modèle OSMOSE-GoG a été calibré de sorte que les captures simulées et 

les biomasses des hauts niveaux trophiques se trouvent dans des intervalles 

correspondant aux valeurs minimales et maximales des captures et des biomasses 

durant la période 1998-2008. Lors de la construction de la fonction objectif nous avons 

assigné plus de poids aux données de captures (inversement proportionnelle à 

l'incertitude dans les données). La procédure de calibration a permis l’estimation d’un 

ensemble de paramètres inconnus pour chaque espèce représentée dans le modèle : 

i/ les coefficients d’accessibilité du plancton, ii/ les mortalités larvaires et iii/ les 

mortalités par pêche (correspondant à 28 paramètres). Etant donné la stochasticité 

d’OSMOSE, la présence de relations non-linaires et le grand nombre de paramètres à 

estimer, la méthode de calibration basée sur l’algorithme évolutionnaire est très 



Chapitre 3 : DĠveloppeŵeŶt d’uŶ ŵodğle eŶd-to-eŶd et aŶalyse de la rĠpoŶse de l’Ġcosystème du 

Golfe de Gabès à la pression de pêche 

61 

 

approprié pour cette étude. En effet, cette méthode de calibration automatique permet 

d’explorer plusieurs jeux de paramètres possibles afin de trouver la solution optimale 

qui permet d’avoir des captures et des biomasses dans l’intervalle de validité. 

 Dans l’algorithme évolutionnaire, plusieurs combinaisons de paramètres sont 

testées afin de sélectionner un « parent optimal » représentant la meilleure solution et 

résultant de la recombinaison d’un ensemble de paramètres inconnus appelés 

« génotypes ». A chaque génération, 10 génotypes sont testés, ceux qui ont les 

meilleurs résultats (c'est-à-dire les biomasses et les captures simulées les plus 

proches des données cibles) sont recombinés pour générer un « parent optimal » 

(Hattab et al., 2013a; Oliveros-Ramos, 2016; Oliveros-Ramos et al., 2015). Afin de 

tester la performance des génotypes, l’algorithme évolutionnaire se base sur des 

fonctions objectifs de vraisemblance et le Critère d'Information d'Akaike (AIC) pour 

choisir le jeu de donnée qui produit le meilleur ajustement. Le parent optimal est 

sélectionné pour produire les nouvelles combinaisons de paramètres qui forment les 

générations suivantes. Le processus itératif d’optimisation s’exécute jusqu’à la 

convergence de la fonction objectif mais il peut être arrêté lorsque le nombre maximum 

de générations est atteint (voir (Oliveros-Ramos et al., 2015) pour plus de détails). 

Durant la calibration, le modèle OSMOSE-GoG s’exécute sur 100 ans de simulation 

pour chaque jeu de paramètres, mais seulement les 50 dernières années sont 

récupérées pour l’analyse des résultats afin de s’assurer que le modèle a atteint un 

état d’équilibre. 

 Une calibration séquentielle multi-phases (3 phases) a été appliquée avec 

l’algorithme évolutionnaire pour améliorer l’estimation des paramètres du modèle. 

Dans la première phase (nombre maximum de générations = 500), l’algorithme 

évolutionnaire a estimé l’accessibilité au plancton. Dans la seconde phase (nombre 

maximum de générations = 500) l’algorithme évolutionnaire a inclus l’estimation du 

taux de la mortalité larvaire. Dans la troisième et dernière phase de calibration (nombre 

maximum de générations = 1000), l’algorithme évolutionnaire a estimé tous les 

paramètres y compris le taux de mortalité par pêche. La figure 18 montre l’évolution 

du critère AIC par phase et en fonction du nombre de génération montrant la 

convergence de la fonction objectif. 
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Figure 18 : Convergence de l'algorithme de calibration pendant les 3 phases de 
calibration en fonction du nombre de générations. 

 

 En raison de la stochasticité du modèle, 10 simulations ont été moyennées pour 

analyser les 50 dernières années de chaque simulation. Etant donné le grand nombre 

de simulations à exécuter pour estimer les paramètres inconnus, la procédure de 

calibration exige une grande puissance de calcul. La calibration a été donc réalisée 

sur le calculateur "Caparmor", un cluster de 294 nœuds de calcul composé de 2352 

cœurs de calcul pour une puissance théorique de 27 Tera Flops et disposant d’une 

mémoire globale de 7 To. Pour la calibration d’OSMOSE-GoG 64 cœurs ont été 

sollicités pour exécuter plusieurs simulations en parallèle. Avec cette configuration, 

l’exploration de plusieurs combinaisons de paramètres (quelques centaines de 

génotypes) correspond environ à 5 jours de calcul. 

 

3.2.2. Résultats de la calibration 

 Pour la plupart des espèces, les captures en sorties du modèle sont en accord 

avec les statistiques officielles de débarquements de la « Direction Générale de la 

Pêche et de l’Aquaculture » (DGPA) (Fig. 19). Toutefois, il semble que le modèle a 
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sous-estimé les captures de Sardinella aurita. En effet, les poissons forages comme 

Sardinella aurita et Sardina pilchardus sont essentiellement ciblés par la pêcherie 

pélagique (pêche à la petite seine, pêche au feu). Mais il n’est pas rare que les 

opérations de pêche se font en dehors du golfe de Gabès alors que les débarquements 

sont réalisés dans les ports du golfe. Ceci, pourrait expliquer en partie les différences 

observées entre les sorties du modèle et les données de débarquement. Concernant 

le degré d’incertitude des statistiques de pêche, il est important de noter que la DGPA 

applique des facteurs de correction sur les données de débarquements pour prendre 

en compte la pêche illégale, non-reportée, non-régulée. Le recours à ces facteurs de 

corrections a permis de réduire les biais dans les statistiques officielles (Halouani et 

al., 2015). 

 Après la calibration, les biomasses simulées de toutes les espèces modélisées 

sont désormais dans l’intervalle de référence. Les résultats montrent que la variation 

observée entre les réplicas diffère suivant les groupes d’espèces (Fig. 19). Pour les 

petits pélagiques (i.e. Sardina pilchardus, Sardinella aurita et Engraulis encrasicolus), 

la stochasticité du modèle est beaucoup plus marquée que pour les espèces 

démersales (sauf pour Octopus vulgaris). Ceci pourrait être expliqué par le fait que les 

petits pélagiques sont présents dans toute la zone d’étude, le mouvement aléatoire de 

leurs bancs provoque plus de stochasticité dans leur patron d’alimentation. En outre, 

ces espèces sont caractérisées par une forte variabilité intrinsèque dans la dynamique 

de leurs populations due à un taux de renouvellement de biomasse élevé et une assez 

faible durée de vie pour réduire l’effet de la variabilité environnementale. 
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Figure 19 : Evolution moyenne des captures et des biomasses simulées des 11 
espèces du modèle durant 50 années de simulation (lignes bleues), les barres d’erreur 
représentent l’intervalle de confiance obtenu à partir de 10 simulations. Les bandes 
colorées indiquent l’intervalle de référence (le maximum et le minimum des biomasses 
et des captures dans le golfe de Gabès sur la période 1998-2008) 
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3.3. Validation du modèle end-to-end golfe de Gabès 

 La validation d’un modèle consiste à tester l’adéquation entre les prédictions et 

la réalité afin de s’assurer qu’il représente effectivement la structure et le 

fonctionnement de l’écosystème. Cette étape permet d’évaluer la crédibilité du modèle 

et garantir sa fiabilité avant de mettre en place des scénarios de simulation. 

Pour valider le modèle OSMOSE-GoG, l’approche POM (Pattern-Oriented Modelling) 

proposée par (Grimm et al., 2005) a été employée. Cette approche exige la validation 

du modèle avec des patterns observés à différents niveaux hiérarchiques à savoir : 

l’échelle de l’individu (i.e. régime alimentaire), l’échelle de la population (i.e. longueur 

totale moyenne) et l’échelle de la communauté (i.e. niveau trophique moyen). Un jeu 

de données indépendant a été utilisé pour tester la validité du modèle. Les données 

d’observation qui ont été confrontées aux sorties d’OSMOSE-GoG n’ont pas servi à la 

calibration ou la construction du modèle pour ne pas forcer la validation et assurer la 

pertinence des résultats.  

 

3.3.1. Validation basée sur les régimes alimentaires : échelle individuelle 

 La validation d’OSMOSE-GoG à l’échelle de l’individu s’est basée sur les 

régimes alimentaires des 11 espèces représentées dans le modèle au stade adulte. 

Les sorties de simulation étaient exprimées en pourcentage de biomasse de proie 

dans les régimes alimentaires de leurs prédateurs (Fig. 20). Les régimes alimentaires 

d’OSMOSE-GoG ont été comparés à ceux dérivés du modèle d’équilibre de masse 

Ecopath with Ecosim développé dans la même zone d’étude et appelé « Ecopath-

GoG ». La matrice des régimes alimentaires incorporée dans le modèle Ecopath-GoG 

construit par (Hattab et al., 2013a) a été compilée à partir de la littérature scientifique 

et a été légèrement modifiée pour équilibrer le modèle. 

 Les résultats ont montré une similitude satisfaisante entre la matrice des 

régimes alimentaires simulée par OSMOSE-GoG et celle d’Ecopath-GoG et ce bien 

que certains groupes de proies n’étaient pas représentés dans OSMOSE-GoG (i.e. 

“Other preys” dans Fig. 20). Le coefficient du test de Mantel calculé entre les matrices 

des régimes des deux modèles était égal à est de 0,91 (p-value = 0,01). Concernant 

les petits pélagiques (i.e. Trachurus trachurus, Sardina pilchardus, Engraulis 

encrasicolus et Sardinella aurita), ils avaient des régimes alimentaires similaires 
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3.3.3. Validation basée sur les niveaux trophiques : échelle de la communauté 

 Le niveau trophique est un indicateur qui synthétise les informations relatives 

aux interactions trophiques entre les espèces au sein de l’écosystème. En raison de 

son caractère intégrateur, le niveau trophique moyen de chaque espèce a été utilisé 

pour tester la validité du modèle à l’échelle de la communauté. Les niveaux trophiques 

moyens prédits par OSMOSE-GoG ont été comparés à ceux du modèle Ecopath-GoG 

(Hattab et al., 2013a) (Fig. 22). Le jeu de données d’Ecopath-GoG est totalement 

indépendant et les niveaux trophiques provenant de ce modèle sont calculés à partir 

de données issues de la littérature scientifique.  

Les résultats ont montré que les niveaux trophiques moyens estimés par 

OSMOSE-GoG sont en accord avec ceux d’Ecopath-GoG pour la majorité des 

espèces (e.g. Diplodus annularis, Engraulis encrasicolus, Sardina pilchardus, 

Sardinella aurita et Octopus vulgaris). Le coefficient de corrélation de Spearman entre 

les niveaux trophiques prédits par OSMOSE-GoG et ceux calculés par Ecopath-GoG 

était de 0,64 (p-value = 0.04). Cependant, les résultats des deux modèles étaient moins 

cohérents pour les espèces suivantes : Metapenaeus monoceros, Merluccius 

merluccius et Pagellus erythrinus. Concernant le top prédateur Mustelus mustelus, ce 

requin occupe le plus haut niveau trophique dans les deux modèles (4,35 dans 

Ecopath-GoG et 4,16 dans OSMOSE-GoG). 
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Figure 22 : Comparaison des niveaux trophiques moyens par espèce entre OSMOSE-
GoG et Ecopath-GoG (Hattab et al., 2013). Les barres verticales correspondent à 
l’écart type entre les simulations réplicas. 

 

3.4. Représentation du réseau trophique d’OSMOSE-Eco3M-Med  

 La façon la plus synthétique pour décrire un écosystème est de le représenter 

en réseau trophique. D’après (Pimm, 2002) un réseau trophique est un schéma 

représentant les espèces interagissant au sein d'une communauté. Dans un 

écosystème donné, cette représentation permet d’illustrer les liens trophiques entre 

proies et prédateurs, la densité de ses liens et leurs intensités. Schématiser un réseau 

trophique aide donc à mieux comprendre sa structure et son fonctionnement. D’après 

Travers (2009), il existe plusieurs modes de représentation des réseaux trophique en 

fonction de : 

 La signification écologique des liens trophiques  

Dans un réseau, les liens trophiques peuvent être représentés par : 

o Le régime alimentaire exprimé en pourcentage d’occurrence, de masse, 

de volume ou par l’indice d’importance relative (IRI)  
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o La pression de prédation définie comme la quantité de proies mangées 

par tous les individus d’une espèce prédatrice. 

 La nature des compartiments 

Les nœuds d’un réseau trophique peuvent être discrédités : 

o Taxonomiquement par espèce et/ou groupe fonctionnel 

o « Espèce trophique » (ou « tropho-species » en anglais) c'est-à-dire par 

un groupe d’individus ayant les mêmes prédateurs et proies (Cohen et 

Briand, 1984; Link et al., 2005). 

 L’angle du vue du réseau trophique 

o Vision « top-down » qui consiste à déterminer l’ensemble des proies d’un 

prédateur (c’est la représentation traditionnelle qui découle des matrices 

des régimes alimentaires) 

o Vision « bottom-up » qui consiste à déterminer l’ensemble des 

prédateurs d’une proie et qui est plus adaptée pour identifier les chemins 

préférentiels des flux de biomasse. 

 L’agencement du graphique 

o Représentation verticale simple du réseau trophique permettant une 

bonne visualisation de la plupart des liens trophiques 

o Représentation verticale du réseau trophique en disposant les 

compartiments (les nœuds) sur une échelle de niveau trophique 

o Représentation du réseau trophique en arc de cercle en disposant les 

compartiments en fonction de leurs niveaux trophiques. 

 Dans le modèle OSMOSE-GoG, les informations relatives aux biomasses, 

régimes alimentaires, pression de prédation et niveaux trophiques moyens sont 

disponibles par espèce, par classe d’âge/taille et pour chaque pas de temps de 

simulation. Ces sorties de modèle ont été synthétisées en un réseau trophique 

représentant les liens trophiques entre les espèces modélisées. Etant donné que le 

régime alimentaire d’une espèce varie en fonction de son développement 

ontogénique, les données relatives aux larves et aux juvéniles n’ont pas été prises en 

compte afin de réduire les biais dus à l’agrégation des larves, juvéniles et adultes en 

un seul compartiment. Par ailleurs, une vision « bottom-up » du réseau trophique (des 

proies vers les prédateurs) a été choisie pour mettre l’accent sur les chemins 
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proportionnelle à la biomasse de chaque groupe (incompatibilité d'échelle). Les flèches 
représentent les liens trophiques entre les proies et leurs prédateurs. L’épaisseur des 
flèches correspond à la proportion des proies dans le régime alimentaire des 
prédateurs. Les boucles indiquent une relation de cannibalisme. Les liens trophiques 
entre le phytoplancton et les différents groupes de zooplancton ne sont pas 
représentés. 

 

4. Analyse de scénarios spatialisés de gestion de la pêche 

 Parmi les objectifs de la gestion des pêches figure la régulation de l’effort 

déployé dans le temps et dans l’espace de manière à assurer une exploitation durable 

des ressources marines. La mise en place de politiques des pêches est nécessaire 

pour concilier les objectifs d’exploitation et ceux de conservation. Il est donc 

indispensable d’avoir les outils adaptés pour évaluer quantitativement les stratégies 

des pêches actuelles et futures. Grâce à l’adoption de l’approche écosystémique des 

pêches et le développement de la modélisation dynamique des pêcheries, il est 

désormais possible d’évaluer a priori des plans de gestion alternatives (Pelletier et 

Mahévas, 2005). L’intégration explicite de la dynamique spatiale dans les interactions 

trophiques, fait que le modèle OSMOSE est un outil pertinent pour répondre à ce type 

de problématique. En effet, l’importance de la dimension spatiale est de plus en plus 

reconnue dans le cadre d’une gestion écosystémique des pêches étant donné la 

nécessité de la prise en compte des patrons de distribution des espèces et leurs 

mobilité au sein de l’écosystème (Kempf et al., 2013). 

 Dans ce contexte, la mise en place d’Aires Marines Protégées est une des 

mesures qui pourrait être appliquée pour réaliser les objectifs de l’approche 

écosystémique des pêches en réduisant l’effort d’exploitation dans des zones bien 

définies (Gaines et al., 2010; Pauly et al., 2002; Roberts et al., 2001). Toutefois, des 

objectifs tels que la reconstruction des ressources exploitées, la restauration de 

l’écosystème ou encore le développement de la pêche par un éventuel export de 

biomasse en dehors de l’AMP (Colléter et al., 2014) ne sont pas forcément atteints par 

l’établissement d’une AMP. D’après Fulton et al., (2015), la réalisation de ces objectifs 

dépend essentiellement de la nature de la réserve et des espèces à protéger. Par 

exemple, il est peu probable qu’une réserve statique puisse protéger des poissons 
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migrateurs. De même, l’efficacité d’une AMP pourrait être réduite lorsque le climat est 

le principal facteur structurant de l’écosystème. 

 Etant donné que les bénéfices escomptés de l’établissement des AMPs sont 

tributaires d’une multitude de paramètres (e.g. taille, position géographique, durée de 

la mise en place de l'AMP, structure et fonctionnement de l’écosystème), il est 

intéressant d’évaluer a priori les effets de ces AMPs à travers l’application de modèles 

écosystémiques spatialisés (Abdou et al., 2016; Yemane et al., 2009). Cette évaluation 

permet notamment de révéler des processus ou des effets non escomptés comme des 

changements de régimes (« regime shifts ») ou des cascades trophiques qui ne sont 

pas intuitives à cause de la complexité des interactions (Fulton et al., 2015). Plusieurs 

scénarios de mise en place d’AMP dans le golfe de Gabès ont donc été simulés en 

utilisant le modèle OSMOSE-GoG. Le but de ces simulations est de comprendre la 

réponse de l’écosystème à travers un ensemble d’indicateurs (i.e. biomasse, niveau 

trophique, taille moyenne et captures totales) calculés pour chaque espèce, avant, 

pendant et après la mise en réserve. La capacité du modèle OSMOSE-GoG à apporter 

des éléments de réponse pour aider les gestionnaires dans la prise de décision et la 

gestion spatiale des ressources halieutiques a également été discutée. 

 

4.1. Choix des Aires Marines Protégées 

 Plusieurs scénarios de mise en place d’AMPs dans le golfe de Gabès ont été 

simulés en utilisant le modèle OSMOSE-GoG. Les propositions d’AMPs ont été 

choisies après la consultation de gestionnaires à la Direction Générale de la Pêche et 

de l’Aquaculture (DGPA) en Tunisie. Le choix de ces zones par la DGPA s’est fait sur 

la base d’études scientifiques, d’enquêtes auprès des pêcheurs et d’investigations sur 

le terrain. Ces études ont été menées suite à un besoin exprimé par les gestionnaires 

d’appliquer des mesures de gestion spatialisées pour la protection des habitats et la 

restauration des ressources.  

 Dans le cadre des orientations stratégiques de la DGPA, l’option prise pour la 

réduction de la pêche illicite et la protection des habitats sensibles est l’aménagement 

de récifs artificiels. Les premières immersions de récifs artificiels dans le golfe de 

Gabès remontent à 1992. Sur la période 2006 – 2010, plus de 5000 récifs artificiels 

ont été immergés couvrant une superficie de 505,5 km2 (DGPA comm. pers). Le suivi 
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de ces immersions a révélé la reconstitution de plusieurs communautés benthiques 

(DGPA comm. pers).  

 Dans cette étude, nous avons fait l’hypothèse que les Zones d’Immersions de 

Récifs Artificiels (ZIRAs) pourrait être candidates pour devenir des Aires Marines 

Protégées. Cinq scénarios de mise en réserve, correspondant à une interdiction totale 

de la pêche dans les ZIRAs proposées ont été simulés en utilisant OSMOSE-GoG 

(Fig. 24): 

 Scénario 1 : il correspond à une fermeture totale du golfe de Gabès. L’objectif 

de ce scénario extrême est d’éliminer la stochasticité due au déplacement des 

individus pour que toutes les espèces passent la totalité de leur cycle de vie à 

l’intérieur de l’AMP (comme si elles étaient inféodées à leurs habitats). La mise 

en réserve de tout le golfe permet également de détecter des tendances dans 

la réponse des indicateurs qui ne sont pas forcément visibles à l’échelle d’AMPs 

de petites tailles. 

 Scénario 2 : il correspond aux zones les plus favorables au déploiement des 

récifs artificiels anti-chaluts dans le golfe de Gabès. Ces zones ont été 

identifiées en développant une méthodologie qui combine des modèles 

d’habitat et une approche de logique floue (pour plus de détails voir (Hattab et 

al., 2013b)). 

 Scénario 3 : il correspond aux ZIRAs proposées par les pêcheurs. Ces zones 

ont été identifiées sur la base d’une enquête auprès des pêcheurs dans le cadre 

du « Projet de protection du golfe de Gabès par l’aménagement en récifs 

artificiels » de la DGPA, réalisée dans les principaux ports de la région. 

 Scénario 4 : il correspond aux ZIRAs proposées par les gestionnaires dans le 

cadre du « Projet de protection du golfe de Gabès par l’aménagement en récifs 

artificiels » de la DGPA. Ces zones ont été identifiées suite à la superposition 

de plusieurs couches d’informations géographiques issues d’une étude 

pluridisciplinaire (e.g. des ateliers de concertation, des prospections de terrain, 

des mesures de biodiversité, des prélèvements de benthos, des 

caractérisations sédimentologiques de sites témoins, des mesures in situ de 

paramètres physico-chimiques etc.) 

 Scénario 5 : il correspond à une proposition d’AMPs formulée par des experts 

dans le cadre d’un projet de consultation sur les AMPs et la gestion des 
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pêcheries. Les zones proposées ont été identifiées sur des critères de 

biodiversité afin de protéger les écosystèmes remarquables à l’exemple des 

herbiers de Posidonia oceanica et leurs peuplements benthiques associés (Ben 

Mustapha et Afli, 2007). Plusieurs modules de récifs anti-chalutages ont été 

immergés dans ces zones pour réduire la mortalité par pêche et protéger les 

juvéniles des espèces commerciales (Ben Mustapha et Afli, 2007). 

 Scénario de référence : ce scénario a été simulé pour évaluer l’apport de 

chaque scénario pendant et après la mise en place de l’AMP. 

 

Figure 24 : Etendue géographique de quatre scénarios de mise en réserve (le 1er 
scénario, non représenté pour des raisons de lisibilité de la carte, est relatif à une 
fermeture totale du golfe de Gabès). 

 

4.2. Simulation des AMPs dans OSMOSE 

La modélisation d’une AMP dans OSMOSE consiste à définir une ou plusieurs zones 

de mise en réserve ayant une mortalité par pêche égale à zéro. Lorsqu'une AMP est 

définie dans le modèle, la mortalité par pêche instantanée ܨௌ est redistribuée à 
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l’extérieur de la zone de mise en réserve puisque l’effort de pêche s’est déplacé en 

dehors de l’AMP. La nouvelle valeur de la mortalité par pêche est mise à jour par un 

facteur de correction de telle sorte qu’elle soit proportionnelle au ratio entre la surface 

de l’AMP et la surface totale de la zone d’étude : 

′௦ܨ = ௌܨ  × (ͳ − )−ଵ݈ܽݐܶܣܲܯ
 

Avec ܨ௦′ la nouvelle valeur de la mortalité par pêche corrigée de l’espèce s, ܨௌ la 

mortalité par pêche instantanée de l’espèce s, ܣܲܯla superficie de l’AMP et ݈ܶܽݐ la superficie totale de la zone modélisée. Une fois une AMP implémentée 

dans le modèle, la nouvelle mortalité par pêche ܨ௦′ est appliquée uniformément dans 

les aires de distribution de chaque espèce.  

 Afin d’évaluer les effets de la mise en place des AMPs sur l’écosystème, le 

même protocole de simulation a été appliqué à toutes les propositions d’AMPs. Ainsi, 

chaque scénario représente 110 ans de simulation avec un pas de temps de 15 jours. 

Les 50 premières années n’ont pas été prises en considération dans les analyses 

(« spin up time » pour assurer que les biomasses et les captures ont atteint un 

équilibre). Pour analyser la performance de chaque scénario, les 60 dernières années 

ont été divisées en 3 parties égales : avant , pendant et après la mise en place de 

l’AMP. Afin de réduire la stochasticité du modèle, tous les résultats à l’échelle du golfe 

de Gabès ont été estimés en moyennant les sorties de 10 simulations. Trois 

indicateurs écologiques (biomasse, niveau trophique, taille moyenne) et un indicateur 

d’exploitation (captures totales) ont été calculés par espèce, pour chaque pas de 

temps et dans l’espace afin de comparer tous les scénarios. Enfin, concernant les 

résultats des cinq scénarios comparés au scénario de référence, les indicateurs ont 

été calculés à l’intérieur des AMPs et non pas sur toute l’étendue de la zone d’étude. 

 

4.3. Résultats et discussion des simulations 

 Les résultats des simulations ont montré que seule une fermeture totale du golfe 

de Gabès (Sc1) permet de constater clairement les effets de la mise en place d’une 

AMP (Fig.25). Pour les autres scénarios, les résultats les plus significatifs sont relevés 

dans le Sc2 relatif aux ZIRAs prédites par un modèle d’habitat mais elles se limitent à 
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quelques espèces à l’exemple de Mustelus mustelus, Pagellus erythrinus, Merluccius 

merluccius, Metapenaeus monoceros et Sardinella aurita (voir les graphiques des 

captures et des biomasses (Fig. 25 A)). La comparaison des résultats par indicateur 

montre que les biomasses et les captures par espèce sont les deux indicateurs ayant 

la plus grande amplitude de variation (couleurs plus vives sur les graphiques). Cette 

amplitude est moins importante au niveau des résultats de l’indicateur taille moyenne 

et elle est très faible quand il s’agit de l’indicateur niveau trophique. 

 Concernant les tendances observées dans la réponse de l’écosystème, ils 

dépendent essentiellement du type de scénario et ils se réitèrent à travers les 

indicateurs. En effet, pour les quatre indicateurs (biomasse, niveau trophique, taille 

moyenne et captures totales) les scénarios 1 et 2 ont toujours des signatures propres 

alors que les scénarios 3, 4 et 5 ont des réponses assez proches. Ce constat est 

expliqué par le fort chevauchement spatial entre leurs AMPs respectives à la différence 

du Sc2 où l’AMP se situe plus au large du golfe. Cette réponse dépend également de 

la taille des AMPs: plus la taille de la réserve est grande plus il est possible de déceler 

des tendances (des bandes plus larges sur les graphiques). Dans le cas d’une 

fermeture totale à la pêche, il est facile de distinguer les tendances pendant et après 

la mise en place des AMPs. Ces tendances sont parfois visibles dans le scénario Sc2 

(ZIRAs prédites par le modèle d’habitat) et plus particulièrement dans les graphiques 

des captures et de biomasses de Pagellus erythrinus ou de Mustelus mustelus. Dans 

les scénarios Sc3, Sc4 et Sc5 ces tendances sont beaucoup moins visibles surtout 

pour le Sc5 (AMPs proposées par des experts). Le scénario Sc5 ayant la plus petite 

AMP affiche une stochasticité très marquée en comparison aux autres scénarios à 

cause du déplacement des espèces. Ceci est d’autant plus visible dans le graphique 

des captures totales des deux espèces de crevettes Metapenaeus monoceros et 

Penaeus kerathurus. Les vides observés dans le graphique des captures du Sc5 (Fig. 

25 B) sont dus au fait que les crevettes qui ont atteint la taille de recrutement ne sont 

pas toujours présentes dans les AMPs proposées par les experts. Ces vides sont le 

plus souvent absents dans les résultats des autres indicateurs puisque les juvéniles 

sont pris en compte dans les calculs.  

Par ailleurs, l’emplacement géographique des AMPs est aussi primordial: un 

faible chevauchement entre la zone de réserve et l’aire de distribution augmente la 

variabilité des résultats. Ce chevauchement est totalement absent pour le 
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céphalopode Octopus vulgaris qui ne figure que dans les résultats du Sc1 (fermeture 

totale du golfe) et le Sc2 (ZIRAs prédites par un modèle d’habitat). 

 Les simulations des différentes AMPs ont montré que les espèces de poissons 

ayant les biomasses les moins importantes dans l’écosystème sont celles qui 

réagissent le plus à l’implémentation d’AMPs à l’exemple de Pagellus erythrinus, 

Merluccius merluccius et Mustelus mustelus (Fig. 25 A). Cette observation pourrait 

s’expliquer par le fait que ces poissons sont très connectés aux autres compartiments 

de l’écosystème dans le modèle OSMOSE-GoG. En effet, ces espèces ont un régime 

alimentaire assez équilibré à la différence des petits pélagiques qui s’alimentent 

essentiellement de zooplancton ou les crevettes et le céphalopode qui s’alimentent 

préférentiellement sur le benthos. Toutefois, les résultats des simulations ne sont pas 

tous intuitifs à cause de la complexité des interactions suite à l’occurrence de cascades 

trophiques. 

L’analyse des sorties du scénario Sc1 a révélé par exemple qu’une fermeture 

totale du golfe de Gabès pourrait provoquer une baisse substantielle de la biomasse 

et des captures de Merluccius merluccius mais une augmentation de la taille moyenne 

des individus (Fig. 25 A et C). Ce résultat contraste avec les observations faites au 

niveau des autres espèces qui ont tendance à enregistrer une baisse dans la taille 

moyenne de leurs individus à l’exemple de Pagellus erythrinus, Diplodus annularis, 

Sardinella aurita, Sardina pilchardus (Fig. 25 C). Cette baisse pourrait être expliquée 

par le fait que la mise en place d’une AMP permet à un plus grand nombre d’individus 

d’atteindre l’âge de la maturité sexuelle et de se reproduire. Par conséquent 

l’augmentation du nombre de juvéniles fait baisser la taille moyenne. Cette hypothèse 

se confirme par le fait que ce sont les mêmes espèces qui affichent les augmentations 

de biomasse les plus marquées dans le scénario Sc1. Un autre résultat non intuitif de 

l’arrêt de la pêche est la baisse du niveau trophique de la plupart des espèces, 

particulièrement pour Pagellus erythrinus (Fig. 25 D), ce résultat peut être expliqué par 

l’augmentation de la proportion des juvéniles dans les différentes populations. 

 Par ailleurs, la mise en place des AMPs engendre plusieurs changements de 

régime. Des changements abrupts et persistants ont été enregistrés au niveau de 

l’abondance et des tailles de la plupart des espèces en cas d’une fermeture totale du 

golfe (Fig. 25 A et C). Ces changements se sont opérés assez rapidement (dans les  

4 – 5  années qui ont suivi la mise en place des AMPs) pour la plupart des espèces 
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(Pagellus erythrinus, Mustelus mustelus, Sardinella aurita, Sardina pilchardus). Il 

existe néanmoins une exception, Diplodus annularis dont le changement de régime 

est instantané. 

Toujours dans le Sc1, un autre résultat important concerne la réponse de 

l’écosystème après la réouverture de la pêche. Pour la plupart des espèces « l’effet 

AMP » se poursuit quelques années jusqu’à ce que l’écosystème retrouve un nouvel 

équilibre. Cependant, la durée de cet effet varie d’un organisme à un autre et ce en 

fonction de la durée de vie de l’espèce considérée. Ainsi, « l’effet AMP » sera 

perceptible plus longtemps sur les espèces qui ont une longévité importante (20 ans) 

comme Mustelus mustelus et Merluccius merluccius (voir les graphiques de biomasse 

(Fig. 25 A)). D’un autre côté, les petits pélagiques qui ont un fort turn-over retrouveront 

l’ancien équilibre dans les premières années qui suivent l’arrêt de la mise en réserve. 

Ainsi, bien que les simulations du modèle affichent une augmentation des captures à 

la reprise de la pêche, ce gain ne durera pas indéfiniment et dépendra de l’espèce 

exploitée (graphiques des captures (Fig. 25 C)). 

 La comparaison des résultats de simulation des indicateurs de biomasse, de 

capture et de taille moyenne relatifs au scénario concernant la fermeture totale du golfe 

a montré que plusieurs couples d’espèces affichent les mêmes patrons. Après la mise 

en place d’AMPs, des réponses similaires ont été relevées pour les couples suivants : 

Pagellus erythrinus-Diplodus annularis, Sardina aurita-Sardina pilchardus et 

Metapenaeus monoceros-Penaeus kerathurus. Dans le modèle OSMOSE-GoG, ces 

couples d’espèces peuvent être considérés comme des « tropho-species » c'est-à-dire 

des espèces partageant les mêmes prédateurs et proies et occupant des positions 

similaires dans le réseau trophique. Cette similarité n’était pas visible avant la mise en 

place d’AMP étant donné que les couples d’espèces considérés ne subissent pas 

forcément le même taux de mortalité par pêche, ce qui influe sur leurs dynamiques 

respectives. 
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vulgaris (Fig. 26). Toutefois, bien que cette augmentation soit marquée et perceptible, 

elle demeure très faible (± Ͳ,Ͳͳሻ pour qu’elle soit significative sur la plan écologique. 

Concernant la taille moyenne des captures, elle a augmenté pour certaines espèces 

comme Pagellus erythrinus et Diplodus annularis et ce, contrairement à la baisse de 

leurs tailles moyennes respectives (Fig. 25 C et Fig. 27). Cependant, les variations 

enregistrées sont de l’ordre du millimètre ce qui n’affecte pas la valeur économique 

des captures.  

 

Niveau trophique moyen 

 

Figure 26 : Résultats de l’indicateur niveau trophique moyen, avant, pendant et après 
mise en place de l’AMP calculés à l’échelle de tout le golfe de Gabès. 
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Taille moyenne des captures 

 

Figure 27 : Résultats de l’indicateur taille moyenne des captures par espèce, avant, 
pendant et après mise en place de l’AMP calculés à l’échelle de tout le golfe de Gabès. 

 

4.4. Renseignements tirés de la simulation d’AMPs 

 La simulation de différents scénarios de mise en place d’AMPs a permis 

d’explorer les multiples réponses de l’écosystème, de comprendre le comportement 

du modèle et de tirer des renseignements par rapport à l’utilisation d’OSMOSE-GoG 

comme un outil d’aide à la décision dans la gestion spatiale des pêches. 

 Les résultats ont montré qu’en dehors du scénario Sc1 (fermeture totale du 

golfe de Gabès) et le scénario Sc2 (ZIRAs prédites par un modèle d’habitat), le modèle 

OSMOSE-GoG dans sa configuration actuelle n'est pas efficient pour relever les effets 

d’une AMP. Ce manque d’efficience s’explique essentiellement par la configuration du 
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modèle et plus particulièrement par le choix des espèces. En effet, il est reconnu 

qu’avec des AMPs statiques, il est peu probable d’atteindre les objectifs de 

conservation lorsque les espèces concernées sont très mobiles ou qu’elles passent 

une grande partie de leurs cycles de vie à l’extérieur de la réserve. Dans OSMOSE-

GoG, la plupart des espèces ont des aires de distribution plus larges que celles des 

AMPs modélisées et plusieurs occupent la totalité du golfe de Gabès à l’exemple des 

petits pélagiques. Ceci explique pourquoi le modèle n’a pas été apte à relever les effets 

des AMPs de petites tailles. Le modèle OSMOSE-GoG, dans sa version actuelle, 

nécessite donc quelques améliorations pour répondre à des questions de gestion 

spatiale. Pour que le modèle soit plus robuste, il faut apporter plus d’informations 

spatialisées à certains processus par exemple : 

 Définir les zones de ponte et les habitats des juvéniles s’ils n’occupent pas les 

mêmes aires de distribution que les adultes, 

 Renseigner dans le modèle les informations relatives aux migrations 

saisonnières des espèces, 

 Affiner la résolution en espèces du compartiment benthos, 

 Ajouter dans le modèle plus d’espèces qui sont inféodées à des habitats 

particuliers comme l’herbier de posidonie, 

 Améliorer la résolution spatiale du modèle. 

 Malgré les limites d’OSMOSE-GoG à détecter les effets des AMPs à petite 

échelle, les résultats des simulations à l’échelle de tout le golfe sont explicites. Les 

renseignements tirés de la réponse des espèces peuvent être transposés à l’échelle 

des AMPs proposées par les gestionnaires. L’établissement d’une réserve marine 

avec une interdiction totale de la pêche, a permis de relever les tendances suivantes: 

 Une baisse de la taille moyenne de chaque espèce mais une légère 

augmentation de la taille moyenne des captures. 

 L’apparition d’un changement de régime (« regime shift ») à partir de 4 – 5 ans 

après la mise en place de l’AMP. Cette durée correspond au turnover des 

espèces qui ont une forte production. 

 Après l’arrêt de la mise en réserve et la réouverture de la pêche, il y a un « effet 

AMP » qui peut persister dans le temps mais il dépend de la longévité de 
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l’espèce considérée. Par conséquent, les espèces ayant un cycle de vie court 

retouveront très rapidement un nouvel équilibre.  

 Des modifications dans le fonctionnement du réseau trophique: étant donné que 

toutes les espèces ne sont pas exploitées au même niveau, elles ne sont pas 

susceptibles d’avoir la même réponse suite à un arrêt total de la pêche. C’est 

un résultat assez trivial mais parfois non intuitif d’où l’intérêt de la modélisation 

des AMPs. 

 Certaines limites dans l’utilisation de l’indicateur niveau trophique: la réponse 

de cet indicateur face à des perturbations subies par l’écosystème (e.g. arrêt 

et/ou réouverture de la pêche) est significative mais assez faible. Il n’est donc 

pas très adapté pour réaliser le suivi in situ d’une AMP (l’erreur de mesure est 

beaucoup plus importante). 

 

5. Evaluer l’impact de la pêche dans le Golfe de Gabès : quels indicateurs 

choisir ? 

 Actuellement, il est largement reconnu que les activités humaines et en 

particulier la pêche affectent les écosystèmes marins en modifiant leurs structures, 

fonctionnement et dynamique. Il est donc nécessaire de concevoir des indicateurs 

pour simplifier et quantifier la complexité de l’écosystème et également communiquer 

aux gestionnaires et au grand public.  

 L’élaboration et l’évaluation des indicateurs constituent le point focal de la 

gestion des pêcheries (Browman et Stergiou, 2004) et de la prise de décision. Par 

conséquent, l’utilisation d’indices écologiques est indispensable pour décrire les 

interactions complexes entre la pêche et les écosystèmes marins et pour soutenir la 

mise en place de l’approche écosystémique de la gestion des pêches (Pennino et al., 

2011). Ainsi, il est primordial de choisir les indicateurs les plus appropriés pour 

répondre à des questions écologiques ou des objectifs stratégiques de gestion bien 

définis. Ce choix est tributaire de la réponse des indicateurs à des forçages divers et 

de leur capacité à refléter l’état de l’écosystème. Dans ce contexte, les modèles 

écosystémiques sont des outils judicieux pour tester et évaluer les performances 

d’indicateurs potentiels et identifier des points de références (FAO , 2008). 

L’identification et l’évaluation des indicateurs demandent une variété d’approches 
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telles que les analyses empiriques, l’opinion d’experts ou encore les simulations 

basées sur des modèles pour caractériser la réponse de l’écosystème (Boldt et al., 

2014).  

 Dans cette section, une application du modèle OSMOSE-GoG a permis 

d’étudier la capacité d’un ensemble d’indicateurs à mettre en évidence les effets de la 

pêche sur l’écosystème. L'objectif de cette étude est d'identifier un ensemble 

d'indicateurs pertinents à l’échelle de l’écosystème du golfe de Gabès qui pourraient 

être utilisés pour aider les gestionnaires à détecter les changements induits par la 

pêche. Ce travail a été réalisé en collaboration avec d’autres chercheurs dans le cadre 

du groupe de travail IndiSeas (« Indicators for the Seas » http://www.indiseas.org/). 

 

5.1. Choix des indicateurs 

 D’après (Hayes et al., 2012), il existe plusieurs définitions des indicateurs 

écologiques dans la littérature scientifique, mais elles s’accordent toutes sur deux 

propriétés principales : 

 « Les indicateurs représentent des composants ou des processus de 

l’écosystème qui peuvent être mesurés afin de nous informer sur les impacts 

des activités humaines sur la santé ou la durabilité du système. » 

 « Les indicateurs réduisent la complexité du monde réel en un petit ensemble 

de caractéristiques clés utiles à des fins de gestion et de communication. » 

 Etant donné la complexité des écosystèmes marins, un seul indicateur ne serait 

pas adéquat pour évaluer les effets de la pêche sur différentes échelles d’organisation 

de l’écosystème. Dans la littérature, il y a un accord général sur l’intérêt d’utiliser un 

ensemble d’indicateurs pour une meilleure compréhension des impacts de diverses 

pressions sur le fonctionnement de l’écosystème (Fulton et al., 2005; Greenstreet et 

al., 2012). Plusieurs types d’indicateurs (taille, abondance, niveaux trophiques, 

biomasse et production) ont été sélectionnés à partir des sorties du modèle OSMOSE-

GoG pour analyser la réponse de l’écosystème face à la pression de pêche (Tableau 

6). Le but est d’étudier la performance des indicateurs à travers l’analyse de leur 

sensitivité à la pêche, c'est-à-dire leur capacité de varier d’une façon significative sous 

la pression de la pêche. 
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Tableau 6 : Liste des indicateurs évalués par OSMOSE-GoG. 

Indicateur Description Détails 

Taille moyenne 

ܮ̅ =  ∑ ܰܮ  

L : longueur totale en cm,  
N : abondance  
i : individu 

Calculé par rapport 
à toutes les espèces 
de la communauté 

LFI 
(Large Fish 
Indicator) 

Le LFI est un indicateur basé sur la 
taille. Il mesure la proportion en poids 
des poissons ayant une taille supérieure 
à un seuil donné (Greenstreet et al., 
2011). La proportion des grands 
poissons au seuil 40 cm (LFI40cm) est 
calculée comme suit : 4�ܨܮ =  >ܹ4்ܹ௧  

>ܹ4 : le poids des poissons ayant 
une taille supérieure à 40 cm dans 
l’échantillon et ்ܹ௧ : le poids total des 
poissons dans l’échantillon. 

Calculé par groupe 
d’espèce (espèces 
démersales*, 
espèces suivies**, 
toutes les espèces) 
et par gamme de 
taille (20, 30 et 40 
cm). 

Niveau trophique 
des captures 

௧ℎܮܶ  = ∑ ௦ܮܶ × �௦௦ ∑ �௦௦  ௦ : niveau trophique de l’espèce s   �௦ : les captures de l’espèce sܮܶ ௧ℎ : niveau trophique des capturesܮܶ 
Calculés par espèce 

Abondance Ns : abondance de l’espèce s 

Biomasse Bs : Biomasse de l’espèce s 

Captures Ys : Captures de l’espèce s 
*Les espèces démersales (Penaeus kerathurus, Metapenaeus monoceros, Octopus vulgaris, Mustelus mustelus) 

**Les espèces « suivies » sont celles échantillonnées par les chercheurs dans le cadre de leurs suivis réguliers du 
stock ou dans le cadre de campagnes halieutiques (Trachurus trachurus, Sardina pilchardus, Sardina aurita, 
Engraulis encrasicolus, Diplodus annularis, Merluccius meluccius, Pagellus erythrinus). 

 

5.2. Plan de simulation 

La première étape du plan de simulation est l’estimation du paramètre FMSY pour 

les espèces exploitées du modèle OSMOSE-GoG. La courbe des captures en fonction 
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 Stratégie indifférenciée : la pêche cible toutes les espèces du modèle. 

 Pendant les simulations, tous les indicateurs sont calculés par valeur de  et 

par stratégie de pêche. Etant donné la stochasticité du modèle OSMOSE, 20 réplicas 

pour chaque  ont été simulés et moyennés. Pour garantir que le modèle soit à 

l’équilibre, OSMOSE-GoG a été exécuté sur 70 ans de simulation. La moyenne de 

chaque indicateur est calculée par la suite sur la base des 10 dernières années de 

simulation. 

 

5.3. Analyse de la performance des indicateurs 

 Plusieurs indicateurs ont été simulés pour étudier leurs réponses à une 

augmentation progressive de la pression de pêche et évaluer leurs performances 

respectives. Les 54 indicateurs avaient des réponses différentes en fonction de la 

stratégie de pêche et l’espèce cible. Ces différences résident essentiellement dans 

l’amplitude de la réponse, la présence d’une tendance (positive ou négative) et la 

linéarité de cette réponse. En raison de la différence des unités, les données en sortie 

des simulations ont été centrées et réduites pour faciliter la comparaison des 

indicateurs. Comme le montre la figure 29, les réponses des indicateurs sont très 

diversifiées. Afin de les comparer objectivement, trois paradigmes définissant les 

propriétés d’un bon indicateur ont été spécifiés : 
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1er Paradigme : La valeur d’un indicateur diminue avec l’augmentation de la pression 

de pêche. 

 L’intérêt de ce paradigme et de faciliter l’interprétation des indicateurs par les 

gestionnaires notamment lorsqu’ils sont amenés à en utiliser plusieurs à la fois pour 

évaluer l’état de santé de l’écosystème. La baisse d’un indicateur suite à une 

augmentation de l’effort de pêche est un résultat assez intuitif. Pour déterminer la 

direction d’évolution de l’indicateur, nous avons appliqué une régression linaire simple 

expliquant la réponse des indicateurs en fonction du multiplicateur du FMSY (� = ܽ� +ܾሻet calculé la valeur de la pente a pour chaque modèle. Par conséquent, lorsque le 

coefficient a< 0, la tendance générale est négative ce qui signifie que l’indicateur 

diminue avec l’augmentation de la pression de pêche. 

 La figure (30 A) affiche la valeur du coefficient a du modèle relatif à chaque 

indicateur. La direction d’évolution d’un indicateur peut varier en fonction de la 

stratégie de pêche. Par exemple, les indicateurs de biomasse ou de captures des 

petits pélagiques (Sardina pilchardus, Sardinella aurita et Engraulis encrasicolus) 

diminuent lorsque la stratégie de pêche cible uniquement les bas niveaux trophiques, 

par contre cette tendance s’inverse avec l’application d’une stratégie de pêche qui 

cible les hauts niveaux trophiques. Cette réponse s’explique par les effets de la 

cascade trophique. La forte pression de pêche subie par les prédateurs provoque une 

diminution de la mortalité par prédation de leurs proies. A contrario, le requin Mustelus 

mustelus, garde toujours la même réponse (tendance négative) face à l’augmentation 

de la pression de pêche quelle que soit la stratégie de pêche. Ceci s’explique par le 

fait que les top prédateurs peuvent être directement affectés par la pêche et/ou 

indirectement par la diminution de leurs proies à cause de l’application d’une stratégie 

bas niveaux trophiques. Globalement, la plupart des indicateurs sont performants 

(particulièrement les indicateurs trophiques), lorsque la stratégie de pêche cible toutes 

les espèces exploitées. Cependant, à l’exception des indicateurs de tailles, les autres 

indicateurs ne sont pas appropriés à évaluer l’état de l’écosystème lorsqu’il y a des 

changements dans la stratégie de pêche.  
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2ème paradigme : Un indicateur répond d’une manière linéaire à l’augmentation de la 

pression de pêche. 

 Afin d’étudier la linéarité de la réponse des indicateurs, le pouvoir explicatif de 

la régression a été estimé en calculant le coefficient R2 des modèles de régression 

linaire simple de chaque indicateur. Dans notre cas, le R2 est égal au carré du 

coefficient de corrélation linéaire de Pearson. Ce coefficient permet d’évaluer la qualité 

de la régression et il varie entre 0 et 1. Un R2 égal à 0 signifie que la droite de 

régression linaire n’apporte aucune information pour expliquer la réponse de 

l’indicateur. Un R2 égal à 1, signifie que la droite de régression linaire explique à 100% 

la réponse de l’indicateur. Par conséquent, un bon indicateur doit avoir un R2 élevé. 

 La figure (30, B) affiche le coefficient de détermination R2 de la régression linaire 

relatif à chaque modèle. Sur le graphique, la valeur R2 = 0,8 a été définie comme seuil 

pour déterminer les indicateurs ayant une réponse linaire. La présence d’une tendance 

claire dans la réponse des indicateurs dépend également de la stratégie de pêche. Par 

exemple, les indicateurs de niveau trophique sont plus performants lorsqu’une 

stratégie hauts niveaux trophiques est appliquée. Notons qu’en général, la réponse 

des indicateurs est plus linéaire lorsque la stratégie de pêche ne cible pas un seul 

niveau trophique en particulier (stratégie indifférenciée). A la différence des indicateurs 

d'abondance, de capture et de biomasse, les indicateurs de niveaux trophiques 

affichent les mêmes patrons quelle que soit l’espèce à travers les stratégies de pêche. 

3ème paradigme : La réponse d’un indicateur doit être homogène quelle que soit la 

stratégie de pêche. 

 Le but de ce 3ème paradigme est d’identifier les indicateurs ayant des réponses 

analogues à travers les trois stratégies de pêche. L’objectif est de simplifier le suivi de 

l’impact de la pêche sur l’écosystème pour les gestionnaires afin qu’ils ne soient pas 

contraints de changer d’indicateurs après un éventuel changement de la politique de 

pêche ou de groupe d’espèces exploitées. Pour cela, le coefficient de corrélation de 

Pearson a été calculé entre les trois stratégies de pêche, deux à deux (Fig. 30, C). 

L’analyse des résultats montre qu’il n’y a pas beaucoup d’indicateurs ayant une 

réponse homogène à travers les différentes stratégies de pêche. Les réponses des 

indicateurs de biomasse des espèces sujettes à la cascade trophique (i.e. les petits 

pélagiques) présentent une forte corrélation négative entre la stratégie hauts et bas 
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niveaux trophiques. D’un autre côté, les indicateurs de taille présentent la réponse la 

plus homogène par rapport aux autres types d’indicateurs. Les deux stratégies de 

pêche ayant les impacts les plus similaires sur l’écosystème sont la stratégie 

indifférenciée et la stratégie hauts niveaux trophiques. En effet, plus de 35% des 

indicateurs affichent une corrélation supérieure à 0,8 entre ces deux stratégies. En ce 

qui concerne les deux stratégies hauts et les bas niveaux trophiques, seulement 24% 

des indicateurs présentent une corrélation supérieure à 0,8. 
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5.4. Quel indicateur pour le golfe de Gabès ? 

 Le choix du meilleur indicateur pour la gestion de la pêche dans le golfe de 

Gabès consiste à identifier l’indicateur qui répond le plus aux trois paradigmes. 

L’analyse des résultats a montré que globalement, les indicateurs basés sur la taille 

sont les plus appropriés à évaluer l’impact de la pêche sur l’écosystème, toutes 

stratégies confondues (Fig. 31). Bien que les performances de tous les indicateurs par 

rapport à la direction et la linéarité de la réponse soient assez proches, les indicateurs 

basés sur les tailles sont les plus robustes quand il s’agit de changer de stratégie de 

pêche (Fig. 30 C). L’analyse en détail des résultats relatifs aux indicateurs basés sur 

la taille (Fig. 30) a montré que les deux indicateurs dem.LFI.40cm et surv.LFI.40cm 

qui dérivent du LFI (Large Fish Indicator) sont les plus adéquats dans le contexte du 

golfe de Gabès : 

 dem.LFI.40cm qui correspond à la proportion en poids des espèces démersales 

dont la taille dépasse 40 cm. 

 surv.LFI.40cm qui correspond à la proportion en poids des espèces qui font 

l’objet d’un suivi scientifique et dont la taille dépasse 40 cm. 

 La performance des indicateurs a été évaluée sur la base du modèle OSMOSE-

GoG développé pour le golfe de Gabès, les résultats de simulation ne sont donc pas 

forcément transposables à d’autres écosystèmes. Un écosystème d’upwelling 

dépendant des conditions de l’environnement et contrôlé par la variation du 

recrutement exige d’autres types d’indicateurs pour évaluer l’impact de la pêche. Par 

contre, pour des écosystèmes semblables, ayant un plateau continental développé, il 

est plus probable que les indicateurs aient des réponses similaires à celles observées 

dans le golfe de Gabès. 

 Dans cette étude, les indicateurs ont été évalués sur la base de leurs sensitivités 

à la pêche mais il existe d’autres caractéristiques à prospecter pour compléter cette 

analyse. Parmi les attributs à explorer nous pouvons citer : 

 La spécificité, c'est-à-dire à quel point un indicateur est capable de répondre en 

premier lieu à la pression de pêche en cas de présence d’autres forçages (e.g. 

l’environnement)  

 La réactivité, c'est-à-dire la rapidité de la réponse d’un indicateur à la pêche. 
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Figure 31 : Pourcentage des différents types d’indicateurs (taille, biomasse, captures, 
niveau trophique et abondance) qui correspondent aux critères des trois paradigmes : 
la direction de la réponse, la linéarité de la réponse et la conformité de la réponse entre 
les différentes stratégies de pêche. 
 

6. Conclusion 

 Dans ce chapitre, nous avons présenté le principe de la modélisation end-to-

end, les étapes de la mise en place du modèle OSMOSE dans le golfe de Gabès, ainsi 

que des applications pratiques de ce modèle dans une optique d’aide à la gestion. 

 Le développement d’un modèle end-to-end dans le plateau continental du golfe 

de Gabès a permis d’intégrer différentes sources d’information à partir d’études 

physiques, biogéochimiques et biologiques pour caractériser la dynamique de 

l’écosystème. Malgré la complexité des interactions trophiques dans le milieu marin, 

cette approche s'est avérée appropriée pour représenter le réseau trophique d’une 

façon réaliste. En se basant sur l’hypothèse de la prédation opportuniste, le modèle 

OSMOSE-GoG forcé par le modèle biogéochimique Eco3M-Med a rendu possible 

l’émergence d’une structure trophique en accord avec nos connaissances sur 
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l’écosystème du golfe de Gabès. Par ailleurs, la comparaison d’OSMOSE-GoG avec 

Ecopath-GoG (Hattab et al., 2013a) a montré une convergence totale entre les deux 

modèles malgré le fait qu'ils soient basés sur des hypothèses différentes et construits 

à partir de deux ensembles de données indépendants. 

 Après une validation à différents niveaux hiérarchiques, à l’échelle de l’individu, 

de la population et de la communauté, le modèle OSMOSE-GoG a été utilisé pour 

répondre à des problématiques de gestion de la pêche dans un contexte 

écosystémique. La simulation de différents scénarios de mise en place d’Aires Marines 

Protégées a permis de mieux comprendre l’effet de l’interdiction de la pêche sur la 

structure et le fonctionnement de l’écosystème. Ces simulations ont aussi relevé 

certaines limites du modèle OSMOSE-GoG dans sa configuration actuelle à répondre 

à des questions de gestion spatialisées à petite échelle. 

 Nous avons également utilisé OSMOSE-GoG pour étudier la sensibilité d’un 

ensemble d’indicateurs à la pression de pêche au cours d’une collaboration avec 

d’autres chercheurs dans le cadre du projet IndiSeas. Dans cette étude, nous avons 

défini un ensemble de règles pour évaluer la performance de plusieurs indicateurs et 

identifier ceux qui répondent le mieux à la pression de la pêche. Suite à la simulation 

de différents niveaux d’effort et de différentes stratégies de pêche, les indicateurs 

dérivés du LFI (Large Fish Indicator) se sont révélés les plus adéquats pour réaliser le 

suivi de l’impact de la pêche dans le golfe de Gabès.  

 Au final, le modèle OSMOSE-GoG est un outil approprié tant sur le plan 

théorique que pratique pour comprendre le fonctionnement de l’écosystème et 

répondre aux questionnements des gestionnaires. Toutefois, cette première version 

n’est pas complètement aboutie, il est toujours possible de l’améliorer en apportant 

plus d’informations sur la dynamique des espèces modélisées. 
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Chapitre 4  

Analyse des effets de la pêche entre différents 

écosystèmes marins Méditerranéens : le modèle 

EcoTroph 

 

1. Introduction 

 EcoTroph est un modèle plus récent qui exploite les sorties d’autres modèles 

trophiques, à l’exemple d’Ecopath with Ecosim, afin de représenter la structure de 

l’écosystème sous forme de spectres trophiques et évaluer l’impact de la pêche à 

travers la simulation de plusieurs niveaux d’exploitation (Gascuel, 2005; Gascuel et 

al., 2011; Gascuel et Pauly, 2009). Dans sa représentation de l’écosystème, EcoTroph 

s’appuie sur un ensemble d’équations de flux pour modéliser la distribution de 

plusieurs paramètres tels que la biomasse, les captures, la production ou la mortalité 

par pêche en fonction du niveau trophique. A la différence de la pyramide écologique 

d’Elton, (1927), où la biomasse de tous les compartiments de l’écosystème est 

contenue dans des niveaux trophiques entiers, Ecotroph est basé sur des niveaux 

trophiques fractionnés. Ce choix se justifie par le fait que la plupart des organismes 

marins sont omnivores (Odum et al., 1975). L’intérêt de cette approche réside dans sa 

capacité de prendre en considération tout le spectre trophique et de fournir une 

représentation simplifiée de tout l’écosystème.  

 En faisant abstraction de la notion d’espèce, le modèle EcoTroph permet 

d’explorer le fonctionnement de l’écosystème en le modélisant comme un flux de 

biomasse transitant des bas vers les hauts niveaux trophiques (Gasche et Gascuel, 

2013). Cette propriété permet également de faciliter la mise en place d’approches 

comparatives entre écosystèmes qui n’ont pas forcément la même structure trophique. 

En raison de leur sensibilité aux changements qui peuvent affecter la structure de 

l’écosystème, les spectres trophiques  sont aptes à analyser des effets potentiels de 

la pêche par niveau trophique (Gasche et al., 2012).D’après (Rombouts et al., 2013), 

les spectres trophiques pourraient devenir des indicateurs écosystémiques en raison 

de leur capacité à considérer des paramètres comme la biomasse ou les captures sur 
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plusieurs niveaux trophiques simultanément. En étant complémentaire à d’autres 

modèles écosystémiques à l’exemple d’Ecopath with Ecosim ou OSMOSE (Gasche et 

Gascuel, 2013), EcoTroph est un outil de simulation approprié pour représenter 

l’écosystème d’une façon simplifiée et tester différents scénarios de pression de 

pêche. Dans ce chapitre, le modèle EcoTroph a été appliqué à plusieurs écosystèmes 

Méditerranéens pour explorer de manière théorique leurs réponses à différents 

niveaux de pression de pêche. 

 A la fois la plus grande et la plus profonde mer semi-fermée dans le monde, la 

mer Méditerranée est considérée aujourd’hui comme un point chaud de biodiversité 

en dépit de son oligotrophie (Bianchi et Morri, 2000; Coll et al., 2010; Tortonese, 1985). 

Toutefois, les pressions anthropiques se font de plus en plus ressentir et plus 

particulièrement celles relatives à l’exploitation des ressources marines (Coll et al., 

2012). La mer Méditerranée connaît aujourd'hui un large éventail d'impacts humains 

(surpêche, pollution, dégradation des habitats, changement climatiques, etc.) dont 

plusieurs sont susceptibles d’interagir d’une manière imprévue (Coll et al., 2012; 

Libralato et al., 2008). La présence de gradients Est – Ouest et Nord – Sud des 

facteurs physiques, écologiques et socio-économiques fait que la mer Méditerranée 

peut être considérée comme un modèle de l’océan mondial (Coll et Libralato, 2012). 

 C’est dans ce contexte que plusieurs modèles écosystémiques (Ecopath with 

Ecosim) ont été développés pour les principales pêcheries de la Méditerranée dans 

l’objectif d’étudier la structure et le fonctionnement de chaque écosystème. En dehors 

du golfe de Gabès, la plupart de ces modèles ont été construits pour les écosystèmes 

du Nord et Nord – Ouest de la Méditerranée (e.g. Mer Catalane et Mer Adriatique). 

Afin de mieux comprendre les impacts de la pêche à différents niveaux d’exploitation, 

une approche comparative a été mise en place avec l’outil EcoTroph entre cinq 

écosystèmes Méditerranéens exploités en se basant sur leurs modèles Ecopath sous-

jacents. Nous avons comparé leurs structures et explorer les effets de plusieurs 

niveaux d’exploitation à travers l’analyse des spectres trophiques de chaque 

écosystème. 
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2. Construction des modèles EcoTroph dans les différents écosystèmes 

Méditerranéens 

2.1. Les modèles Ecopath déjà existants 

 Dans cette étude, cinq écosystèmes méditerranéens ont été choisis : le golfe 

de Gabès, le sud de la mer Catalane, le nord et le centre de la mer Adriatique, la mer 

Ionienne et le nord de la mer Égée, en se référant à leurs modèles Ecopath respectifs 

(Coll et al., 2007, 2006; Hattab et al., 2013a; Piroddi et al., 2011; Tsagarakis et al., 

2010) (Fig. 32). Le choix de ces écosystèmes est justifié par la disponibilité de leurs 

modèles respectifs. 

 A l’exception du modèle Ecopath de la mer Ionienne composé de 19 groupes 

fonctionnels, les autres modèles possèdent des structures similaires (≈ 40 groupes 

fonctionnels) (Tableau 7). Bien qu’il soit structurellement différent, le modèle de la mer 

Ionienne a été inclus dans notre analyse afin de visualiser comment les simulations 

d’EcoTroph sont affectées par la structure du modèle Ecopath sous-jacent. Les sorties 

des modèles Ecopath ont été utilisées comme des données d’entrée pour construire 

les spectres trophiques de biomasse, de captures et de mortalité par pêche en fonction 

du niveau trophique pour chaque écosystème. Ce travail nous a permis également de 

nouer des collaborations avec des chercheurs méditerranéens dans le cadre d'un 

réseau de recherche. 

 

Figure 32 : Localisation géographique des cinq modèles Ecopath des écosystèmes 
étudiés. 
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Tableau 7: Détails clés des modèles Ecopath développés dans chaque écosystème. 

  

Golfe de 
Gabès 

Sud de la 
mer 

Catalane 

Nord et 
centre de la 

mer 
Adriatique 

Nord de la 
mer Egée 

Mer 
Ionienne 

Période du modèle 
(année) 2000-2005 1994 Années 

1990 

Milieu des 
années 
2000 

2007 

Nombre de groupes 
fonctionnels 41 40 40 40 19 

TST (Total System 
Throughput) 3799 1657 3844 1976 2266 

Biomasse totale (sans 
les détritus) (t km-² yr-1) 73,75 58,99 130,3 33,04 44,3 

Production nette du 
système (t km-² yr-1) 746,20 59,52 728,76 265,99 161,6 

Niveau trophique 
moyen des captures 3,44 3,12 3,07 3,47 3,10 

Captures totales 
(t km-² yr-1) 1,72 5,36 2,44 2,35 1,10 

 

2.2. Le principe du modèle EcoTroph 

 Le modèle EcoTroph est basé sur le fait que les biomasses dans l’écosystème 

sont distribuées d’une manière continue en fonction du niveau trophique (Gascuel, 

2005; Gascuel et al., 2009). La biomasse de la production primaire générée par 

l’activité photosynthétique et le recyclage des détritus par la boucle microbienne 

s’introduit dans l’écosystème au niveau trophique 1. Entre les niveaux trophiques 1 et 

2, en général, il n’y a pas de biomasse. Le niveau trophique 2 est occupé par 

consommateurs primaires représentés par les espèces détritivores, suspensivores et 

herbivores. A partir du niveau trophique 2 (i.e. espèces omnivores et carnivores), la 

biomasse est distribuée tout au long d’un continuum de niveaux trophiques (Fig. 33). 

La variabilité du régime alimentaire des différents consommateurs devrait conduire à 

ce que toutes les fractions des niveaux trophiques soient occupées (Gascuel et Pauly, 

2009). La représentation graphique de la distribution de la biomasse exprimée en 

fonction des niveaux trophiques constitue le spectre trophique de biomasse. 
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Figure 33 : Diagramme du fonctionnement de l’écosystème : la distribution théorique 
de la biomasse par niveau trophique et les processus du transfert trophique. (Gascuel 
et Pauly, 2009). 

 

 Une approximation discrète de la distribution continue des biomasses est 

appliquée dans le modèle EcoTroph pour des raisons de simplification mathématique. 

Cette simplification consiste à travailler avec de petites classes trophiques, chacune 

ayant une largeur conventionnelle de ∆� = Ͳ,ͳ ×  avec TL : niveau trophique ܮܶ

(« Trophic Level »). 

 Une autre caractéristique principale du modèle EcoTroph repose sur le fait que 

le fonctionnement trophique des écosystèmes marins peut être modélisé comme un 

flux continu de biomasse. Ce flux transite dans le réseau des bas vers les hauts 

niveaux trophiques par la prédation et les processus de développement ontogénique. 

Chaque particule organique se déplace plus ou moins rapidement dans le réseau 

suivant des processus continus (e.g. des changements ontogéniques) ou par des 

sauts abrupts suite à la prédation. L’ensemble de toutes les particules considérées 

conjointement constitue le flux de biomasse (Gascuel et al., 2008). Ce flux est 

caractérisé par deux variables : i/ la biomasse du flux qui se rapporte à la quantité de 

biomasse transitant dans le réseau trophique (exprimé en t année-1) et ii/ la vitesse du 

flux (appelé aussi la cinétique du flux) qui quantifie la vélocité du transfert de la 
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biomasse au sein du réseau trophique (exprimée en TL année-1, c'est-à-dire le nombre 

de niveaux trophiques traversés par an). 

A l’état d’équilibre, la biomasse présente dans un niveau trophique donné peut être 

calculée par les équations classiques de la dynamique des flux : 

Eq (5) 

�ܤ =  Φ�ܭ�  ×  ∆� 

Avec, B� la biomasse présente dans la classe trophique [�, �+ Δ�], Φ�le flux moyen de 

biomasse transitant à travers la classe trophique [�, �+ Δ�] et ܭ� la vitesse moyenne du 

flux transitant à travers la classe trophique [�, �+ Δ�], ∆� la plus petite classe trophique 

(∆� = Ͳ,ͳ ×  .(ܮܶ

L’intensité du flux de biomasse n’est pas conservée et diminue en fonction du niveau 

trophique à cause des pertes naturelles qui se produisent durant les transferts 

trophiques (e.g. mortalités naturelles, respiration, excrétion) et des prélèvements par 

la pêche. Le flux de biomasse s’exprime comme suit : 

Eq (5) Φሺ�+∆�ሻ =  Φ� × ��ሺ−]�݁ + φ�ሻ × ∆�] 
Avec, Φ�le flux moyen de biomasse transitant à travers la classe trophique [�, �+ Δ�],�� 

le taux de la perte naturelle du flux de biomasse, φ� le taux de perte par pêche du flux 

de biomasse et ∆� la plus petite classe trophique (∆�= Ͳ,ͳ ×  ሺ−��ሻ�݁ Le terme .(ܮܶ
défini l’efficience de transfert (ET) entre les niveaux trophiques. Dans la plupart des 

écosystèmes marins la valeur de ET est égale à 0,1 (Pauly et al., 1995). 

La vitesse du flux de biomasse ܭ� dépend du turnover de la biomasse, quant au 

paramètre ͳ/ܭ� il correspond à l’espérance de vie moyenne d’un organisme au sein 

de la classe trophique [�, �+ Δ�] (Gascuel et al., 2008). La vitesse de flux dépend 

également de la mortalité par pêche et de la mortalité naturelle (elle aussi tributaire de 

l’abondance des prédateurs).  

Dans EcoTroph, le paramètre ܭ� est exprimé en utilisant une procédure à deux étapes. 

A l’état actuel d’exploitation (appelé aussi état de référence) et sous l’hypothèse 

d’équilibre, la relation (Allen, 1971) est appliquée : ሺܲ ⁄ܤ = ܯ +  ሻ. Pour un niveauܨ
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trophique donné, la vitesse de flux ܭ௨,� est calculée comme suit : ܭ௨,� = ሺܲ ⁄ܤ ሻ�. 
L’estimation du ratio ሺܲ ⁄ܤ ሻ� est dérivée à partir du modèle Ecopath sous-jacent. 

Concernant la vitesse du flux lors de la simulation de différents niveaux d’exploitation, 

elle se calcule à partir de ܭ௨,� en utilisant l’équation du contrôle top-down : 

Eq (7) 

�ܭ = �,௨ܭ]  − .[�,௨ܨ [ͳ + .�ߙ �ௗܤ − �ௗ,௨ܤ�ௗ,௨ܤ ] +  �ܨ

Avec : 

 ܭ�et ܭ௨,� les vitesses du flux au niveau trophique � respectivement à n’importe 

quel état de l’écosystème et à l’état de référence, 

 ܨ� et ܨ௨,� les mortalités par pêche respectivement à n’importe quel état de 

l’écosystème et à l’état de référence, 

 ܤௗ et ܤௗ,௨ la biomasse des prédateurs des groupes trophiques ܶܮ�+ଵ 

respectivement à n’importe quel état de l’écosystème et à l’état de référence, 

 ߙ� détermine la proportion de la mortalité naturelle au niveau trophique ܶܮ� qui 

dépend de la biomasse des prédateurs (ߙ� varie entre 0 et 1), 

 ߛ un paramètre de forme variant entre 0 et 1 définissant la relation fonctionnelle 

entre une proie et ses prédateurs. Une valeur élevée de ߛ) ߛ = ͳ ) signifie que 

l’abondance des prédateurs a un effet linéaire sur la vitesse du flux alors qu'une 

valeur faible de ߛ reflète des effets non linaires à cause de la compétition entre 

prédateurs. 

 L’équation (7) permet de prendre en considération les effets indirects de la 

pêche dans les simulations d’EcoTroph. En réduisant l’espérance de vie des espèces 

ciblées, la pêche contribue à l’accélération des flux dans l’écosystème. Cette équation 

introduit également un contrôle top-down dans le modèle dont l’intensité est définie 

par le coefficient ߙ. 

 Le modèle EcoTroph est capable de prendre en compte le fait que le flux de 

biomasse introduit au niveau trophique 1 est en partie issu du recyclage des détritus. 

L’hypothèse qui en découle est que ce processus dépend (au moins en partie) de la 

biomasse totale de l’écosystème. De ce fait, ce processus introduit un effet de 
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rétroaction sur la production primaire, appelé « biomass-input control » (ou contrôle de 

la biomasse d’entrée) exprimé comme suit : 

Eq (8) Φଵ = ሺͳ − .ሻߚ Φ௨,ଵ + .ߚ Φ௨,ଵ. ����,�ೠೝ 

Avec : 

 Φଵ le flux de biomasse au niveau trophique 1, 

 ߚ le coefficient de contrôle de la biomasse d’entrée, 

 Φ௨,ଵ la biomasse au niveau trophique 1 (à l’état de référence), 

 ܤ௧௧ et ܤ௧௧,௨ la biomasse totale de l’écosystème respectivement à n’importe 

quel état de l’écosystème et à l’état de référence.  

 Par conséquent, lorsque ߚ = Ͳ toute la production secondaire de l’écosystème 

provient de la production primaire tandis que le recyclage des détritus est insignifiant. 

Une valeur de ߚ qui s’approche de 1 signifie que la part de la biomasse recyclée est 

importante dans l’écosystème et/ou le recrutement contribue d’une façon notable dans 

la biomasse d’entrée. 

 Dans la version 1.6 d’EcoTroph, la biomasse est divisée en deux 

compartiments : biomasse accessible et biomasse inaccessible à la pêche. Les 

équations (5), (6) et (7) sont appliquées avec différents paramètres, une fois à la 

biomasse totale ܤ� et une autre fois seulement à la biomasse accessible ܤ�∗. Ce choix 

s’explique par le fait que les groupes trophiques exploités et non exploités n’ont pas la 

même cinétique de flux (Gascuel et al., 2011). Ceci est en particulier le cas des bas 

niveaux trophiques et des niveaux trophiques intermédiaires qui ont un taux de 

turnover relativement élevé. Par exemple, la vitesse de flux ܭ� est plus élevée pour 

Squilla mantis (un crustacé benthique) que pour les thonidés. Finalement, les captures 

par classe trophique sont dérivées des équations précédentes (voir (Gascuel et al., 

2011) pour les démonstrations) et elles s’expriment comme suit : 

Eq (9) �� = �� × Φ� × ∆� ou �� = �ܨ ×  �ܤ
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Avec : 

 ܨ� la mortalité par pêche annuelle (année-1) définie comme le ratio �� ⁄�ܤ  et égal 

à �� ܭ� 

 B� la biomasse présente dans la classe trophique [�, �+ Δ�] 
 φ� le taux de perte par pêche du flux de biomasse 

 Φ� le flux moyen de biomasse transitant à travers la classe trophique [�, �+ Δ�] 
 ∆� la plus petite classe trophique (∆�= Ͳ.ͳܶܮ) 

2.3. Paramétrisation des modèles EcoTroph 

 Les paramètres suivants sont les entrées du modèle EcoTroph: niveau 

trophique moyen (TLi), biomasse (Bi), captures (Yi) et production (Pi). Ces paramètres 

ont été définis pour chaque groupe fonctionnel en se basant sur les sorties du modèle 

Ecopath sous-jacent. La routine « ET-Transpose » du package R EcoTroph (version 

1.6) (Colléter et al., 2013) a été utilisée pour transformer les données d’Ecopath des 

cinq écosystèmes et les convertir en classes trophiques. Cette routine permet 

d’afficher les spectres trophiques représentant les distributions de la biomasse ሺܤ௨,�ሻ, 
la production ሺ ܲ௨,�ሻ et les captures ሺ�௨,�ሻ à travers les niveaux trophiques. 

Des paramètres additionnels relatifs à l’état de référence sont dérivés à partir de ces 

spectres trophiques : la cinétique du flux ሺܭ௨,� = ܲ௨,� ⁄௨,�ሻܤ , la mortalité par pêche ሺܨ௨,� = �௨,� ⁄௨,�ሻܤ , le taux de perte par pêche ሺ�௨,� = �௨,� ܲ௨,�ሻ⁄  et le taux des 

pertes naturelles  ሺ�௨,�ሻ dérivé à partir de l’équation (2). Les paramètres de mortalité 

par pêche et le taux de perte par pêche illustrent les motifs actuels d’exploitation de 

chaque écosystème en résumant la pression de pêche le long du spectre trophique. 

 Pour tous les groupes fonctionnels d’Ecopath, les distributions de biomasse, de 

production ou de captures sont supposées suivre des courbes log-normales. Ces 

courbes sont définies par la moyenne du niveau trophique du groupe fonctionnel et/ou 

l’espèce en question (TLi) et par un écart-type �� (une mesure de la variabilité des 

niveaux trophiques au sein d’un groupe fonctionnel). La valeur de �� est 

conventionnellement définie selon un modèle empirique (voir (Gascuel et al., 2009) 

pour plus de détails). Le spectre trophique est ainsi la courbe obtenue après l’addition 

des biomasses ou des productions ou des captures de tous les groupes fonctionnels. 

Concernant les paramètres relatifs au contrôle top-down (ߙ et ߛ) et le coefficient de 
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contrôle de la biomasse d’entrée (ߚ), nous avons utilisé les valeurs par défaut pour les 

cinq écosystèmes. Afin de faciliter les simulations de différents niveaux de pressions 

de pêche, ces paramètres ont été supposés constants à travers le spectre trophique. 

 

2.4. Simulation de différents niveaux d’effort de pêche 

 Le modèle EcoTroph a été utilisé pour simuler différents niveaux d’effort de 

pêche dans chaque écosystème. Ces simulations ont été réalisées en modifiant la 

mortalité par pêche et en supposant que le taux de pertes naturelles ��, ainsi que les 

coefficients ߚ ,ߙ et ߛ restent inchangés. Les différentes simulations ont été exécutées 

à l’aide de la routine « ET-Diagnosis » du package EcoTroph sous l’environnement R 

(Colléter et al., 2013). Cette routine simule les mêmes changements de F sur tous les 

niveaux trophiques en utilisant des multiplicateurs de mortalité par pêche (mE) dont la 

gamme de valeurs varie de 0 à 5. Un mE égal à 0 représente un écosystème non-

exploité, un mE entre 0 et 1 correspond à une diminution de la mortalité par pêche par 

rapport à l’état de référence et une valeur de mE supérieure à 1 signifie une 

augmentation de la mortalité par pêche par rapport à l’état de référence. 

 Pour chaque valeur de multiplicateur de mortalité par pêche mE, la routine 

d’EcoTroph calcule successivement la nouvelle mortalité par pêche simulée             

�ܨ) = .ܧ݉ ��) ௨,�), les taux de perte par pêcheܨ = .�ܨ  le flux de biomasse au ,(�ܭ

niveau trophique 1 (Φଵ) et à travers les niveaux trophique (Φ�), la cinétique (K�), la 

biomasse (B�) et les captures (Y�) à partir des équations (8), (6), (7), (5) et (9) 

respectivement. Etant donné que certains paramètres sont indépendants (B� et K� d’un 

côté et B� et Φ� d’un autre côté) le système doit être résolu d’une façon itérative en 

commençant par les valeurs de référence de ܭ௨,� et Φ௨,ଵ  pour une mortalité par 

pêche donnée ܨ�, ensuite ܤ�. 

 Une analyse de sensibilité a été effectuée sur une large gamme de (ߙ et ߚ). 

L’objectif de cette analyse est de tester la réponse de chaque modèle à ces paramètres 

de contrôle à différents niveaux d’effort de pêche et de caractériser le fonctionnement 

de chaque écosystème à travers une approche comparative. Les coefficients ߙ et ߚ 

ont été testés individuellement tandis que tous les autres paramètres sont restés 

constants. Pour ߙ des valeurs entre 0 et 1 par incrément de 0,1 ont été testées et pour 
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 les valeurs testées se trouvent dans un intervalle entre 0 et 0,3 par incrément de ߚ

0,05 (les valeurs supérieures à 0,3 sont très peu susceptibles d'être trouvées dans les 

écosystèmes marins (Gasche et al., 2012)). 

 

3. Comparaison des résultats des simulations des modèles EcoTroph 

3.1. Réponse des écosystèmes méditerranéens à l’état de référence 

3.1.1. Spectres trophiques des biomasses et des captures 

 Les densités moyennes de biomasse les plus élevées ont été observées dans 

l’écosystème du golfe de Gabès suivi par le sud de la mer Catalane et le nord et la 

mer Adriatique. Ce résultat peut s’expliquer par la forte productivité des plateaux 

continentaux (le golfe de Gabès et la mer Adriatique) et plus généralement par les 

patterns de la production primaire en Méditerranée caractérisés par un gradient 

croissant du Sud-Est au Nord-Ouest (Bosc et al., 2004). Pour les cinq écosystèmes, 

les espèces au voisinage du niveau trophique 3,0 représentent la plus grande part des 

biomasses et des captures totales (Fig. 34). Ceci est dû au fait que les petits 

pélagiques suivis des invertébrés benthiques sont les groupes les plus ciblés par la 

pêche en mer Méditerranée (Palomera et al., 2007; Papaconstantinou et Farrugio, 

2000). 

 Dans les cinq écosystèmes, une importante diminution des biomasses des bas 

vers les hauts niveaux trophiques est enregistrée. La présence de deux pics au niveau 

de tous les spectres trophiques de biomasse est notable sauf pour le spectre de la mer 

Catalane (un seul pic). Un premier pic aux niveaux trophiques 2 – 2,3 correspond aux 

mesozooplancton, mollusques et autres invertébrés benthiques. Un second pic aux 

alentours des niveaux trophiques 2,6 – 3,3 est relatif aux petits pélagiques comme la 

sardine Sardina pilchardus et l’anchois Engraulis encrasicolus. Ceci pourrait 

s’expliquer par le faible nombre des groupes fonctionnels autour du niveau trophique 

2,5 dans tous les modèles Ecopath. Quant à la variabilité observée dans la position 

des pics, elle est due au fait que des groupes similaires peuvent avoir des niveaux 

trophiques légèrement différents en fonction de l’écosystème. Par exemple, dans le 

modèle de la mer Egée le niveau trophique du mesozooplancton est de 2,3 alors que 

dans de la mer Catalane il est égal à 2,05. 
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 Cette étude a montré également que le mer Méditerranée est affectée par 

l’épuisement des hauts niveaux trophiques, ce fait est visible dans les spectres 

trophiques de biomasse des cinq écosystèmes étudiés. Ce résultat est 

particulièrement marquant dans le sens qu’il est inhabituel en comparaison avec 

d’autres écosystèmes marins où la biomasse des prédateurs (niveau trophique > 4,0) 

est relativement plus importante à l’exemple du Sud du Benguela (Gasche et al., 

2012), l’écosystème Guinéen (Gascuel et al., 2011) ou encore la mer Celtique et le 

golfe de Gascogne (Lassalle et al., 2012). Les résultats de cette étude reflètent ce qui 

se passe actuellement dans la mer Méditerranée, à savoir l'épuisement des espèces 

de poissons de grande taille (Lotze et al., 2011; Maynou et al., 2011) et dans un 

deuxième lieu des mammifères marins. 

 Les spectres trophiques des captures des écosystèmes étudiés ont des allures 

similaires à l'exception de celui du sud de la mer Catalane dont le pic au niveau 

trophique 2,9 est particulièrement important. Ce pic illustre clairement la prédominance 

des petits pélagiques et des poissons démersaux juvéniles dans la pêcherie catalane 

(Fig. 34). Les décalages observés entre les pics des cinq écosystèmes sont liés à des 

différences dans la valeur des niveaux trophiques des espèces fourrages. 
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 Le taux de perte par pêche ሺ��ሻ mesure la proportion de la production capturée 

chaque année. Comme les impacts de la pêche dépendent de la productivité de 

l’espèce cible, ce paramètre est plus approprié à identifier les niveaux trophiques les 

plus affectés par la pression de pêche que le paramètre F. Par conséquent, les 

spectres trophiques des taux de perte par pêche sont plus aptes à refléter les effets 

de l’exploitation à l’échelle de tout l’écosystème. La figure 35 montre que les 

prédateurs au sommet du réseau trophique de tous les sites d’étude sont les plus 

affectés par la pression de pêche. En effet, plus que 40% de la production des espèces 

ayant un niveau trophique supérieur à 4 est prélevée de l’écosystème. Ces espèces 

correspondent généralement aux poissons démersaux et aux grands poissons 

pélagiques. Ces résultats concordent avec des études précédentes réalisées en et en 

dehors de la mer Méditerranée (Coll et al., 2008; Gasche et al., 2012; Gascuel et 

Pauly, 2009). En revanche, l’estimation de cette proportion est inférieure à 10% pour 

les petits pélagiques. Ceci suggère qu’actuellement pour la plupart des écosystèmes 

méditerranéens, ce compartiment est beaucoup moins affecté par l’exploitation. Le sud 

de la mer Catalane demeure une exception étant donné que le taux de perte par pêche 

pour les petits pélagiques est égal à 0,3 année-1. 
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3.2.2. Impacts de la pression de pêche sur les spectres trophiques des 

captures 

 Les simulations de spectres trophiques de captures montrent une augmentation 

des captures totales dans les cinq écosystèmes étudiés en fonction des mortalités par 

pêche (Fig. 37). Toutefois, le potentiel d’accroissement des captures totales varie d’un 

écosystème à un autre. Ce potentiel s’avère très limité pour le sud de la mer Catalane 

et se restreint aux niveaux trophiques situés entre 2,8 et 3,5. Ce résultat pourrait être 

expliqué par le fait que l’écosystème du sud de la mer Catalane soit le plus exploité 

(les captures des petits pélagiques avoisinent le 1,2 t.km-2 alors qu’elles ne dépassent 

pas 0,3 t.km-2 dans les autres écosystèmes étudiés) et que l’effort de pêche déployé 

se rapproche du FMSY (la mortalité par pêche qui donnerait la production maximale 

équilibrée). Notons aussi que l’augmentation des captures par niveau trophique n’est 

pas toujours proportionnelle à celle de la mortalité par pêche et qu’en général, elle est 

limitée aux espèces fourrages aux alentours du niveau trophique 3. 
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4. Contrôle top-down et stabilité de l’écosystème 

 D’après les simulations des spectres trophiques de biomasse, l’impact d’une 

augmentation de la pression de pêche dans le golfe de Gabès et la mer Adriatique 

suggère la présence d’un contrôle top-down (Fig. 39). Sur les deux spectres trophiques 

représentant la biomasse relative (biomasse simulée/biomasse à état de référence), 

une augmentation de la biomasse est observée des bas niveaux trophiques entre 2,5 

et 2,8 pour la mer Adriatique et des niveaux trophiques intermédiaires entre 2,7 et 3,4 

pour le golfe de Gabès (Fig. 39).  

 Ces augmentations de biomasse s’expliquent par la diminution de la biomasse 

des top-prédateurs (niveau trophique > 3,5) ce qui a pour conséquence la baisse de 

la mortalité par prédation. Ce résultat concorde avec d’autres études qui portent sur 

les changements de régime (« regime shifts ») et les cascades trophiques amorcées 

par la surpêche (Daskalov et al., 2007). Concernant le sud de la mer Catalane et la 

mer Ionienne, l’impact de la variation de la biomasse des prédateurs sur leurs proies 

est visible au niveau de la simulation de l’arrêt total de la pêche (mE = 0). Dans cette 

simulation, l’augmentation de la biomasse des top-prédateurs provoque la diminution 

de celle de leurs proies et l’augmentation de la biomasse des proies de leurs proies. 

Des résultats similaires ont été discutés dans la littérature en relation avec le 

fonctionnement des écosystèmes méditerranéens (Coll et al., 2009; Hattab et al., 

2013a). 

 L’analyse des différentes simulations montre que la biomasse totale de 

l’écosystème est moins sensible à l’intensité de la mortalité par pêche lorsqu’il y a un 

phénomène de contrôle top-down (e.g. golfe de Gabès, mer Adriatique). En effet, avec 

la cascade trophique une augmentation de l’abondance des proies pourrait 

compenser, du moins partiellement, l’impact de la pêche sur les prédateurs. D’après 

les statistiques des modèles Ecopath sous-jacents, les écosystèmes du golfe de 

Gabès et de la mer Adriatique affichent le « mean path length » (i.e. le nombre total 

de liens trophiques, divisé par le nombre de chemins) (Coll et al., 2007; Hattab et al., 

2013a) le plus court en comparaison aux autres écosystèmes étudiés. Ceci suggère 

que la stabilité d’un écosystème pourrait être liée à l’intensité du contrôle top-down et 

que la topologie du réseau trophique est susceptible d’influencer ce type de contrôle 

(De Angelis, 1975; De Ruiter et al., 1995). Ce constat a été confirmé par l’analyse de 

sensibilité faite sur le paramètre ߙ(i.e. le paramètre qui détermine la proportion de la 
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5. Analyse de sensibilité du modèle EcoTroph 

 Une analyse de sensibilité a été réalisée sur les paramètres ߙ et ߚ qui 

correspondent respectivement au paramètre du contrôle top-down et au coefficient de 

contrôle de la biomasse d’entrée. L’objectif de cette analyse est d’explorer la réponse 

du modèle par rapport à la biomasse totale de chaque écosystème en fonction de la 

mortalité par pêche.  

 Les résultats de cette analyse ont montré que le choix du paramètre ߚ dans un 

intervalle entre 0 et 0,3 n’affecte pas la réponse du modèle, la variation de la biomasse 

totale de l’écosystème n’a pas dépassé les 3% (Fig. 40). Pour tous les écosystèmes 

l’augmentation de  ߚ, autrement dit la proportion de la biomasse recyclée, la sensibilité 

de l’écosystème à la pression de pêche devient plus marquée. Ceci pourrait être 

expliqué par le fait que les impacts directs ou indirects de la pêche sur les organismes 

détritivores se répercutent sur la production primaire issue du recyclage de la matière 

organique. La linéarité de la réponse diffère notamment selon l’écosystème étudié. 

 Pour ce qui est du paramètre ߙ, l’analyse de sensibilité a montré que le 

coefficient de contrôle top-down a un impact significatif sur la biomasse totale au 

niveau de tous les écosystèmes (Fig. 41). Par exemple, pour le sud de la mer Catalane 

la variation de la biomasse totale peut atteindre 12 t km-2, l’équivalent de 25% de la 

biomasse de référence lorsque la mortalité par pêche est multipliée par 5. Notons 

également que le golfe de Gabès et la mer Adriatique sont les deux écosystèmes les 

moins sensibles au choix du paramètre ߙ. 
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6. Conclusion 

 Le développement du modèle Ecopath à partir de 1984 (Polovina, 1984) a 

apporté une contribution importante à la modélisation des écosystèmes marins. Cette 

approche de modélisation a permis l’utilisation des niveaux trophiques pour décrire la 

structure des écosystèmes et le développement d’indicateurs écologiques. Parmi les 

indicateurs développés pour évaluer l’état de santé de l’écosystème, nous pouvons 

citer : le Marine Trophic Index (Pauly et Watson, 2005), le Fishing-in-Balance (FIB) 

index (Christensen, 2000) ou le L index (Libralato et al., 2008).  

 A la différence d’Ecopath, dans EcoTroph, les niveaux trophiques ont été 

utilisés comme des données d’entrée du modèle pour construire les spectres 

trophiques et fournir une image synthétique de l’écosystème. D’après (Rombouts et 

al., 2013), les spectres trophiques de biomasse pourraient être utilisés comme des 

indicateurs écosystémiques pour leur capacité de représenter plusieurs niveaux 

trophiques à la fois. En plus de la biomasse, cette approche permet de considérer 

plusieurs caractéristiques de l’écosystème (e.g. les captures, les mortalités par pêche, 

la production ou le niveau d’exploitation). 

 Le modèle EcoTroph ne considère pas explicitement chaque espèce et/ou 

groupe fonctionnel, il s’avère donc un outil pertinent pour comparer les structures 

trophiques de différents écosystèmes marins et analyser leur fonctionnement en 

termes de flux trophiques (Gascuel et Pauly, 2009). En outre, le modèle EcoTroph est 

approprié pour explorer plusieurs niveaux de pression de pêche, ce qui est primordial 

pour une meilleure compréhension des propriétés des réseaux trophiques (e.g. 

cascade trophique, stabilité et robustesse de l’écosystème). La comparaison des 

spectres trophiques réalisée dans cette étude nous a permis de montrer certaines 

propriétés des écosystèmes méditerranéens à l’exemple du probable lien entre la 

réponse de l’écosystème et l’intensité du contrôle top-down. Le modèle EcoTroph est 

également utile pour révéler les analogies dans les réponses des écosystèmes face à 

la pêche afin de mieux prédire les patrons de leur comportement tant sur l’aspect 

écologique qu’exploitation de la pêcherie. 

 En plaçant le golfe de Gabès dans un contexte méditerranéen, cette étude a 

permis de souligner ses particularités et les points communs qu’il partage avec les 

autres écosystèmes méditerranéens. L’analyse des différents spectres a montré que 
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l’écosystème le plus proche du golfe de Gabès sur le plan fonctionnement est celui de 

la mer Adriatique. Les similarités observées dans les réponses des deux écosystèmes 

à la pression de pêche s’explique en partie par la présence d’un large plateau 

continental et l’importance du compartiment benthique. Par rapport aux autres 

écosystèmes méditerranéens, la principale particularité du golfe de Gabès est 

l’importance du flux de biomasse qui transite à travers les niveaux trophiques dû à la 

forte production primaire.  
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Chapitre 5  

Conclusion générale 

 

 Il existe désormais un large consensus selon lequel le changement global et 

plus particulièrement la pêche, a des effets directs sur les ressources marines 

exploitées mais également des effets indirects sur les habitats et les autres 

compartiments de l’écosystème (Coll et al., 2010). Il est donc impératif d’avoir une 

vision globale qui considère la complexité des interactions trophiques et des 

dynamiques spatiales pour assurer la gestion de ces ressources. Dans un contexte de 

fortes pressions anthropiques, l’approche écosystémique des pêches est passée du 

stade conceptuel à l’appel international visant à son application pour concilier objectifs 

d’exploitation et conservation des écosystèmes (Cochrane et De Young, 2008). Afin 

d’atteindre cet objectif, les modèles écosystémiques sont devenus des outils 

incontournables (Cury et al., 2008). Dans le cadre de cette thèse, plusieurs de ces 

modèles ont été élaborés pour explorer les problématiques de gestion dans le golfe 

de Gabès. 

 Ce chapitre est une synthèse des principaux résultats et des limites de chaque 

approche de modélisation. Nous terminons par les perspectives de recherches 

possibles à la suite de ces travaux. 

 

1. Synthèse des principaux résultats 

 La mise en œuvre de l’approche écosystémique des pêches nécessite 

l’intégration d’une grande quantité de données afin de représenter la structure et le 

fonctionnement de l’écosystème étudié. L’application de différents modèles 

écosystémiques dans le cadre de cette étude était un moyen d’associer les 

connaissances spatiales et temporelles disponibles au niveau du golfe de Gabès afin 

de mieux comprendre sa dynamique et analyser sa réponse à plusieurs scénarios de 

gestion. Une telle approche a impliqué l’intégration de différents types d’informations 

allant de l’hydrodynamisme et la biogéochimie de la zone d’étude jusqu’à l’effort de 



Chapitre 5 : Conclusion générale 

126 

 

pêche en passant par les processus physiologiques et les liens trophiques entre les 

espèces et leur environnement abiotique associé. En choisissant l’écosystème du 

golfe de Gabès comme site d’étude, l’objectif de cette thèse était d’étudier 

l’écosystème depuis les producteurs primaires jusqu’aux derniers consommateurs, les 

top-prédateurs. 

 Dans un premier temps, les effets potentiels de plusieurs scénarios de gestion 

dérivés de la réglementation en vigueur dans le golfe ont été évalués pour aider à 

comprendre la réponse de l’écosystème à d’éventuelles mesures de gestion. Les 

résultats ont montré la complexité des interactions entre les deux principales activités 

de pêche, à savoir le chalutage benthique et la pêche côtière. Ces interactions se sont 

avérées significatives pour les espèces exploitées en commun lorsqu’il y a un 

chevauchement spatial entre les deux activités de pêche. L’analyse de tous les 

scénarios à la fois a révélé que pour la majorité des groupes trophiques, les mesures 

de gestion de la pêche sont effectives dans des zones bien définies. Ce résultat est 

particulièrement intéressant pour mieux cibler les efforts de gestion ou de 

conservation. En prenant en compte la dimension spatiale dans la gestion des pêches, 

ce travail a permis de quantifier les compromis entre divers objectifs stratégiques qui 

ne convergent pas forcément. 

 La prise en compte de l’impact de la pêche à plusieurs niveaux d’organisation 

de l’écosystème a nécessité l’intégration de modèles multidisciplinaires : un modèle 

hydrodynamique (NEMOMED-12), un modèle biogéochimique (Eco3M-MED) et un 

modèle représentant les hauts niveaux trophiques (OSMOSE) pour construire le 

modèle end-to-end du golfe de Gabès. Le développement de ce modèle basé sur 

l’hypothèse de la prédation opportuniste a permis l’émergence d’une structure 

trophique en adéquation avec nos connaissances sur l’écosystème. La validation du 

modèle end-to-end à plusieurs niveaux hiérarchiques, à l’échelle de l’individu, à 

l’échelle de la communauté et à l’échelle de la population a été considérée convenable 

pour les besoins de cette étude. Après validation, le modèle a été utilisé pour étudier 

des questions de gestion relatives à l’implémentation des aires marines protégées. La 

simulation de différents scénarios de fermeture spatiale a permis d’explorer les 

multiples réponses de l’écosystème et de comprendre le comportement du modèle. 

Les renseignements tirés de la simulation des différents scénarios laissent penser que 

le modèle end-to-end du golfe de Gabès dans sa configuration actuelle n’est pas 
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efficient pour relever les effets d’une AMP de petite taille en raison de la nature des 

espèces modélisées (très mobiles et ayant une large distribution) et du manque 

d’informations sur les relations espèce-habitat. L’amélioration de la performance du 

modèle nécessite l'intégration de plus de données relatives au mouvement et à 

l’habitat des espèces modélisées. En contrepartie, les résultats des simulations à 

l’échelle de tout le golfe étaient explicites et pourraient être transposés à l’échelle des 

AMPs proposées par les gestionnaires. Ces résultats révèlent : 

 Une baisse de la taille moyenne des individus et une légère augmentation de la 

taille des captures. 

 L'apparition d’un nouvel équilibre après l’implémentation d’une AMP. 

 La persistance des effets de l’aire marine protégée sur l’écosystème après 

l’arrêt de la période de la mise en réserve, la durée de cet effet dépend de la 

longévité de l’espèce considérée. 

 Le modèle end-to-end du golfe de Gabès a également été exploité pour 

identifier l’indicateur le plus adapté à détecter les effets de la pêche sur l’écosystème. 

La réponse de plusieurs indicateurs à une augmentation progressive de l’effort de 

pêche a été évaluée pour trois stratégies de pêche (stratégie bas niveaux trophiques, 

stratégie hauts niveaux trophiques, stratégie indifférenciée). L’évaluation des 

indicateurs consistait à analyser la direction, la linéarité et la conformité de la réponse 

entre les différentes stratégies de pêche. Les résultats ont montré que les indicateurs 

basés sur la taille (e.g. LFI Large Fish Indicators) sont les plus performants quand il 

s’agit d’appliquer différentes stratégies de pêche. Les indicateurs dem.LFI.40cm et 

surv.LFI.40cm correspondant respectivement à la proportion en poids des espèces 

démersales et celles qui font l’objet d’un suivi scientifique et dont la taille est supérieure 

à 40 cm, se sont avérés les plus pertinents pour réaliser le suivi de l’impact de la pêche 

dans le golfe de Gabès. Au final, bien que le modèle end-to-end développé pour le 

golfe de Gabès ait permis une meilleure compréhension du fonctionnement du réseau 

trophique, il existe encore une grande marge d’amélioration pour qu’il soit plus efficace 

à répondre aux questions des gestionnaires notamment sur le plan gestion spatialisée 

de l’écosystème et des pêcheries. Néanmoins, nous pouvons considérer que ces 

résultats préliminaires peuvent permettre une meilleure communication avec les 

gestionnaires. 
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 La dernière étape de la thèse a consisté à placer le golfe de Gabès dans son 

contexte régional en analysant la réponse des spectres trophiques de plusieurs 

écosystèmes méditerranéens à différents niveaux de mortalité par pêche. Comme les 

spectres trophiques ne considèrent pas explicitement les espèces mais les niveaux 

trophiques, leur utilisation est pertinente dans le cadre d’une approche comparative de 

différents modèles trophiques. Au cours de cette étude, le modèle EcoTroph a été 

utilisé pour analyser la réponse de chaque écosystème à une augmentation 

progressive de l’effort de pêche par niveau trophique. La comparaison des spectres 

trophiques a permis d’explorer certaines propriétés des écosystèmes méditerranéens 

(e.g. stabilité, cascade trophique) et le lien éventuel entre la réponse de l’écosystème 

et l’intensité du contrôle top-down. En effet, les résultats de simulation ont montré que 

les écosystèmes les plus stables (i.e. le golfe de Gabès et la mer Adriatique) sont ceux 

qui affichent la cascade trophique la plus marquée. L’intérêt d’une telle approche 

comparative est de souligner les analogies et les différences dans les réponses des 

écosystèmes face à la pression de la pêche. Cette démarche permet ainsi de mieux 

anticiper leurs réponses tant sur l’aspect écologique que sur l’exploitation afin de 

parvenir à une gestion plus efficace des ressources marines. 

 Une synthèse des différentes approches de modélisation mise en œuvre pour 

l’écosystème du golfe de Gabès est présentée dans le Tableau 8 afin d’illustrer les 

particularités de chaque modèle.  
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Tableau 8 : Récapitulatif des caractéristiques des trois modèles trophiques mis en 
place pour l’écosystème du le golfe de Gabès. 

Modèles 
trophiques 

Ecopath with 
Ecosim 

OSMOSE EcoTroph 

Description du modèle 

Objectif 

Evaluation de 
différents plans de 
gestion spatialisée de 
la pêche 

- Représentation de la 
structure trophique de 
l’écosystème 
- Simulation de 
scénarios d’AMP 
- Evaluation de la 
performance 
d’indicateurs 
écologiques à 
détecter les effets de 
la pêche  

Etude comparative de 
la structure trophique 
de cinq écosystèmes 
méditerranéens et de 
leurs réponses à la 
pêche 

Zone d’étude Golfe de Gabès Golfe de Gabès 

Golfe de Gabès 
Mer Catalane 
Mer Adriatique 
Mer Ionienne 
Mer Égée  

Hypothèse de 
base 

Modélisation du 
réseau trophique en 
se basant sur le 
principe d’équilibre de 
masse 

Modélisation du 
réseau trophique en 
se basant sur 
l’hypothèse de la 
prédation 
opportuniste  

L'écosystème est 
représenté comme un 
flux de biomasse 
transitant des bas 
vers les hauts niveaux 
trophiques 

Représentation 
de l’écosystème Réseau trophique Réseau trophique Spectre trophique 

Unité Biomasse Biomasse individuelle 
Taille individuelle 

Biomasse par niveau 
trophique 

Degré de complexité 

Discrétisation Espèces / groupes 
fonctionnelles (n=41) Espèces (n=11) Niveaux trophiques 

fractionnés 
Représentation 
de la structure 

taille / âge 
Non  Oui  Non  

Représentation 
des processus 

physiques et/ou 
biogéochimiques 

Non  

Oui 
forçage par le modèle 
biogéochimique 
Eco3M-MED 

Non  

Représentation 
de l’habitat Oui Non Non  

Réponse 
fonctionnelle à la 

prédation 

Basée sur la théorie 
du «Foraging Arena» 

Emerge à partir des 
interactions 
individuelles et du 
taux d’ingestion 
maximale 

Absence de prédation 
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Modèles 
trophiques 

Ecopath with 
Ecosim 

OSMOSE EcoTroph 

Pêche Mortalité par pêche 
totale et par flottille 

Mortalité par pêche 
totale 

Mortalité par pêche 
totale 

Dimension spatiale 

Structure 
spatiale Grille régulière 2D Grille 2D  Non  

Résolution (1,8 km  1,8 km) 
24638 cellules 

≈ (10 km  10 km)  
1040 cellules 

 

Mouvement des 
espèces 

Gouverné par le taux 
de dispersion et la 
nature de l’habitat 

Aléatoire dans l’aire 
aire de distribution de 
chaque espèce 

 

Migration des 
espèces Non Non  

Dimension temporelle 

Dimension 
temporelle Oui Oui  Non 

Pas de temps 1 mois 15 jours  

Scénario de gestion 

Type de 
scénario 

- Simulation de 
mesures de gestion 
dans l’espace et dans 
le temps 
- Simulation d’une 
diminution de l’effort 
de pêche 

- Simulation d’aires 
marines protégées 
-  Simulation de 
différentes stratégies 
de gestion 

Simulation de 
plusieurs niveaux 
d’effort de pêche 

Performance du modèle 

Validation du 
modèle 

- Validation des séries 
temporelles de 
captures 
- Absence de 
validation spatiale 

Validation à différents 
niveaux 
hiérarchiques : 
- Individu 
- Population 
- Communauté  

La performance du 
modèle EcoTroph 
dépend de la qualité 
des sorties des 
modèles Ecopath  

Incertitude des 
paramètres 

d’entrée 
Non évaluée Non évaluée 

Analyse de sensibilité 
sur les paramètres 
clés du modèle 
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2. Les limites des modèles trophiques 

 Quelle que soit l'approche de modélisation utilisée, les limitations dues aux 

hypothèses sous-jacentes implicites ou explicites de chaque modèle, les 

approximations imposées pour les besoins du calcul et l’insuffisance de données font 

que les modèles écosystémiques sont des simplifications plus ou moins proches de la 

réalité observée. Pour Ivanović et Freer, (2009), le seul moyen de tenir pleinement 

compte de la dimension spatiale et de l’échelle temporelle pour comprendre et 

représenter tous les processus serait de simuler l’univers à l’échelle de l’univers ! Dans 

toute approche de modélisation, la recherche d’une meilleure représentativité des 

processus écologiques implique la considération d’un très grand nombre de 

paramètres pouvant induire à une complexité inextricable. Il est donc préconisé 

d’adopter le principe de parcimonie ou principe du rasoir d’Ockham pour éviter une 

situation de surparamétrage et limiter le temps de calcul afin de faire le compromis 

entre la qualité des prédictions et la complexité du modèle. Etant donné l’impossibilité 

de mettre en place un modèle intégré avec le même degré de résolution à tous les 

niveaux trophiques, il s’avère pratique d’appliquer une approche de modélisation 

« rhomboïde » (DeYoung et al., 2004). Cette approche propose de mettre l’accent sur 

les processus relatifs à un groupe d’espèces cibles, en l’occurrence les hauts niveaux 

trophiques lorsqu’il s’agit d’un modèle orienté vers la gestion écosystémique des 

pêches et de faire des simplifications au niveau des autres compartiments de 

l’écosystème. 

2.1. Limites du modèle d’équilibre de masse 

 Lors de son élaboration, le modèle Ecopath with Ecosim du golfe de Gabès a 

nécessité des approximations pour le calcul de certains paramètres. Par exemple, le 

ratio production/biomasse a été estimé à partir de la formule d’(Allen, 1971)) qui 

s’applique lorsque l’écosystème est en équilibre, la mortalité naturelle calculée à partir 

de la formule empirique de (Pauly, 1980) ou encore le ratio consommation/biomasse 

déterminé par l’équation empirique de Palomares et Pauly (1998). Le fait que la 

matrice des régimes alimentaires soit figée tout au long des simulations constitue 

également une approximation non négligeable inhérente à la structure du modèle.  

 En plus des limites relatives aux hypothèses de base du modèle d’équilibre de 

masse (voir Christensen et Walters(2004) pour plus de détails), il existe d’autres limites 
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résultants des choix de paramétrisation. Par exemple, le nombre et le choix des 

groupes fonctionnels à modéliser est un facteur important susceptible d’influencer 

l’efficacité du modèle à reproduire les propriétés réelles de l’écosystème (Fulton et al., 

2003). L’incertitude associée aux données d’entrée est également une limite commune 

à toutes les approches de modélisation qui doit être prise en considération lors de la 

construction du modèle et l’interprétation des résultats. Il n’est pas rare que certaines 

données soient absentes étant donné que les connaissances existantes sur la plupart 

des écosystèmes sont presque toujours insuffisantes pour élaborer des modèles 

écosystémiques. Ce problème a été contourné en collectant des données estimées 

dans des écosystèmes similaires, ce qui en revanche augmente l’incertitude sur les 

sorties du modèle. Par ailleurs, le fait que les groupes fonctionnels du modèle Ecopath 

soient composés d’espèces commerciales et non-commerciales pourrait induire une 

sous-estimation des effets de la pêche.  

 Au niveau du modèle Ecospace, en plus des limites héritées d’Ecopath et 

d’Ecosim, la contrainte principale concerne la disponibilité des données spatialisées. 

Malgré la possibilité de prendre en considération les mouvements des espèces, il a 

été construit comme un écosystème « clos ». Les mouvements de migration n’ont pas 

été modélisés en dépit de l’ouverture du golfe de Gabès à la face orientale de la 

Méditerranée et l’absence de frontières physiques avec les écosystèmes adjacents. 

 Concernant le modèle EcoTroph, les contraintes peuvent être résumées comme 

suit : i/ les données des hauts niveaux trophiques (espèces charismatiques et 

commerciales) sont moins agrégées que celles des bas niveaux trophiques. Il pourrait 

donc y avoir des lacunes dans le spectre trophique de biomasse autour des bas 

niveaux trophiques à cause de l’absence de certains groupes, ii/ l’estimation des 

captures diffère entre les cinq écosystèmes étudiés à cause de la prise en compte ou 

pas des rejets et des autres sources de mortalité par pêche comme la pêche récréative 

ou la pêche illégale, non-régulée, non reportée, iii/ le modèle EcoTroph permet 

d’omettre la notion d’espèce sauf que lorsque le niveau d’agrégation des groupes 

trophiques est très élevé, il y a une perte d’information dans le spectre trophique. 

2.2. Limites du modèle end-to-end 

 La mise en place du modèle end-to-end est une première étape pour intégrer 

des processus physiques et biologiques à différentes échelles pour représenter la 
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dynamique du réseau trophique. Le forçage du modèle des hauts niveaux trophiques 

OSMOSE par le modèle biogéochimique Eco3M-MED lui-même forcé par le modèle 

hydrodynamique NEMOMED12 et l’intégration des prédictions d’un modèle de niche 

fait que la modélisation end-to-end peut devenir rapidement très complexe. Nous 

abordons ici quelques limites du modèle end-to-end du golfe de Gabès : 

 Disponibilité des données : le modèle OSMOSE nécessite une grande quantité 

de données relatives à la biologie et l’écologie des espèces. Cependant, à 

cause du manque d’informations sur la migration des espèces, l’écosystème a 

été modélisé comme étant un écosystème « clos » à l’instar du modèle 

Ecospace. Pour les mêmes raisons, nous avons supposé que les adultes et les 

juvéniles occupent les mêmes aires de distribution à cause d’un manque de 

connaissances sur la dérive larvaire et que la mortalité par pêche est constante 

tout au long de l’année.  

 L’incertitude relative aux données : la plupart des données d’entrée du modèle 

ont été collectées à partir d’études réalisées dans le golfe de Gabès ou dans 

des écosystèmes adjacents, en revanche certains paramètres biologiques 

comme la taille des œufs et le poids des œufs ont été obtenus à partir d’autres 

écosystèmes méditerranéens. L’incertitude due aux sources de données 

pourrait être importante au niveau de certains paramètres comme c’est le cas 

pour « la fécondité relative » qui varie considérablement selon la zone d’étude. 

Le manque de connaissances nous a contraints à garder les valeurs par défauts 

de quelques paramètres tels que « l’efficience critique de prédation », « la 

détermination du succès de prédation » ou encore « le taux d’ingestion 

maximale » (http://www.osmose-model.org/) (Grüss et al., 2015; Shin et Cury, 

2004, 2001b). Par ailleurs, pour les espèces Octopus vulgaris, Diplodus 

annularis, Mustelus mustelus, Merluccius merluccius et Pagellus erythrinus, la 

comparaison entre les groupes fonctionnels d’Ecopath et les espèces 

d’OSMOSE est une des limites de la validation du régime alimentaire. 

L’incertitude relative au régime alimentaire des groupes fonctionnels étant plus 

importante. 

 Validation du modèle des bas niveaux trophiques : les performances du modèle 

biogéochimique Eco3M-MED ont été évaluées par (Guyennon et al., 2015). Le 

modèle est capable de reproduire les principaux patrons de distribution spatiale 
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et saisonnière des groupes planctoniques sur la totalité du bassin 

Méditerranéen. Toutefois, les sorties du modèle doivent être finement validées 

à l’échelle locale en les confrontant à des données de diversité et de densité de 

plancton mesurées in situ (Bel Hassen et al., 2010). 

 Le groupe benthos : Le golfe de Gabès est un écosystème de plateau 

continental caractérisé par un fort couplage bentho-pélagique du fait que 

plusieurs espèces pélagiques s’alimentent sur des organismes benthiques 

(Hattab et al., 2013a). Afin de prendre en considération le benthos, une « boîte 

noire » a été implémentée dans le modèle OSMOSE du golfe de Gabès pour 

les organismes benthiques dont la taille varie entre 0,2 cm et 5 cm à cause de 

l'absence de données. Une biomasse non limitante a été assignée à ce 

compartiment de l’écosystème. Cependant, cette représentation sommaire du 

groupe benthos doit être affinée en raison de : i/ la grande diversité de ce 

compartiment dans le golfe de Gabès représenté par plusieurs 

embranchements tels que les échinodermes, les crustacés, les tuniciers, les 

mollusques, les porifères, les cnidaires, les bryozoaires et les annélides 

(Lakhrech, 2013). Les individus appartenant à ses embranchements sont des 

proies potentielles pour les espèces de haut niveau trophique, ii/ le rétro-

contrôle de la prédation des hauts niveaux trophiques sur le groupe benthos n’a 

pas été modélisé bien qu’il soit potentiellement important en raison du couplage 

bentho-pélagique (Hattab et al., 2013a), et iii/ l’hypothèse de la prédation 

opportuniste basée sur l’adéquation de la taille entre prédateur et proie n’est 

pas toujours applicable pour les organismes benthiques. Par exemple, pour les 

petits annélides la prédation ne dépend pas forcément de la taille. Afin 

d’améliorer la représentativité du modèle, il est donc nécessaire d’étudier les 

préférences alimentaires des organismes benthiques pour mieux considérer 

leurs dynamiques au sein du réseau trophique. 

 L’approche par banc : l’intérêt d’agréger les individus de chaque espèce en 

banc est de réduire le temps de calcul des simulations. Néanmoins, cette 

approximation présente une limite étant donné qu’elle ne considère pas la 

variabilité entre les individus du même banc partageant la même niche 

écologique. 
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3. Perspectives d’amélioration des modèles écosystémiques  

 Dans le cadre de cette thèse, plusieurs modèles trophiques ont été développés 

pour le golfe de Gabès. Comme pour toute approche de modélisation, ce travail a 

nécessité plusieurs approximations pour prédire le fonctionnement de l’écosystème. 

Les modèles présentés dans cette étude sont basés sur un ensemble de 

simplifications et d’hypothèses parcimonieuses dans l’objectif de comprendre la 

réponse de l’écosystème par la simulation de scénarios contrefactuels. Afin 

d’améliorer la qualité de ces modèles, il faut apporter plus de précisions à certains 

processus écologiques, affiner l’ajustement et la validation des modèles et évaluer 

l’incertitude des résultats obtenus. Ces améliorations sont nécessaires d’autant plus 

que les modèles s’articulent autour de questions de gestion de l’écosystème. 

 Modèle d’équilibre de masse 

 Afin que le module spatial Ecospace du modèle Ecopath with Ecosim du golfe 

de Gabès soit plus adapté à un usage d'aide à la décision, il est nécessaire d’évaluer 

sa sensibilité à quelques paramètres clés (e.g. taux de dispersion, taux de dispersion 

relative dans un habitat non préférentiel, la vulnérabilité relative dans un habitat non 

préférentiel, etc.). Cette analyse de sensibilité permettra de mieux comprendre le 

comportement du modèle, quantifier l’effet de chaque paramètre sur la qualité de 

l’ajustement et identifier les paramètres non-influents (Romagnoni et al., 2015). Par 

ailleurs, il est indispensable de valider le modèle Ecospace à l’échelle spatiale. Pour 

pouvoir répondre à des questions de gestion, il faut que le modèle Ecospace soit 

capable de reproduire dans l’espace les tendances observées des séries temporelles 

de biomasse et de l’effort de pêche. La validation du modèle avec des données 

d’observation permet de garantir sa robustesse et sa fiabilité pour envisager son 

utilisation en tant qu’outil d’aide à la décision. L’amélioration des prédictions du modèle 

nécessite également d’apporter plus d’informations sur les mouvements des espèces 

(e.g. migration, dérive larvaire) et de modéliser plus finement leurs distributions en 

implémentant plus de variables explicatives (e.g. température, salinité) et en 

augmentant la résolution du modèle. 

 Modèle end-to-end 

 Les perspectives d’amélioration du modèle end-to-end portent essentiellement 

sur sa structure et ses performances. Afin de tenir compte de la rétroaction de la 
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prédation du plancton par les espèces de haut niveau trophique, il serait pertinent 

d’effectuer un  couplage (two-way) entre le modèle biogéochimique Eco3M-MED et le 

modèle des hauts niveaux trophiques OSMOSE à la place du forçage.  

 La qualité des prédictions pourrait également être améliorée en effectuant une 

calibration inter-annuelle pour affiner la validation et accroître la fiabilité du modèle. 

Cette calibration serait envisagée en cas de disponibilité de séries temporelles de 

biomasse des espèces modélisées. En raison des limites du temps imparti pour la 

thèse, il ne nous a pas été possible de réaliser une étude de sensibilité sur les 

paramètres clés du modèle à l’exemple des ratios de taille prédateurs/proies qui sont 

la base de l’hypothèse de la prédation opportuniste. Une étude de sensibilité est 

nécessaire pour mieux comprendre le comportement du modèle et évaluer la marge 

d’erreur tolérable de chaque paramètre. Par ailleurs, la large étendue du plateau 

continental du golfe de Gabès fait que le rôle du compartiment benthique est très 

important dans le fonctionnement de l’écosystème (Hattab et al., 2013a). Cette 

particularité exige une meilleure prise en compte de la répartition verticale des espèces 

dans la colonne d'eau pour améliorer la représentation du couplage bentho-pélagique 

et avoir des interactions prédateur/proie plus proches de la réalité. Pour que la 

discrétisation verticale dans le modèle soit efficace, elle doit être accompagnée par 

une meilleure représentation de la composante benthique dans l’écosystème. Le 

compartiment benthique pourrait donc être représenté par des groupes d’espèces, 

chaque groupe serait associé à un ensemble d’espèces ayant des traits fonctionnels 

et des traits d’histoire de vie similaires comme cela a été appliqué dans les travaux de 

Brochier et al., (2012). 

 Plus généralement, étant donné que les modèles développés dans ce travail 

s’inscrivent dans le cadre de l’approche écosystémique des pêches, une des pistes 

d’amélioration de ce travail, consiste à mettre en place une évaluation des stratégies 

de gestion (« Management Strategy Evaluation (MSE)»). Le but de cette procédure 

est d’analyser la robustesse d’une ou de plusieurs stratégies candidates à différentes 

sources d’erreurs et d’incertitudes à travers des simulations de modèle (A’mar et al., 

2008). Ces incertitudes peuvent être dues à la structure de base du modèle et/ou à 

des erreurs de mesures ou d’observation (Punt et al., 2014). Au niveau du logiciel 

Ecopath, il est possible d’utiliser la routine Monte Carlo pour trouver le meilleur 

ajustement du modèle Ecosim et quantifier l’incertitude relative à certains paramètres 
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clés à l’exemple de P/B, Q/B et EE. Il existe également un module « MSE » dans le 

logiciel Ecopath qui permet d’évaluer des stratégies de pêche en spécifiant les 

incertitudes relatives à certains paramètres comme la biomasse ou l’effort de pêche. 

L’évaluation des incertitudes relatives aux données d’entrée figure parmi les bonnes 

pratiques d’Ecopath dans le cadre d’une gestion basée sur l’écosystème (Heymans et 

al., 2016). L’utilisation des modèles end-to-end dans la mise en place d’une évaluation 

des stratégies de gestion est également préconisée pour les pêcheries 

multispécifiques (Fulton et al., 2014). 

 Il est donc indispensable de poursuivre les prospections dans le golfe de Gabès 

pour collecter plus de données relatives aux mouvements et à la distribution spatiale 

des espèces, à la répartition des habitats, à l’évolution des stocks et aux interactions 

trophiques dans le compartiment benthique. Ces connaissances sont essentielles pour 

améliorer la qualité des modèles proposés et fournir des recommandations plus fiables 

aux gestionnaires.  

Fédérer des compétences entre biologistes, écologistes, biogéochimistes et 

modélisateurs tout en impliquant activement les gestionnaires de la pêche est 

indispensable afin d'arriver à une mise en place de modèles écosystémiques probants. 

De manière plus pragmatique, les modèles écosystémiques peuvent être utilisés 

comme des outils d’aide à la décision pour améliorer les mesures de gestion dans 

l’objectif de maintenir la bonne santé de l’écosystème et assurer la viabilité de la 

pêcherie. D’après (Costello et al., 2016), la réforme des pratiques de gestion pourrait 

générer un excédent de 16 millions de tonne dans les captures et 53 millions de dollar 

en termes de profit à l’échelle globale.  

Cependant, toutes les perturbations qui sont rencontrées dans le golfe de 

Gabès et qui font le caractère archétypal de l’écosystème n’ont pas été prises en 

considération dans le cadre de cette thèse. En effet, il est nécessaire d’intégrer les 

résultats des études relatives à la pollution par le phosphogypse et par les métaux 

lourds pour comprendre l’impact de ses pressions anthropiques sur la dynamique de 

l’écosystème. L’intégration de ces informations permettrait de modéliser les effets de 

l’accumulation de ces éléments toxiques à travers le réseau trophique et d’évaluer les 

conséquences de la dégradation des habitats benthiques. Cet aspect est d’autant plus 

important compte tenu de la régression des herbiers de Posidonia oceanica qui semble 

être le résultat des effets combinés des rejets du phosphogypse et du raclage du fond 
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par les chalutiers benthiques dans les zones interdites au chalutage de fond (Ben 

Mustapha et al., 2002; Hattour et Ben Mustapha, 2013).  

D’autres phénomènes liés au changement climatique comme la modification 

des aires de distribution de plusieurs espèces de téléostéens (e.g. Brama brama, 

Trachinotus ovatus, Gnathophis mystax) et d’élasmobranches (e.g. Squatina oculata, 

Mustelus asterias, Mobula mobular) ou l’introduction d’espèces lesspessiennes dans 

le golfe de Gabès sont à prendre en considération dans l’étude de l’écosystème 

(Bradai et al., 2004). Dans ce contexte, la modélisation end-to-end est un outil pertinent 

pour évaluer les effets de la variation des paramètres abiotiques sur la structure et le 

fonctionnement trophique de l’écosystème et prédire son évolution future depuis les 

producteurs primaires jusqu'aux top prédateurs.  

Les modèles trophiques développés dans cette thèse et plus particulièrement 

le modèle OSMOSE peuvent être utilisés pour comprendre les facteurs expliquant 

l’installation des espèces exotiques et anticiper les conséquences de leurs 

introductions dans l’écosystème. Cette question est d’autant plus importante que les 

poissons d’origine indo-pacifique représentent 2,43 % de la richesse spécifique 

ichtyologique observée du golfe de Gabès (Bradai et al., 2004).  

En plus des aspects écologiques, il est indispensable de tenir compte de la 

complexité de la dimension socio-économique de la pêche dans le golfe de Gabès 

pour mieux concilier les enjeux écologiques, économiques et sociaux. Plusieurs types 

de modèles ont été développés pour étudier la dynamique des flottilles (Soulié et 

Thébaud, 2006) et les aspects bioéconomiques (Mahévas et Pelletier, 2004; Marchal 

et al., 2013) afin de prédire le comportement des pêcheurs et la réponse des espèces 

cibles à diverses options de gestion. Bien que les modèles bioéconomiques n’aient 

pas été représentés autant que les modèles physiques dans les approches de 

modélisation end-to-end, l’intégration de la dimension socio-économique d’une façon 

explicite est considérée parmi les bonnes pratiques de la modélisation end-to-end 

(Fulton, 2010) (Fig. 42).  
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Les Annexes 

Annexe A : Les paramètres du modèle Ecopath du golfe de Gabès 

Group name Trophic level Biomass 
(t.km-²) 

Production / 
biomass 
(year-1) 

Consumption 
/ biomass  
(year-1) 

Ecotrophic 
efficiency 

Production / 
consumption 

Phytoplankton 1 7.65 160 0 0.309   

Macro-algae 1 2.188 13.4 0 0.95   

Posidonia oceanica 1 0.046 15.033 0 0.95   

Micro and 
mesozooplankton 2.105 8.46 32.395 51.069 0.95 0.634 

Macrozooplankton 3.093 3.463 22.65 56.57 0.95 0.4 

Foraminifera 2 0.368 7.844 23.532 0.95 0.333 

Invertebrate 
suspension feeders 

2.725 7.382 1.647 9.904 0.95 0.166 

Polychaetes 2.361 4.416 3.502 19.723 0.95 0.178 

Amphipoda and 
Isopoda 2 5.464 2.405 26.199 0.95 0.092 

Echinoderms 2.327 4.526 0.57 2.46 0.95 0.232 

Benthic molluscs 2.353 4.258 1.886 9.386 0.95 0.201 

Crabs 3.211 2.089 2.555 4.953 0.95 0.516 

Benthic cephalopods 3.701 0.552 2.8 5.642 0.968 0.496 

Benthopelagic 
cephalopods 4.225 0.065 2.712 31.64 0.885 0.086 

Mantis shrimp 3.716 0.56 1.59 4.854 0.884 0.328 

Caramote prawn 3.279 0.131 2.26 7.665 0.994 0.295 

Alien shrimps 2.868 0.125 3.8 7.665 0.996 0.496 

Deep shrimps 3.27 0.036 2.796 7.665 0.952 0.365 

Horse mackerel 3.663 1.55 0.716 9.044 0.997 0.079 

European pilchard 3.122 3.829 1.116 11.403 0.927 0.098 

Round sardinella 3.125 1.85 0.853 9.635 0.953 0.089 

European anchovy 3.081 0.7 1.089 10.505 0.882 0.104 

Picarel 3.104 0.618 0.882 27.28 0.791 0.032 

Bogue 3.2 0.538 0.772 19.813 0.782 0.039 

Benthic invertebrate 
feeders (1) 3.537 0.21 0.608 6.834 0.997 0.089 

Benthic invertebrate 
feeders (2) 3.391 0.049 0.723 8.529 0.946 0.085 

Mullets 3.305 0.085 1.31 6.587 0.99 0.199 

Piscivorous Fish 4.213 0.067 0.359 4.335 0.788 0.083 

Sparidae 3.313 0.216 0.779 7.832 0.959 0.099 

Macro-carnivorous 
Fish (1) 4.026 0.189 0.639 9.38 0.999 0.068 

Macro-carnivorous 
Fish (2) 4.056 0.052 0.571 8.529 0.949 0.067 

Rays (1) 4.06 0.363 0.239 3.277 0.095 0.073 

Rays (2) 3.78 0.133 0.342 3.736 0.267 0.092 

Sharks 4.355 0.193 0.544 4.233 0.22 0.128 

Small tuna 4.419 0.074 0.591 8.193 0.95 0.072 
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Group name Trophic level Biomass 
(t.km-²) 

Production / 
biomass 
(year-1) 

Consumption 
/ biomass  
(year-1) 

Ecotrophic 
efficiency 

Production / 
consumption 

Medium pelagic fish 4.118 1.462 0.111 1.306 0.891 0.085 

Atlantic bluefin tuna 4.381 0.23 0.313 3.513 0.899 0.089 

Dolphins 4.339 0.08 0.075 14.361 0 0.005 

Sea birds 3.772 0.002 0.2 62.751 0 0.003 

Discards 1 0.381     0.447   

Detritus 1 30     0.28   
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Annexe B : Série temporelle de la production primaire dans le golfe de Gabès sur la 
période 1997 – 2007. Données téléchargées à partir de 
http://www.science.oregonstate.edu/ocean.productivity/index.php 
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Annexe C : Définition des habitats de chaque groupe trophique selon la nature du fond 
et la profondeur (0 : absence, 1 : présence) dans le modèle Ecospace du golfe de 
Gabès 
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(2
0<

de
pt

h<
35

) 

Phytoplankton 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Macro-algae 0 0 0 1 0 0 1 1 1 1 

Posidonia 
oceanica 

0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 

Micro and 
mesozooplankton 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Macrozooplankton 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Foraminifera 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Invertebrate 
suspension 
feeders 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Polychaetes 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Amphipoda and 
Isopoda 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Echinoderms 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Benthic molluscs 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Crabs 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Benthic 
cephalopods 

0 0.8 0.8 0.5 0.8 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3 

Benthopelagic 
cephalopods 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mantis shrimp 0 0 0 0.2 0 0.8 0.6 0.2 0.6 0.2 

Caramote prawn 0 0 0 0.05 0 0.8 0.1 0.05 0.1 0.05 

Alien shrimps 0 0 0 0.5 0 0.7 0.5 0.5 0.5 0.5 
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Deep shrimps 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 

Horse mackerel 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

European pilchard 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Round sardinella 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

European anchovy 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Picarel 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Bogue 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Benthic 
invertebrate 
feeders (1) 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Benthic 
invertebrate 
feeders (2) 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mullets 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Piscivorous Fish 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sparidae 0 0 0 0.8 0 0.6 0.8 0.8 0.8 0.8 

Macro-carnivorous 
Fish (1) 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Macro-carnivorous 
Fish (2) 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rays (1) 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rays (2) 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sharks 0 1 1 0.7 1 0.7 0.7 0.7 0.7 0.7 

Small tuna 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Medium pelagic 
fish 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Annexe D : Distribution des flottilles de pêche dans les habitats définis du modèle 
Ecospace golfe de Gabès 
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Coastal 
fishing False False True False True True True True True 

Lamparo 
fishing 

True True False True True True False True False 

Small Seine True True True True True True True True True 

Tuna purse 
seine True True False True True True False True False 

Bottom 
trawling True True False True True False False False False 

Sponge 
fishing False False True False False False True False True 
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Annexe E : Distribution des groupes trophiques dans le modèle Ecospace du golfe 
de Gabès 
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Annexe F : Les références des paramètres de croissance et de reproduction des 
espèces considérées dans OSMOSE-GoG 

Species Parameters References 

Octopus 
vulgaris 

Growth 
 

Ezzeddine, S., El-Abed, A., 2004. Potential biological and environmental 
influences on the Octopus vulgaris population of the Gulf of Gabès (south-
eastern Tunisian coast). MedSudMed Technical Documents 2, 42–49.  

Jabeur, C., Nouira, T., Khoufi, W., Mosbahi, D.S., Ezzeddine-Najai, S., 2012. 
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Annexe G: Les paramètres d’entrée du modèle OSMOSE-GoG 

Species 
Critical 

predation 
efficiency 

Max 
predation 

ingestion rate 
(g prey.g-

1biomass.year-

1) 

Max 
starvation 

rate 
(year-1) 

random 
walk 

movement 
range 
(cell) 

Species 
sex ratio 

Species egg 
size 
(cm) 

Species egg 
weight 

(g) 

Octopus 
vulgaris 

0,57 3,50 0,30 1,00 0,5188 0,325 0,00026451 

Penaeus 
kerathurus 

0,57 3,50 0,30 1,00 0,58 0,02587 0,00000647 

Metapenaeus 
monoceros 

0,57 3,50 0,30 1,00 0,62 0,023 0,000006 

Trachurus 
trachurus  

0,57 3,50 0,30 3,00 0,5 0,1 0,0002 

Sardina 
pilchardus 

0,57 3,50 0,30 3,00 0,5 0,1 0,00014 

Sardinella 
aurita 

0,57 3,50 0,30 3,00 0,545 0,044 0,0000758 

Engraulis 
encrasicolus 

0,57 3,50 0,30 3,00 0,55 0,02 0,0001 

Diplodus 
annularis 

0,57 3,50 0,30 2,00 0,65 0,0115 0,002 

Mustelus 
mustelus 

0,57 3,50 0,30 4,00 0,5 39 238 

Merluccius 
merluccius 

0,57 3,50 0,30 2,00 0,45 0,105 0,0005 

Pagellus 
erythrinus 

0,57 3,50 0,30 2,00 0,72 0,04 0,0002 
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Annexe H: La matrice d’accessibilité du modèle OSMOSE-GoG. 
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Octopus vulgaris < 
3 cm 0.1 0.1 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 

Octopus vulgaris > 
3 cm 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.6 0.6 0.6 0.8 0.8 0.8 0.8 

Melicertus 
kerathurus 0.8 0.8 0.7 0.8 0.8 0.6 0.6 0.6 0.8 0.8 0.8 0.8 

Metapenaeus 
monoceros 0.8 0.8 0.8 0.5 0.8 0.6 0.6 0.6 0.8 0.8 0.8 0.8 

Trachurus 
trachurus 0.1 0.1 0.8 0.8 0.7 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 

Sardina pilchardus 0.1 0.1 0.1 0.1 0.8 0.7 0.8 0.8 0.3 0.8 0.8 0.3 

Sardinella aurita 0.1 0.1 0.1 0.1 0.8 0.8 0.7 0.8 0.3 0.8 0.8 0.3 

Engraulis 
encrasicholus 0.1 0.1 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.7 0.3 0.8 0.8 0.3 

Diplodus annularis 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.7 0.8 0.8 0.8 

Mustelus mustelus 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.7 0.8 0.8 

Merluccius 
merluccius 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 

Pagellus 
erythrinus 0.1 0.1 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.8 0.4 

Cilates 0.18 0.18 0.1 0.1 0.15 0.8 0.8 0.5 0.35 0.1 0.05 0.1 

Mesozooplankton 0.18 0.18 0.1 0.1 0.15 0.8 0.8 0.5 0.35 0.05 0.05 0.1 

Nanozooplankton 0.01 0.1 0.05 0.1 0.15 0.8 0.8 0.5 0.35 0.05 0.05 0.1 

Phyroplankton 0.18 0.18 0.1 0.1 0.15 0.8 0.8 0.5 0.35 0.1 0.05 0.1 

Benthos 0 0.08 0.08 0.08 0 0 0 0 0.022 0.0002 0.0004 0.015 
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Annexe I : Les variables climatiques et d’habitat utilisées dans le modèle d’enveloppe 
bioclimatique 

Models Variables Description and derived metric Resolution Source 
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d

e
ls

 

Sea surface 
temperature 

(SST) 

SST climatological composites 
were used to generate four 
relevant metrics: annual 
maximum, minimum, mean and 
the annual range (the difference 
between maximum and minimum 
represent proxies of seasonality 
and temporal variation in SST) 
from the period 1982 to 2009 

5 arcmin 
 AVHRR pathfinder SST 
(version 5) available at 
http://www.nodc.noaa.gov/ 

Sea surface 
salinity (SSS) 

Mean salinity monthly 
climatologies  from the period 
1961 to 2009 

5 arcmin 

Derived from the Bio-
ORACLE dataset which is a 
high-resolution global 
datasets designed for 
Species Distribution Model 
applications (Tyberghein et 
al., 2012)  available at 
http://www.oracle.ugent.be/ 

H
a
b

it
a
t 

m
o

d
e
ls

 

Seafloor 
topography 

Depth, slope and aspect were 
extracted from a Digital Elevation 
Model (DEM). The aspect was 
transformed into two derived 
variables: Eastness (values close 
to 1 represent an eastward 
aspect, while values close to –1 
represent a westward aspect) and 
Northness (values close to 1 
represent a northward aspect, 
while values close to –1 represent 
a southward aspect). 

90-meter 

The bathymetric elevation 
data was derived from 
source soundings collected 
by the INSTM referenced to 
the local tidal datum 

Seafloor type 

We reduced the original 15 
seafloor types to 8 broad seafloor 
type as these types represent 
relatively distinct physical 
environments supposed to 
influence demersal marine 
species distributions. We mapped 
the seafloor type by attributing to 
the centroid of each 0.0081 km² 
grid cell a seafloor category. 

90-meter 
Digital seafloor type data 
was obtained from the 
INSTM 
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a b s t r a c t

The Gulf of Gabes located in southern Tunisia is one of the most productive ecosystems in the Medi-

terranean Sea. Despite its ecological importance, it is subject to high fishing pressure affecting the dif-

ferent components of the ecosystem. Given the multispecies, multigear nature of the fishery, there is a

need to manage trade-offs between environmental and economic objectives. In this study, an Ecospace

model was developed based on the previously constructed Ecopath model of the Gulf of Gabes and

calibrated for the period 1995–2008 to investigate the response of the ecosystem to a set of alternative

spatial management scenarios. These scenarios were derived from the current fishery regulation owing

the important interest expressed by local fishery managers to assess new management measures. The

results showed for each management scenario how bottom trawling and coastal fishing impact the

different trophic groups and the complexity of interaction between these two fishing activities. Fur-

thermore, spatially explicit simulations were performed to identify regions where the management

measures are effective. Results suggested that for some trophic groups, these regions are well-defined

which would be interesting to propose more accurate spatial measures. Finally, several indicators were

calculated to evaluate the proposed management plans and provide managers with a straightforward set

of decision rules to describe the potential trade-offs and fulfill both fisheries and conservation man-

agement objectives in the context of an ecosystem approach. The decision rules were based on observed

trends to reduce uncertainty relative to the model complexity and provide consistent advice to decision-

makers.

& 2016 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

With the development of fishing activities during the second

half of the twentieth century in the Gulf of Gabes, the Tunisian

government adopted several legal texts in order to manage marine

resources. The management of fisheries was essentially based on

seasonal and spatial closures. The aim of these measures was to

reduce the fishing pressure on species with high economic value

such as the Caramote prawn (Penaeus kerathurus) mainly caught

during shrimp campaigns. However, the focus on single-species

management without considering the interactions between the
different components of the ecosystem has proven ineffective.
Hence the need for a more holistic management approach taking
into accounts both ecosystem complexity and the different fishing
activities. The Ecosystem-Based Fishery Management (EBFM) is
widely acknowledged to be more effective to maintain healthy
marine ecosystems and the fisheries they support [1,2].

Located south of Tunisia, the Gulf of Gabes was historically
managed using single-species approaches in order to maximize
the yield of target species. However, the first signs of overfishing
appeared in the early 1990s [3] when a substantial decrease in
total production was observed. In the late 2000s, total landings has
stabilized around 40,000 t representing more than 40% of national
production which gives the Gulf of Gabes a high socio-economic
interest (Official statistics from “Direction Générale de la Pêche et
de l’Aquaculture” (DGPA)). Given the expansion of the fishery and
the increase of fishing effort an important interest has been
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expressed by local policy-makers to improve the current regula-
tion. The ecosystem model Ecopath with Ecosim [4], was used as
part of the EBFM to better understand the impact of fishing on
target and non-target species and assess the interaction between
the different fishing activities.

The Gulf of Gabes is a multispecies and multigear fishery, tar-
geting demersal, and pelagic species using trawls, gillnet, purse
seine and longlines. The most predominant fishing activities are
the coastal fishery and the offshore bottom trawling [5] due to the
large extent of soft bottoms.

In order to manage these activities effectively, several legal
texts were adopted by the Tunisian government since the 1960s.
This legislation was implemented to establish the delimitation of
fishing zones, the fishing season, the characteristics of fishing gear,
fishing techniques, the minimum catch size, the rest periods etc. to
ensure the long-term viability of the fishery. The main legal texts
which regulate the fishing sector in the Gulf of Gabes are Law No.
94-13 of 31 January 1994, the decree of September 28, 1995 and
the Law No. 2009-17 of 16 March 2009. The major aspects of this
regulation concern the bottom trawling activity and includes the
establishment of an annual biological rest period during 3 months,
the ban of bottom trawling under 50 m depth and the regulation
of shrimp fishing through fishing campaign.

The aim of this study is to adjust the current measures through
spatial and temporal simulations in order to: i/ examine the po-
tential effects of several fishing management options on the dif-
ferent components of the ecosystem, ii/ enhance the under-
standing of interactions between offshore bottom trawling and
coastal fishing activities and, iii/ give policy-makers evaluation
elements to improve the actual legislation for an effective and
sustainable fishery management. These spatial and temporal si-
mulations are based on a previously constructed Ecopath model
for the Gulf of Gabes ecosystem developed by [6]. The main ad-
vantage of this analysis is that it explores alternative management

options, more relevant to deal with trade-offs by slightly modify-
ing measures already implemented.

2. Methodology

2.1. Study area

The Gulf of Gabes, also known as “the little Sirte”, is located in
the Mediterranean eastern basin and encompassed a total area of
approximately 35,900 km2 (Fig. 1). Recognized as one of the most
important fishing areas in Tunisia, the Gulf of Gabes is under
natural and anthropogenic threats [7,8] and is subject to great
changes on its biodiversity and functioning [9,10]. This region has
a large continental shelf (exclusively composed of soft sediment).
The 200 m isobath is reached after a distance of 400 km from the
coastline and the Gulf has the highest tidal amplitude in the
Mediterranean Sea (up to 2 m height) [11]. The shallowness of the
basin makes the Gulf very sensitive to atmospheric conditions.
Owing to these unique oceanographic and geomorphological
characteristics, the Gulf of Gabes is a highly productive ecosystem
despite the oligotrophic conditions of the Mediterranean Sea [12].
The high level of productivity is also due to the presence of the
ecologically-important Posidonia seagrass meadows [13]. This
habitat provides an important nursery, feeding, and breeding for
several marine species [14] and supports high fish productivity.
The ecosystem offers an ideal shelter for 247 fish species amongst
a total of 327 recorded species in Tunisia [15].

2.2. Ecopath with Ecosim model development

This work was based on the Ecopath with Ecosim (EwE)
modeling approach. Principles, basic concepts and assumptions of
this approach are described in detail in [4,16–20]. The EwE model

Fig. 1. The geographical situation of the Gulf of Gabes. Gray surface represent the modeled area (depth range of 20– 200 m).
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is built on a system of linear equations to describe the trophic

interactions between functional groups. The first one is the bal-

ance equation:

= + +

+ + ( )

Production Catch Predation Biomass accumulation

Net migration Other mortality 1

The second equation ensures energy balance within each group

using another equation:

= + + ( )Consumption Production Respiration Unassimilated food 2

The balanced model was developed using Ecopath (Version 6.4;

www.ecopath.org) to characterize interactions between resources

and to evaluate the level of exploitation of the fishery. The trophic

model represents an average annual situation of the ecosystem

(2000–2005), including 41 functional groups which included more

than 110 species [16] more information about the model structure

and data can be found in the Appendix A and B. This model takes

into account the main fleets operating in the area, including bot-

tom trawling, purse-seine fishing, sponge fishing, tuna fishing, and

coastal motorized fishing vessels. Official landings statistics from

1995 to 2008 were obtained from the Fisheries and Aquaculture

Department (DGPA) per species and per fleet. These data were

complemented with discard information [16]. The detailed de-

scriptions of data resources used for the Ecopath model of the Gulf

of Gabes and the explanation of the structure of functional groups

can be found in our previously published paper [6].
Then, based on initial parameters inherited from Ecopath, an

Ecosim model was applied to provide temporal dynamic simula-

tions [17] using the following biomass dynamic differential equa-

tion:

( )∑ ∑= − + − + +
( )= =

dB

dt
g Q Q I M F e B

3

i
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ij

j

n

ij i i i i i
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where dBi/dt: the growth rate of group i during the time interval dt

in terms of biomass, gi: the net growth efficiency, Qij: the con-

sumption rate of group i by group j, Ii: the immigration rate, ei: the

emigration rate, Mi: is other natural mortality rate, and Fi: is the

fishing mortality rate.
In Ecosim, the consumption rates are calculated based on the

“foraging arena” concept [4,17]. The exchange between the vul-

nerable (Vi) and invulnerable components (Bi–Vi) depends on the

transfer rate (Vij). The level of vulnerability represent the impact of

an increase of predator biomass on predation mortality of a given

prey [16]. The vulnerability parameter is considered as one of the

most important features of the Ecosim module since it can be

modified to improve the fit of the predictions of the model to the

observed data during the calibration procedure.
The Ecosim model was applied to simulate ecosystem effects of

fishing mortality changes and other environmental forcing (i.e.

primary production (PP)) over time to reproduce historical pat-

terns of landings. During the calibration procedure, the Ecosim

model of the Gulf of Gabes was fitted to available catch data for the

period 1995–2008. To this end, several time series were used: i/

fishing effort by fishing gear type (i.e. coastal fishing, lamparo

fishing, bottom trawling, small seine, tuna purse seine and sponge

fishing), ii/ catches of 24 functional groups iii/ biomasses of small

pelagic fishes (i.e. European Pilchard, Horse mackerel and Bogue)

from stock assessments conducted by the Tunisian National In-

stitute of Sciences and Technologies of the Sea (INSTM) and iv/

primary production. For the time series of primary production,

processed data (Level-3) of Net Primary Production (mg C/m2/day)

were used (source: http://www.science.oregonstate.edu/ocean.

productivity/index.php). These data were calculated by the Verti-

cally Generalized Production Model (VGPM) which is a

“chlorophyll-based” model that estimates net primary production
from chlorophyll using a temperature-dependent description of
chlorophyll-specific photosynthetic efficiency [21]. The data were
monthly averaged for the period (October 1997-December 2007)
on the geographical area of (34.63°N/33.66°N) and (11.65°E/
13.86°E) then converted on organic matter (Ton Km�2) [22] (Ap-
pendix C). The historical data of primary production and biomass
were implemented as time forcing data.

The calibration was carried out to estimate the vulnerabilities
which perform the best fit using the module “Fit to time Series” of
Ecosim. The goodness of fit was assessed to currently loaded time
series data of landings by calculating the total sum of squared
deviations (SS). The function “sensitivity of SS to V” was used to
search for the values of vulnerability which minimize the SS. The
“Maximum relative time of feeding” parameter was increased for
the top predators (i.e. Sharks, Small tuna, Atlantic Bluefin tuna and
Dolphins) to improve the quality of the fit. The landings predicted
by the Ecosim model were compared to the official statistics of
DGPA for the period 1995–2008 to assess the robustness of the
model (Fig. 2).

2.3. Ecospace model

After fitting the Ecosim model, Ecopath baseline biomasses
were used to initialize the Ecospace model, which is the spatially-
explicit time-dynamic module of EwE [23]. It allows a projection of
Ecosim dynamics onto a two-dimensional spatial grid with
equally-sized homogenous cells. The model incorporates struc-
tural biomass pools linked by trophic flows, which are distributed
over the grid and can move among the cells of the spatial domain
[16].

The implementation of an Ecospace model requires the speci-
fication of additional parameters besides those inherited from
Ecopath and Ecosim models. First, a grid of spatial cells needs to be
defined. Each cell is assigned to a land or water value and to a
specific habitat type. This habitat assignment will govern the
distribution of species across the map based on their preferences,
dispersal rates and foraging behavior. The species migration was
not considered due to the absence of studies and data in the Gulf
of Gabes. Changes in biomass and consumption of functional
groups at the level of each cell are driven by the trophic re-
lationships (i.e. predator-prey) through a set of Ecosim differential
equations described in details by [17,20].

At the outset, the fishing effort is defined by assigning the fleets
to the habitats, then this effort is spread over the map on the basis
of a “gravity model”, which assigns effort depending on the fishing
profitability of each cell [16]. Fishing effort is distributed in such a
way that the amount of effort in a cell is proportional to the re-
lative profitability rate in that same cell. This feature allows Eco-
space to replicate the fishing effort in a more accurate and realistic
way.

The spatial domain of the Ecospace model covered the entire
Gulf of Gabes. The basemap consists of a grid of 127 rows and 194
columns, each cell have a length of 1.8 km. The modeled area ex-
tends from the depth 20 m contour to about the isobath 200 m
(Fig. 1). The bathymetry of the Gulf of Gabes was extracted as a
digital gridded depth data set from a digital elevation model with
a 90 m resolution. The bathymetric elevation data was derived
from source soundings collected by the INSTM and referenced to
the local tidal datum. Thereafter, the baseline map was associated
with data of the average depth and the relative primary produc-
tion (derived from the net primary production maps described
above) value on each cell. Besides, a digital seafloor type data
obtained from the INSTM was used to characterize the benthic
habitat in the Gulf of Gabes. Based on the seafloor type and the
bathymetric maps, 9 habitat types were defined to describe
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different type of seafloor at different depth strata. Each functional

group was assigned to its preferred habitat based on an estimation

of their depth and bottom types preferences (Appendix D). This

was achieved by overlaying species occurrences data collected

from the Tunisian bottom trawl survey (i.e. gathered by INSTM)

with the seafloor type and the bathymetric maps. Occurrence data

were unavailable for some functional groups (e.g. benthic mol-

luscs, echinoderms) in this case, other sources from the literature

about the ecology and biology of species were used (Source of

information: FishBase (www.fishbase.org), SealifeBase (www.sea

lifebase.org). To define fisheries in Ecospace model, the six types of

fisheries included in the Gulf of Gabes Ecopath model were allo-

cated to depth strata on the basis of the Tunisian fishery legislation

(Appendix E).
The distribution of species among the basemap of the Ecospace

model is governed by dispersal rates representing the ability of

functional groups to move within the spatial grid of the model,

these rates were assigned to default values or chosen based on

data available in [24–26]. For the basic dispersal rate the defaults

values are those recommended by [16], which are of three mag-

nitudes (i) 300 km year�1 for pelagic species, (ii) 30 km year�1 for

demersal species, and (iii) 3 km year�1 for non-dispersing species.

These recommended values was used due to a lack of studies on

species movement in the Gulf of Gabes. Concerning the relative

dispersal rate in “non-preferred (bad)” habitat, the values of the

basic dispersal rate were multiplied by a factor ranging from 1 to 5.

For the relative vulnerability to predation, all species are con-

sidered twice more vulnerable in unsuitable habitat than in pre-

ferred habitats, also they are less likely to consume and find ap-

propriate food [16].

2.4. Fishing management plans simulations

Several fishing management plans (FMPs) were simulated by
implementing different temporal and spatial measures to ana-
lyze the ecosystem feedbacks. All the proposed FMPs were re-
lated to the bottom trawling because it is the activity that has
the largest impact on the ecosystem [27]. The different FMPs can
be categorized into five types i) Duration of the rest period, ii)
Number of shrimp campaigns, iii) Lower bathymetric limit of
shrimp campaign, iv) Lower bathymetric limit of bottom
trawling,and v) Decrease in the number of bottom trawlers
(Table 1). The choice of the different FMPs is based on the cur-
rent fishing regulation. Thereafter, several scenarios were si-
mulated in Ecospace. These scenarios consist of a different
parameterization of the five FMPs. Each scenario simulates a
slight variation of regulatory measures being implemented. All
scenarios are applied for the period 1997–2008 and compared to
the management scenario Sc_ref which represents the reference
state.

In order to assess the goodness of Ecospace outputs, the pre-
dicted catches of the reference scenario Sc_ref were compared to
observed catches (from the official statistics of DGPA) (Fig. 3). The
comparison shows that the Ecospace model underestimate the
total landings in the Gulf of Gabes. This underestimation is ex-
pected since the Tunisian department of fisheries DGPA applies
correction factors to the landings data to take into account illegal,
unreported and unregulated catches [28]. Furthermore, some
purse seiners operate outside the Gulf of Gabes and they land their
catch in ports situated in the Gulf. Accordingly, the reference
scenario was considered as a reliable baseline for the management
plan simulations.

Benthic invertebrate feeders (2) Bogue Medium pelagic fish Mullets Rays (1) 

Alien shrimps Benthic cephalopods Benthic invertebrate feeders (1) Benthopelagic cephalopods Caramote prawn

Deep shrimps European anchovy European pilchard Horse mackerel Macro carnivorous Fish (1)

Macro carnivorous Fish (2) Picarel Piscivorous Fish Rays (2) Round sardinella

Sharks Small tuna Sparidae
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Fig. 2. Comparison between the time series of landings from official statistics of DGPA (points) and landings predicted by the model (lines) for the period 1995–2008.
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Several indicators are used to evaluate the different FMPs

and assess their performances. Ecosystem indicators based on

trophic level (TL) (e.i mean TL of catch, high TL biomass TL

43.5, mean TL of the ecosystem) and several fishery indicators

relative to catches (e.i total catches, bottom trawl catches,

coastal catches, small pelagic fish catches, crustacean catches,

other fish catches and cephalopods catches) are calculated for

each management scenario. The TL-derived indicators were re-

tained to track fishing impacts on the ecosystem [29,30]. An

increase of TL indicates a tendency of increase in the proportion

of larger fish and therefore ecosystem stability [31]. Besides, the

different fishery indicators are already used by the DGPA (the

local fishery administration).
Throughout the simulations, Ecopath and Ecosim parameters

were retained at the default settings. This methodology is part of

the integrative approach “Back to the Future” [32] which consists

of modeling past ecosystem and simulating management plans as

policy goals for the future.

3. Results and discussion

3.1. Response of fished functional groups to FMPs

Catch outputs of the simulated management plans were com-

pared to the baseline scenario Sc_ref for all functional groups and

by fishing type. Fig. 4, illustrates the performance of the thirteen

fishing management plans for each functional group and shows

the differences between the two main fishing activities. Obviously,

bottom trawl catches are more sensitive to FMPs (brighter colors)

than coastal catches given that all simulated FMPs are relative to

the bottom trawling activity. As regards the coastal catches, the

observed results are mainly explained by the spatial overlap be-

tween the two fisheries from the isobath 35 m.
The response of trophic groups is related to the type of fishing

management plan (e.i. temporal closure, spatial closure and

number of shrimp campaigns) owing to the vertical pattern ob-

served in Fig. 4. Nevertheless, results of scenarios relative to the

lower bathymetric limit of shrimp campaign and those to the

Table 1

The different fishing management plans simulated with the Ecospace model of the Gulf of Gabes.

Scenarios Type of fishing management plans

Duration of the rest

perioda

Number of shrimp

campaignsb
Lower Bathymetric limit of

shrimp campaignc

Lower Bathymetric limit of

bottom trawlingc
Progressive decrease in the number of

bottom trawlers over 5 years

Sc_ref 3 2 30 m 50 m 0%

Sc2 3 2 30 m 60 m 0%

Sc3 3 2 30 m 70 m 0%

Sc4 3 2 30 m 80 m 0%

Sc5 4 months 2 30 m 50 m 0%

Sc6 5 months 2 30 m 50 m 0%

Sc7 6 months 2 30 m 50 m 0%

Sc8 3 2 35 m 50 m 0%

Sc9 3 2 40 m 50 m 0%

Sc10 3 2 45 m 50 m 0%

Sc11 3 0 30 m 50 m 0%

Sc12 3 1 30 m 50 m 0%

Sc13 3 2 30 m 50 m 10%

Sc14 3 2 30 m 50 m 20%

a Law No. 2009-17 of 16 March 2009 concerning the biological rest of the system in the fisheries sector and its funding.
b Order of the Minister of Agriculture of 19 December 2001 amending the Order of 28 September 1995 regulating the practice of fishing (shrimp current campaign).
c Order of the Minister of Agriculture of 28 September 1995 regulating the practice of fishing.
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reference scenario of the Ecospace model (dashed line) for the period 1997–2008.
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number of shrimp campaigns (e.i. Sc8, Sc9, Sc10, Sc11, Sc12) are

quite similar because they are effective at the same bathymetric

range from 30 to 50 m.
The co-responses of offshore bottom trawl and coastal catches

to FMPs were analyzed to assess the interaction between the two

fishing activities. Fig. 5 shows that the simulated FMPs affect dif-

ferently bottom trawl and coastal catches. In fact, the direction of

the response (increase or decrease in catches compared to baseline

scenario) depends on the type of fishing management plan. Fur-

thermore, for most trophic groups, bottom trawl and coastal catches

show a weak co-response (small size squares) and different re-

sponse directions for the same fishing scenarios (color of the

squares). This result suggests a weak interaction between the two

fishing activities. To confirm this finding, more behavioral in-

formation on species migration should be considered in Ecospace.

This is because, inshore-offshore seasonal migration of species that

reproduce in the Posidonia Meadows could increase the interaction

between the offshore bottom trawling and the coastal fishing.
Nevertheless, the interactions between the two sectors seems

to be substantial for some groups such as rays (1) (e.i. Raja clavata,

Raja radula, Rhinobatos rhinobatos, Dasyatis pastinaca) and benthic

invertebrate feeders (1) (e.i. Gobius niger, Symphodus cinereus, Di-

plodus vulgaris, Dentex maroccanus, Balistes carolinensis). Bottom

trawl and coastal catches of benthic invertebrate feeders (1) evolve

clearly in the same direction in scenarios Sc2, Sc3 and Sc4, which

means that reducing the fishing area by expanding the lower

Fig. 4. Comparison between bottom trawling (left) and coastal (right) catches under different fishing management scenarios to the catches of the reference scenario.
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bathymetric limit of bottom trawling would be beneficial for the
two fishing activities. For rays (1), benthic and coastal catches
show opposite responses for scenarios relative to shrimp cam-
paigns (e.i Sc9, Sc10, Sc11). In fact, coastal catches of rays (1) in-
crease with the release of fishing pressure of bottom trawlers
between the isobaths 30 and 50 m. The complexity of the response
is mainly due to the multi-species nature of the fishery and the
overlap between coastal and bottom trawling fishing zone.

Fig. 6 represents the spatial variance of biomass between the 14
scenarios for each of the 20 exploited functional groups in the Gulf
of Gabes. The interest of these maps for decision support is to
identify regions where the biomass of functional groups is sensi-
tive to management measures. Results show that benthic species
(e.g. Benthic invertebrate feeders (1), Picarel, Mullets, Alien
shrimps…) display higher values of biomass variance across sce-
narios than species targeted mainly by coastal or small purse seine
vessels. This is because that all the simulated FMPs regard ex-
clusively the activity of bottom trawlers, which directly impacts
the dynamics of benthic species.

The distribution of biomass variance shows also that high
trophic level groups (e.g. Rays, Macro carnivorous fish) are mostly
affected in coastal areas, whereas, for the same management
measures, small pelagic fish (e.g. European Pilchard, European
anchovy, Bogue…) seem to be more responsive offshore. This can
be explained by the fact that the coastal fishery tends to target

species with high economic value such Dentex sp, Serranus sp and
Rays which also have high trophic levels. However, small pelagic
species are mainly fished offshore by small purse seine vessels,
beyond the isobath of 40 m [33]. The results of this analysis in-
dicate that for all trophic groups except European pilchard and
Medium pelagic fish, FMPs are effective in well-defined small area
in the Gulf of Gabes. Hence, it would be interesting to consider
these areas to refine the management of exploited species and
propose more accurate spatial measures.

3.2. Ecosystem response to FMPs

Trophic level maps by scenarios were compared to trophic level
map of the reference scenario in order to evaluate the impact of
the different measures on the food web species composition in
spatial terms (primary producers were omitted from calculation to
eliminate the high variability of plankton biomass) (Fig. 7). By
using all biomass outputs of Ecospace, these maps provide an
overview on the effect of each management scenario at the eco-
system scale. Such synthesized information is more suitable to
help managers for planning and decision making than trophic
level maps by species, more detailed but less straightforward to
interpret.

Results suggest that maps can be classified by type of FMP.
Fishing scenarios which involve spatial restriction (e.i. Sc2, Sc3,

Fig. 6. Spatial variance of biomass across the 14 simulated scenarios illustrating the effective management regions (colored red).
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Sc4, Sc8, Sc9, Sc10, Sc11 and Sc12) exhibit a slight increase in mean

trophic level of the ecosystem in coastal areas (red regions) op-

posite to the offshore of the Gulf of Gabes (blue regions). For the

temporal scenarios (e.i. Sc5, Sc6, Sc7) which are relative to the

duration of the rest period, offshore of the Gulf of Gabes shows an

increase in the mean trophic level of the ecosystem since the

Fig. 7. Comparison of mean trophic level of the ecosystem between the reference scenario and each Management Plan.

Fig. 8. The mean trophic level of the ecosystem and the biomass of high TLs for each scenario (A), trophic level of catches and total catches for each scenario (B).
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simulated rest periods are effective beyond the isobath of 50 m.
However, it seems that the decrease in the number of bottom

trawlers by 10% and 20% (Sc13 and Sc14) doesn’t affect sub-

stantially the mean trophic level of the ecosystem, the variation of

TLs still negligible.
Four metrics were used to compare the performance of the

simulated FMPs: The mean TL of the ecosystem, the mean TL of

catches, the biomass of high TLs (TL 43.5) and total catches. These
metrics were selected to characterize the response of the ecosys-

tem from both ecological and fisheries perspectives. For all FMPs,

the limitation of fishing pressure increases very slightly the mean

TL of the ecosystem (Fig. 8A) especially for the Sc11 which

corresponds to no shrimp campaigns. However, the comparison of

high trophic levels biomass between the reference scenario and

management scenarios (Fig. 8A) suggests that the increase of

mean TL is not always due to an increase of high TLs biomass such

as for scenarios Sc4, Sc10 and Sc11 but it could also be the result of

a decrease of low and medium trophic levels biomass (e.i. Sc2, Sc5,

Sc6).
The trophic level of catch seems to be more responsive to the

management measures than the mean trophic level of the eco-

system since the variations of TLs between scenarios are more

pronounced (Fig. 8B). The simulation results assume that the ap-

plication of a management measure allows an increase of the

trophic level of catch except for FMPs relative to shrimp cam-

paigns (e.i. Sc8, Sc9, Sc10, Sc11 and Sc12). This can be explained by

the fact that, these scenarios are effective between the isobaths 30
and 50 m which correspond to the preferred habitat of the ma-

jority of functional groups and particularly of those with a high

trophic level (Appendix F). Furthermore, the decrease of catches

due to the reduction of fishing pressure varies substantially be-

tween FMPs except for scenarios Sc13 and Sc14 (e.i. decrease of the

number of bottom trawlers) where catches still at the level of the

reference state. It appears that FMPs which are effective at shallow

depths are more subject to a decline of catches due to the high

abundance of exploited species between isobaths 30 and 50 m.

3.3. Ecospace as decision support tool

In this study, Ecospace is used as a decision support tool to

evaluate FMPs in the context of Ecosystem-Based Fishery Man-
agement. Several indicators were considered to evaluate the dif-

ferent FMPs with the aim of providing managers a straightforward
set of decision rules to fulfill both fisheries and conservation

management objectives (Table 2). Results show that conservation
measures have positive impacts on ecosystem health indicators (e.
i. high trophic level biomass, mean trophic level of the ecosystem).

Besides that, the reduction of the bottom trawling activity doesn’t
have systematically a negative effect on catches. Indeed, coastal

catches could benefit from the decrease of fishing pressure and
especially small pelagic fish and other fish groups that seem to be

less (or positively) affected by these measures. However, the
management action which consists to gradually decrease the

number of bottom trawlers by 10–20% over 5 years exhibits an-
other type of ecosystem response. In fact, all the indicators remain
constants except the biomass of high trophic levels which de-

crease slightly.
Such a result would interest managers because it shows that it

is possible to maintain the same level of landings with 80% of the
current capacity of bottom trawlers without compromising the

ecosystem structure. These decision rules could be useful to help
managers to improve the current fishery policy in the context of

an ecosystem approach.

3.4. Uncertainty and limitations of the model

Incorporating ecosystem considerations for the management of

fisheries is a relevant approach to preserve a healthy marine
ecosystem and maintain the fishing at a sustainable level [34].

However, an ecosystem-based fisheries management requires

Table 2

Response of fishing management plans to a set of conservation and exploitation objectives.

Increase the 

lower

bathymetric

limit of 

bottom

trawling

Increase the 

duration of 

the rest 

period

Increase the 

lower

Bathymetric

limit of 

shrimp

campaign

Decrease

the number 

of shrimp 

campaigns

Progressive

decrease of 

the number 

of bottom 

trawlers

over 5 years

Trophic level> 3.5 Biomass �� = � � �

Mean TL of the ecosystem = = = = =

Trophic level of catch � � � � =

Total catches ��� �� ��� ��� =

Bottom trawlers catches ��� �� ��� ��� =

Coastal catches � � �� ��� =

Small pelagic fish catches � � = = =

Crustacean catches ��� �� ��� ��� =

Other fish catches � � � � =

Cephalopods catches ��� ��� ��� ��� =

(�,�): Relative increase or decrease of the indicator less than 5% compared to the reference scenario 

(��,��): Relative increase or decrease of the indicator between 5% and 10% compared to the reference scenario 

(���,���): Relative increase or decrease of the indicator more than 10% compared to the reference scenario 

(=): The indicator remain constant
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complex models such as Ecospace which includes spatial and
temporal species interactions. Therefore, the uncertainty related to
the Ecospace model needs to be considered in the interpretations
of the results. The present study focused on trends at the com-
parison of the different fishing management plans to reduce un-
certainties relative to the reliability of inputs and model
complexity.

However, there are some limitations related to the data avail-
ability, for example, although the Ecospace model offers the pos-
sibility to take into account species movement, it was constructed
as a “closed” ecosystem. Species migration in or out the Gulf of
Gabes was not considered even though it is an open ecosystem
because of the absence of studies and data. Furthermore, all the
input data of the Ecopath model do not have the same degree of
uncertainty. Most of the data come from the area or adjacent
ecosystems, but some parameters were obtained from other
Mediterranean ecosystems. Thereby, there are some limitations
due to the uncertainty associated with the source of data.

The capabilities and limitations of the Ecopath, Ecosim, and
Ecospace models were discussed in details in [4,35]. Further dis-
cussions of the uncertainty relative to parameters and the defini-
tion of trophic groups can be found in [36, 37]. In regards to this
study, a sensitivity analysis was performed on ecotropic efficiency
(EE) parameter to estimate the uncertainty of the response of the
Ecopath model to the choice of EE value [6]. Results of this sen-
sitivity analysis indicated that the main system flows and esti-
mated trophic levels did not experience any broad changes in the
Ecopath model of the Gulf of Gabes [6]. Nevertheless, certain cri-
tical improvements are required to make the Ecospace scenario
developed for this study more suitable for management advice: i/
the validation of the Ecospace model with spatial time series of
catch, biomass and fishing effort (these data are not yet available
for the Gulf of Gabes), ii/ a rigorous sensitivity analysis of the Gulf
of Gabes Ecospace model to parameter setting [38].

4. Conclusion and recommendations

This study represents a first attempt to evaluate the potential
effects of spatio-temporal fishing closures in the Gulf of Gabes. The
simulated scenarios were based on the current fishing regulation
to give policy makers and stakeholders practical information for
management decisions. Results showed the complexity of inter-
actions between the two major fishing activities in the Gulf of
Gabes, the bottom offshore trawling and the coastal fishing, in an
ecosystem context. In fact, for the same management measures,
bottom trawling and coastal fishing catches do not necessarily
have the same response due to the multi-species nature of the
fishery. However, this interaction can be substantial when there is
an important overlap between the fishing zones and target
species.

Furthermore, for the majority of trophic groups, the different
fishing management plans are rather effective in a small well-
defined area than in all the Gulf of Gabes which could be inter-
esting to better target conservation effort. By taking into account
spatial complexity for the management of the fishery, this ap-
proach aims to better quantify trade-offs to support policy makers
and stakeholders in the decision-making process in case of con-
flicting goals (e.i. environmental or economic objectives).

By its nature, the parameterization of an Ecospace model relies
on the underlying Ecopath and Ecosim models from which it in-
herits some limitations relative to model inputs and construction.
Several improvements should be considered for the future simu-
lations to evaluate the sensitivity of results to input parameters,
incorporate environmental parameters that drive the species dis-
tribution (i.e. salinity, temperature) and validate the model with

spatial data (e.g. biomass distribution, fishing effort). To remedy to

this limit, the present preliminary study was based on trends to

reduce uncertainty in data interpretation. The results of this study

could be considered for a potential management decision to im-

prove the current fishery regulation especially that they are con-

sistent with the first observations after the establishment of bio-

logical rest periods in the Gulf of Gabes since 2009.
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a  b  s t  r  a c t

Given the ecological importance  and  high socio-economic  value of  the fishery  of the  Gulf of  Gabes, an
end-to-end  model was  applied to  its  continental  shelf ecosystem  to characterize  the structure of  the
food web in  the 2000s.  This  approach  consisted  in forcing a high trophic  level model  (OSMOSE)  with
an  existing  biogeochemical  model (Eco3M-MED)  representing the  seasonal dynamics  of  the low trophic
levels. The two models  were linked through trophic interactions to represent  the  ecosystem  dynamics
from  primary  producers  to  top predators.  In this  study,  we  developed the  multispecies,  individual-based
model  OSMOSE  in the Gulf  of  Gabes  (OSMOSE-GoG). This model aims  to capture the main  processes  that
influence  species life  cycle  and  simulate  the functioning  of  the ecosystem  according  to opportunistic
predation  process  based  on size  selection and  spatio-temporal co-occurrence  between a predator  and
its prey.  The  spatial  distribution  of  the eleven  modelled  species  was  derived from  a Multi-Scale  Species
Distribution  Modelling  approach.  We  calibrated  OSMOSE-GoG  model with  available  data  of  biomass
and  fishing yield,  using  an optimization method  based  on evolutionary  algorithms  which is suitable
for complex and  stochastic  models.  Finally,  OSMOSE-GoG  was validated  against independent  data  sets
at different  hierarchical  levels:  the individual  (diet composition),  population  (mean size  of commercial
catch)  and  community  levels  (mean trophic level) following  the  Pattern-Oriented  Modelling  approach.
The  model outputs were overall consistent  with the diet  compositions  and mean trophic levels derived
from  the  ECOPATH model of  the Gulf  of  Gabes (ECOPATH-GoG) and the  observations  of  mean size  of
catches. The OSMOSE-GoG can  be considered  as  a baseline model to investigate  ecosystem  responses  to
environmental changes  and  fishing  management  measures  in the  Gulf  of  Gabes.
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1. Introduction

Given the limitations of single-species approaches to address
the complexity of marine ecosystems, ecosystem models have
been increasingly developed and applied worldwide to support
the Ecosystem Approach to Fisheries (EAF) (Garcia, 2003; Plagányi
et al., 2007). By taking into account the interactions between the
different components of the ecosystem, as well as the direct and
indirect impacts of human activities, these models have an impor-
tant role to play in Management Strategy Evaluation (Food and
Agriculture Organization of the United Nations, 2008). The use of
ecological models such as OSMOSE (Shin and Cury, 2004, 2001),
Ecopath with Ecosim (Christensen and Walters, 2004) and Atlantis
(Fulton et al., 2004) can provide an overview of the ecosystem
functioning and have the potential to  deliver useful information
in  support of fisheries management procedures.

In the Mediterranean Sea, fishing is one of the most impor-
tant threats to biodiversity in  addition to habitat loss (Coll et  al.,
2010). The Gulf of  Gabes located off south Tunisia presents typ-
ical ecosystem management issues. On the one hand, the Gulf
is under anthropogenic threats (i.e. overfishing, chemical pollu-
tion, degradation of Posidonia seagrass meadows, invasion of alien
species, climate change) (Ayadi et  al., 2015; Ben Rais Lasram et al.,
2015b). On the other hand, the ecosystem supports a multispecies
fishery which represents more than 40% of national production.
Hence, a holistic approach of the ecosystem is needed which takes
into account the abiotic environment, the ecosystem complexity
and the human activity. To assess fishing impacts, several models
have been applied to the Gulf of Gabes, i.e.  Ecopath with Ecosim
(Halouani et al., 2016; Hattab et al., 2013), Species Distribution
Model (Hattab et al., 2014), and EcoTroph (Halouani et al., 2015b).

In the context of increasing computational power, End-to-End
models (E2E) are considered as relevant tools to  adress ques-
tions about ecosystem functioning (Fulton, 2010). E2E modelling
approaches attempt to  include the major processes that structure
the different parts of  the ecosystem, considering the human com-
ponents and the abiotic environment, and integrating physical and
biological processes at different scales in  a single modelling frame-
work (Fulton, 2010; Travers et al., 2007).

The increasing interest in developing E2E modelling approaches
have arisen from the need for considering the complexity of inter-
actions and feedbacks between factors that control ecosystem
functioning (Rose et al., 2010). Indeed, to  further explore the effects
of multiple drivers on the ecosystem, E2E models that repre-
sent the ecosystem from the physics to  the biogeochemistry and
exploited fish resources (Travers et al., 2007) allow to  address
questions from both ecological and fisheries perspectives and to
investigate the combined effects of climate change and fishing
(Travers-Trolet et al., 2014b).  The development of  such approaches
is also motivated by the need for  quantitative tools for ecosystem
based management (Rose et al., 2010).  By incorporating spatial
structure and environmental processes, E2E models can be used
as new analytical and management tools for the ecosystem-based
fisheries management (Pikitch et al., 2004).

Here, we develop an E2E model in  a  continental shelf ecosys-
tem which consists in a one-way coupling between OSMOSE (high
trophic levels model) and NEMOMED12-Eco3M-MED (low trophic
levels model) (Alekseenko et al., 2014; Guyennon et al., 2015). The
choice of this approach for the Gulf of Gabes ecosystem is mostly
explained by the need to make the transition from the single-
species management to a  more holistic approach. Since the Gulf of
Gabes is subject to high fishing pressure and global anthropogenic
threats affecting the different components of the ecosystem, the
use of an E2E model is appropriate to  better understand the ecosys-
tem dynamics and management trade-offs between conservation
and fisheries objectives. In this context, the choice of the OSMOSE

modelling framework was appropriate as it allows to simulate var-
ious fishing and environmental change scenarios, while relying on
a parsimonuous size-based predation assumption, and providing
a diverse range of  output indicators at the individual, population
and community levels. Moreover, the application of  the OSMOSE
model in the Gulf of Gabes was  timely and feasible given (i) the large
number of  empirical studies on life history traits (growth and repro-
duction parameters) (Tsikliras et  al., 2010; Tsikliras and Koutrakis,
2013) allowing to parameterize the model, and (ii) the availability
of a biogeochemical model (Eco3M-Med) applied to  the study area
allowing to develop a fully integrated E2E modelling approach

As a first step  underpinning future simulation work, this study
aims to represent the food web  structure of  the Gulf of Gabes in the
2000s. The application of OSMOSE to  the Gulf of Gabes ecosystem
requires a careful and extensive parameterization work. Based on
a  size-based opportunistic predation, the model is parsimonious
in trophic data requirements but then needs to  be properly fitted
to biomass and catch data as well as be confronted to an indepen-
dent set of  data and other modelling approaches’ outputs. All these
modelling steps are presented here.

2. Material and methods

2.1. Study area

The Gulf of Gabes is located in the South-central Mediterranean
Sea  and covers a  total area of approximately 35,900 km2 (Fig. 1).
Recognized as one of the most productive area in  the Mediter-
ranean Sea (Papaconstantinou and Farrugio, 2000), the ecosystem
of the Gulf of  Gabes is under multiple anthropogenic threats (Hattab
et al., 2014; Lamon et al., 2013) and its biodiversity is subject to
great changes (Ben Rais Lasram et  al., 2015a; Hattab et al., 2011).
This region has  a  relatively wide continental shelf since the isobath
200 m is located about 400 km offshore and it has the highest tidal
amplitude in the Mediterranean Sea  (up to 2 m height) (Sammari
et  al., 2006). The seabed of the Gulf of Gabes is characterized by
large meadows of  Posidonia oceanica, an endemic Mediterranean
seagrass (Ben Mustapha and Afli, 2007; Zucchetta et al., 2016).  This
habitat provides an important nursery, feeding, and breeding for
several marine species (Hattour and Ben Mustapha, 2013).

2.2. The end-to-end model

The end-to-end model applied to the Gulf of Gabes aimed to
represent the ecosystem structure and dynamics based on two
existing sub-models, the individual-based model OSMOSE (Grüss
et al., 2015; Shin and Cury, 2004), representing the dynamics of  high
trophic level (HTL) organisms, which was coupled with the biogeo-
chemical model Eco3M-Med (Alekseenko et al., 2014; Guyennon
et al., 2015) representing the low trophic levels (LTL) dynamics.
The outputs of the biogeochemical model were used as inputs for
OSMOSE without any feedback (forcing mode or one-way cou-
pling).

The two models were linked through trophic interactions to
represent the food web from plankton to top predators. In this
application, OSMOSE is  forced by the biomass of four LTL groups
(phytoplankton, nanozooplankton, microzooplankton, and meso-
zooplankton) and one  benthos group. The plankton concentrations
obtained from the biogeochemical model serve as prey fields for
HTL species in OSMOSE over space and time. The prey fields link
the two models through an opportunistic predation process based
on size selection (i.e. minimum and maximum predator to  prey
size-ratio parameter) and spatio-temporal co-occurrence between
a  predator (HTL species) and its prey among the LTL groups (Travers
et  al., 2009; Travers-Trolet et al., 2014a).
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Fig.  1.  The geographical location of the Gulf of Gabes and the grid of the  OSMOSE-GoG model.

Fig. 2. Conceptual model of the one-way coupling between OSMOSE and Eco3M-MED. OSMOSE species can prey upon both plankton components and high trophic level
species, depending on predator/prey size ratios and spatio-temporal prey availability.

Furthermore, a multi-scale species distribution model was  used
to obtain distribution maps for HTL species in the Gulf of Gabes for
the 2000s (Hattab et al., 2014) (Fig.  2).  Then, the distribution area of
each species was implemented in  OSMOSE as a presence/absence
map.

2.2.1. The  LTL model: biogeochemical model Eco3M-MED
The plankton biomasses (carbon and nitrogen currencies) fields

used in this study to  force the HTL model have been produced by
a coupled (one-way) hydrodynamical/biogeochemical model run
over the 2000–2012 period on the whole Mediterranean Basin
(see Guyennon et al., 2015 for  more details). The physical run is
described by Beuvier et al. (2012b).  It has been simulated by the
1/12◦ (≈8 km)  resolution regional circulation model NEMO-MED12
(Beuvier et al., 2012a) daily forced by the atmospheric ARPERA data
set (Herrmann and Somot, 2008).  Daily-averaged water velocities

were used for the advection of biogeochemical tracers. The time
step used for  the numerical integration of the tracer conserva-
tion equations is 1200s. The biogeochemical model Eco3M-MED
(Alekseenko et al., 2014) is embedded in the Eco3 M modular
numerical tool (Baklouti et  al., 2006).

The structure of  the LTL model includes the main Plankton Func-
tional Types (PFTs) of the Mediterranean Sea (Siokou-Frangou et al.,
2010)  (Table 1). Each of these PFTs is represented through sev-
eral state variables, namely carbon, nitrogen and phosphorus (and
chlorophyll for producers) concentrations and abundance (number
of cells per unit volume), with the exception of meso-zooplankton
which is only represented through its carbon concentration and its
abundance (individuals per unit volume). Intracellular ratios (i.e.,
the ratio between two elemental concentrations) as well as intra-
cellular quotas (i.e., the quantity of a  given element per cell) are
dynamically calculated by the model and used in  most of the bio-
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Table 1

Parameters of the  Eco3M-MED LTL model.

Low Trophic Level groups max  Size (cm) min Size (cm) Trophic level

Main Plankton
Functional Types (PFTs)

Phytoplankton 0.01 0.001 1
Nanozooplankton (Heterotrophic nanoflagelates) 0.002 0.0002 2
Microzooplankton (Ciliates) 0.02 0.002 2
Mesozooplankton (Copepods) 0.3 0.02 2
Benthosa 5 0.2  2.5

a Benthos is considered as a LTL group but  it is not an output of the Eco3M-MED model.

geochemical processes described in the model. Phytoplankton is
split into two different PFTs, namely large phytoplankton, encom-
passing diatoms and part of the nanophytoplankton, and small
phytoplankton, which includes picophytoplankton and the remain-
ing nanophytoplankton. The two PFTs have different parameters,
distinct predators and fuel different detritic pools. Decomposers are
represented by heterotrophic bacteria and are responsible for the
organic matter mineralization. Zooplankton is divided into three
different size groups, namely heterotrophic nanoflagellate (HNF),
which feeds on bacteria and small phytoplankton; ciliate, which
feeds on small phytoplankton and HNF; and mesozooplankton
(copepods), which feeds on ciliate, HNF and large phytoplankton.
Copepods are the only metazoans in the model, and mechanisms
such as individual growth, egg production or reproduction are
implicitly represented. All the formulations of the biogeochemical
processes, as well as the whole set of parameters are extensively
described in  Alekseenko et al. (2014).

2.2.2. The HTL model: OSMOSE
The multispecies model OSMOSE (Object-oriented Simula-

tor of Marine ecOSystem Exploitation) is a two-dimensional
spatially explicit, individual-based model (IBM) written in java pro-
gramming language (www.osmose-model.org).  The model aims
at simulating the functioning of marine food webs under the
assumption of a  size-based opportunistic predation process and
spatio-temporal co-occurrence between a predator and its prey
(Shin and Cury, 2004, 2001).  The OSMOSE model (version: Osmose
3  Update 2, source code available at http://www.osmose-model.
org/downloads)  explicitly represents direct and indirect impacts of
different management measures and scenarios on target and non-
target species linked through trophic interactions. OSMOSE has
been applied in different ecosystems to  address various questions
regarding: (i) the evaluation of the ecosystem trophic structure
(Marzloff et al., 2009; Grüss et al., 2015), (ii) the effect of Marine
Protected Areas (Yemane et  al., 2009), (iii) the combined effects
of fishing and climate change (Travers et  al., 2009; Fu  et al., 2013;
Travers-Trolet et al., 2014b), (iv) the simulation of  fishing scenarios
(Shin and Cury, 2004; Travers et  al., 2010; Smith et al., 2011; Grüss
et al., 2016), and (v) the test of indicators’ performance (Travers
et al., 2006).

The basic modelling unit in  OSMOSE is a  super-individual rep-
resenting a  school of organisms belonging to the same HTL species.
Individuals of a school share the same characteristics: body length,
weight, age, food requirement, spatial coordinates and all life his-
tory traits parameter values. Aggregating species individuals into
schools aims to  reduce the computation time and memory alloca-
tion as the total number of individuals (from egg to adult) to be
considered in  simulations can reach a value of the order of 1012

(Shin and Cury, 2004).
The individual-based structure of OSMOSE allows the assess-

ment of output variables at different levels of  aggregation (e.g.
size, abundance, biomass or trophic level can be produced by age
class or species) (Grüss et al., 2015; Shin and Cury, 2004; Travers
et al., 2009). The interaction between schools is based on the main
hypothesis that predation depends on size adequacy and spatio-

temporal co-occurrence between predator and prey. Therefore, the
food web (or diet matrix) builds up as an emergent property of local
trophic interactions.

In OSMOSE, an individual can potentially feed on any prey.
Therefore, maximum and minimum predator/prey size ratios were
defined to ensure that large predators do  not feed exclusively on
LTL organisms which are more abundant. Since OSMOSE is a  two
dimensional model, a  predator and a potential prey can co-occur
spatially even when there is a  mismatch in the vertical dimension
(e.g. benthic and pelagic species). In order to  obtain a realistic food
web, a prey-predator accessibility matrix was defined to  take into
account the distribution of species in the water column (Travers-
Trolet et  al., 2014a).

2.3. Model parameterization of OSMOSE-GoG

The modelled area extends from the coastline to the isobath
200 m and covers the entire continental shelf of  the Gulf of Gabes
(Fig. 1). The model grid consists of 1040 cells with 0.08◦×0.08◦

degree latitude/longitude resolution and covering the geographi-
cal area of (33.1◦N/35.3◦N) and (9.9◦E/13.3◦E). The outputs of the
biogeochemical model Eco3M-MED between 2001 and 2010 were
used to force the HTL model. The dynamics of LTL groups in Eco3M-
MED reflect interannual and seasonal variability in the Gulf of Gabes
so the forcing of the HTL groups varies accordingly in OSMOSE-GoG
simulations.

Eleven high trophic level  fish and invertebrate species are mod-
elled in OSMOSE-GoG; seven bony fish (i.e. Trachurus trachurus,
Sardina pilchardus, Sardinella aurita, Engraulis encrasicolus, Diplodus
annularis, Merluccius merluccius, Pagellus erythrinus), one cartilagi-
nous fish (i.e. Mustelus mustelus), one cephalopod (i.e. Octopus
vulgaris) and two crustaceans (i.e. Penaeus kerathurus, Metapenaeus
monoceros). M. monoceros is a non-indigenous species (NIS) intro-
duced from the Red Sea into the Gulf of Gabes during the mid-1990s
(Missaoui and Zaouali, 1995). These species were selected because
of their economic value; they represent ∼50% of the total land-
ings in  the 2000s, they have a  large biomass and/or are classified
as keystone species (i.e.  the shark Mustelus mustelus)  according to
the results of the Gulf of Gabes Ecopath model (Hattab et al., 2013).
The life history parameters of each species (i.e. growth, reproduc-
tion, mortality) were selected from the literature (Table 2).  The
minimum and maximum predator–prey length ratios are not well
known and were estimated from diet and mean size information
of the modelled species. The diet composition information was
derived from the Ecopath model of the Gulf of Gabes (Hattab et al.,
2013) which is composed by 41 trophic groups representing 110
species. The maximum and minimum prey sizes were defined as
the length of the largest and that of  the smallest potential prey,
respectively. Then, the predator-prey length ratios were adjusted
during the calibration procedure.

In order to take the benthic component into account, a  “black
box” was implemented in  OSMOSE-GoG for  benthic organisms
with a size range between 0.2 cm and 5 cm (Table 1). The biomass
assigned to the benthos group was sufficiently high (106 t) so  that it
is not a limiting factor in the ecosystem. However, only a fraction of
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Table  2

Input parameters of  the OSMOSE-GoG for each of  the 11 species modelled. K, L∞ and t0: the von Bertalanffy growth parameters; b:  the exponent of  the allometric length–weight
relationship; c: constant of proportionality of the allometric length-weight relationship; smat: size at maturity; �: relative fecundity; amax: longevity; Ms: mortality rate due
to  predation from other species that are not explicitly considered in the model; F: annual fishing mortality rate; srec:  size of  recruitment. See Appendix A1 (in Supplementary
data) for the  reference list and Appendix A2  (in Supplementary data) for additional model parameters.

Species Growth Reproduction Mortality Predation

K (y−1)  L∞ (cm) t0 (y) b c  (g cm−3)  smat (cm) �  (egg g−1) amax (y) Ms (y−1)  F (y−1) srec (cm) Min ratio Max ratio

Octopus vulgaris 1.24 159.01 −0.06 3.66 7.41E-05 95.7 0.1 1.1 2.46 0.25 90 25 13
Penaeus  kerathurus 0.69  18.03 −0.30 3.14 3.90E-06 12.7 7705  3 0.44 0.35 8 75 6
Metapenaeus monoceros 1.36 19.33 0.02 3.23 0.0045 12.2 9713 2.2 2.23 0.45 8 50 6
Trachurus trachurus 0.20 42.30 −0.54 2.89 0.0114 21.0  1655 9 0.51 0.25 11 70 8
Sardina pilchardus 0.41  19.20 −0.94 3.06 0.0065 12.5 360  5 0.60 0.35 9 300 8
Sardinella aurita 0.24 26.48 −1.78 2.93 0.0061 14.3 337 7 0.50 0.25 11 300 8
Engraulis encrasicolus 0.36 17.19 −1.01 3.16 0.0042 8.0  444.6 4 0.80 0.01 9 130 8
Diplodus annularis 0.16  22.64 −2.00 3.09 0.0140 10.6 400 8 0.61 0.45 9 25 6
Mustelus mustelus 0.06 199.00 −3.82 3.04 0.0043 117.2 0.01 20 0.47 0.08 50 14 7
Merluccius merluccius 0.19  102.85 −0.79 3.12 0.0036 25.4 202  20 0.40 0.10 9 18 7
Pagellus erythrinus 0.14  35.79 −1.63 2.71 0.0301 13.6 150  9 0.15 0.35 11 25 5

the total biomass is available to  predation, depending on size ade-
quacy (i.e. minimum and maximum predation size ratio parameter)
and the accessibility coefficients of benthos to the modelled species
in OSMOSE-GoG.

The time-step of OSMOSE-GoG was set to a  two-week period
during which, the following processes occur in OSMOSE-GoG
(Table 3):

• Spatial distribution: schools are randomly distributed within
presence/absence maps for each HTL species. These maps were
obtained from a Multi-Scale Species Distribution Model (Hattab
et al., 2014). Schools are restricted to their distribution maps so
they cannot move to  any outside neighbor cell. From a time step
to the next one, the probability of movement is modelled such
that schools move randomly in  their habitat to an adjacent cell
following a  random walk (Travers-Trolet et al., 2014a). The prob-
ability of movement is not size-dependent and differs between
species according to  the “Range of the random walk”. This param-
eter is expressed in number of cells. For instance: (i) if zero, the
school remains in  the current cell, (ii) if 1,  the school can either
stay in  the current cell or move in any of the 8 closest surround-
ing cells, (iii) If  2,  the school can either stay in  the current cell or
move in any of the 24 closest surrounding cells (see Appendix A2,
Table 2.1 in Supplementary data).

• Mortality: Different sources of mortality are explicitly considered
in  OSMOSE-GoG.

© Fishing mortality is applied to exploited schools whose fish are
larger than the recruitment size. This parameter is assumed to
be uniform over space.

©  Larval mortality is a  density-independent mortality applied to
eggs and first-feeding larvae (0–15 days old individuals). The
larval mortality is unknown for  the species represented in
OSMOSE-GoG, thereby this parameter is estimated during the
calibration procedure. In concrete terms, the larval mortality
will remove some individuals from the system before even being
available to predation. This is meant to  represent the high loss of
eggs and first-feeding larvae from the system modelled (e.g. no
fecundation, advection away from suitable habitat, high mortal-
ity of first-feeding larvae).

© Diverse mortality (or other natural mortality) includes all types
of mortality that are not explicitly represented in the model
(e.g. predation by species which are not modelled in OSMOSE-
GoG, diseases). The diverse mortality (Ms) was estimated from
previous studies using Ecopath with Ecosim (Hattab et  al., 2013).

• Predation: it is opportunistic and based on spatio-temporal co-
occurrence and size adequacy between predator and prey (i.e.

minimum and maximum predation size ratio parameter). In each
cell, a fish school i consumes a  maximum ration per time step
and body mass unit (ri). The total accessible biomass of prey to
school i  depends on size adequacy and the accessibility coeffi-
cient of a given prey j to i (�ij). It can be expressed as (

∑

j′ ıij′ .Bj′ )
with j’ indexing schools of adequate size for school i in  the same
cell as i. Hence the biomass of j’ preyed upon by school i dur-

ing a time step �t  is PBi,j′,�t = ıij′ .Bj′,t × min

⎛

⎜

⎜

⎝

1,
ri.Bi,t

∑

j′

ıij′ .Bj′,t

⎞

⎟

⎟

⎠

.

The consumption rate upon each prey school of adequate size
is hence proportional to the local relative biomass of each prey
school.

• Growth: somatic growth rate for individuals in each school i
depends on the predation efficiency (�i,t) relative to the threshold
(�crit,i) that corresponds to  the food requirement for  maintenance.
The predation efficiency varies with time depending on the food
consumed by a  predator i relatively to  the maximum ration ri

(Table 3). The threshold �crit is  set for all species at 0.57 (Laevastu
and Larkins, 1981).

© When predation efficiency is higher than the critical value
(�i,t > �crit,i),  fish  grows following a  variable formulation of the
von Bertalanffy growth model (Shin and Cury, 2004;  Table 3).

© Conversely, when predation efficiency is smaller than the critical
value (�i,t < �crit,i) starvation mortality is applied (Table 3).

• Reproduction: reproduction occurs for schools whose fish have
a  length greater than the length at sexual maturity (smat) at the
end of each time step and allows the introduction of new schools
of age 0.  The number of eggs released by a  school depends on the
sex ratio, the relative fecundity �, the spawning seasonality and
the biomass of the schools that reached sexual maturity (Travers-
Trolet et al., 2014a).

2.4. Spatial distribution of high trophic level species

The Multi-Scale Species Distribution Modelling (MS-SDM)
approach proposed by Hattab et al. (2014) was used to  generate
species distributions in the Gulf of Gabes. This approach combines
the predictions of bioclimatic envelope models (BEMs) and habitat
models to  determine species distributions using both large-scale
climatic variables and fine-scale habitat variables. It is therefore
suitable for local scale studies which require the integration of both
global and local scale drivers of species distributions (Hattab et al.,
2014). Accordingly, BEMs were first  built at a global extent using
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Table 3

Equations representing the  main processes in  the OSMOSE model.

Processes Equations Parameters details

Egg and larval
natural
mortality

Ns,0,t+�t =

Ns,0,t0 × e−�t.M0,s

Ns,0,t is the number of eggs of species s released in the system at time t. Egg
and larval natural mortality rate (M0,s)  is estimated by species.

Predation  Successively for each
school i,  in each cell,
and for prey j’ of a
suitable size,
PBi,j′,�t = ıij′ .Bj′,t ×

min

⎛

⎜

⎜

⎝

1,
ri .Bi,t

∑

j′

ıij′ .Bj′ ,t

⎞

⎟

⎟

⎠

With Bi,t the biomass of a  school i  at  time t, j’ indexes all  local prey in the cell
falling in the  feeding size range  of  school i and belonging to  a  HTL  school or to
a  LTL group, PBi,j′,�t the biomass of school j’ preyed upon by  school i during a
time  step �t, ıij′ the availability coefficient of  the prey j’ to  i, and ri the
maximum predation rate set for all species to  3.5 g  of prey per gram of body
mass  per year.

Predatipn
efficiency

�i =

∑

j′

PBi,j′ ,�t

ri .Bi,t
With Bi,t the biomass of a  school i  at  time t, j’ indexes all  local prey in the cell
falling in the  feeding size range  of  school i and belonging to  a  HTL  school or to
a  LTL group, PBi,j′,�t the biomass of school j’ preyed upon by  school i,  ri the
maximum predation rate of  species i.

All  mortality Ni,t+�t =  Ni,t ·

e−�t(Fs(t)+Ms(t)+M,i(t)+Pi (t))
With Ni,t the abundance of a  school i at  time t, Fs the fishing mortality rate of
species s, Ms the other natural mortality rate (diverse mortality) accounting for
all  other sources of  mortality not explicit in the model, M�,i the starvation
mortality of school i,  Pi the predation mortality from individual interactions.

Starvation
mortality

M�i
=

−M�  max
�crit

.�i + M�  max

Mi i the starvation mortality of school i from individual interactions, M�max is
the  maximum starvation mortality rate set for all species at  1 year−1 .

(Somatic)
Growth

{

�Li, t = 0  if�i < �crit

�Li, t =
2�Ls,a

1 − �crit

(

�i − �crit

)

if�i > �crit
With �Ls,a the mean growth rate calculated from the von Bertalanffy model at
age  a  for species s and �Li,t is the actual growth rate of individuals in  the
school  i at  time t.  Predation efficiency critical value set for all species
(�crit =  0.57).

�Ls,a =  L∞s (1 − e−Ks ) ×

e−Ks(a−t0s)
The mean annual growth rate in  length of species s at  age a is calculated from
the von Bertalanffy model with L∞s the theoretical asymptotic length of
species s, Ks the growth coefficient of species s and t0s the theoretical age  at
L  = 0  of species s.

Wi,t = cs × Li,t
bs Wi,t the weight of  each individual in  school i at  time t is calculated from the

allometric relationship, bs and  cs are the allometric parameters for the HTL
species  to which school i belongs.

Reproduction N0,t+1 =

˚s.
1
2

∑

a>amat,s

Ba,t

N0 is the number of eggs released in the system, Фs is the relative fecundity,
amat,s is the age at  maturity of species s, Ba,t is  the biomass of  individuals of  age
a  at time t.  The sex ratio is assumed to be 1:1.

four derived metrics from sea surface temperature monthly cli-
matologies (1982–2009) and the sea surface salinity climatologies
(1961–2009) (Appendix A3 in  Supplementary data). The species
presence data were obtained from global online databases: the
Ocean Biogeographic Information System (OBIS; http://www.iobis.
org/) and Global Biodiversity Information Facility (GBIF; http://
data.gbif.org) (Appendices A4  in  Supplementary data). Second,
habitat models were built for benthic and demersal species using
fine-grained habitat variables at a  finer scale (90 m).  Seafloor topog-
raphy and seafloor type of the Gulf of Gabes were selected to
develop habitat models. These characteristics were captured by five
habitat variables: seafloor type, depth, slope and aspect (describ-
ing two derived variables: the eastness and northness of  the slope)
(Appendix A3 in  Supplementary data).

We  followed the procedure described in  Hattab et al. (2014) to
calibrate the bioclimatic envelope models and the habitat models,
namely, an environmentally and geographically weighted method
to  simulate pseudo-absences, an ensemble forecasting approach
using the BIOMOD package (Thuiller et al., 2009) in the R statis-
tical programming environment (R Core Team, 2013), and a  cross
validation procedure and binary transformation using the true skill
statistic (TSS) criterion (Allouche et al., 2006) (Appendix A3 in Sup-
plementary data). For pelagic species we used the predictions of
BEMs only. However for benthic and demersal species, we com-
bined the predictions of  BEMs and habitat models. In this case,

a species was only considered present if, for any given cell, both
models predicted its presence.

2.5. Calibration using an evolutionary algorithm

An optimization method based on evolutionary algorithms (EA)
was applied to  calibrate OSMOSE-GoG, using a  likehood approach
developed specifically for  the OSMOSE model. For this purpose
we used the osmose2R package (http://www.osmose-model.org)
and calibrar R package (Oliveros-Ramos, 2016; Oliveros-Ramos
et al., 2015; Oliveros-Ramos and Shin, 2016) available from the
CRAN website (https://cran.r-project.org/web/packages/calibrar/
index.html). We performed a steady state calibration over one year
using the outputs of  year 2001 from the Eco3M-MED model to
run OSMOSE-GoG (climatology calibration). Minimum and maxi-
mum  threshold for species biomass (small pelagics) for the period
1998–2008 and commercial catches of 2001 (all target species)
were used in  the calibration procedure as target data. The OSMOSE-
GoG was  calibrated such that simulated catches and biomasses of
the HTL species remained in acceptable intervals. These intervals
represent minimum and maximum values of the observed catches
and biomasses during the period 1998–2008, with catches data
being given more weight (inversely proportional to uncertainty in
the data) in the construction of the objective function. The calibra-
tion procedure allowed to estimate a set of unknown parameters
for each species represented in the model: (I) coefficients of plank-
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ton accessibility to  HTL species, (II) the larval mortalities, (III) the
fishing mortalities (28 parameters in total). We  performed a  steady
state calibration due to the lack of sufficient time series of stock
biomass in  the Gulf of Gabes ecosystem.

In the evolutionary algorithm, different unknown parameters
combinations are tested in order to  select an “optimal parent”
(best solution) arising from the recombination of the unknown
parameter sets (called the genotype). At each generation, tens of
genotypes/parameter sets were tested, from which the ones pro-
viding the best solutions (i.e. simulated biomasses and catches
closest to the target data) were combined to generate an “opti-
mal  parent” (Oliveros-Ramos, 2016; Oliveros-Ramos et  al., 2015;
Oliveros-Ramos and Shin, 2016).  In order to  test the performance
of genotypes, the evolutionary algorithm uses likehood objective
functions. The optimal parent was then used to  produce a new
set of parameters combinations which constitutes the next gener-
ation. This  iterative optimization process ran until the convergence
of the objective function. (see Oliveros-Ramos et  al. (2015) for more
details). During the calibration, the OSMOSE-GoG was run for 100
years for each set of parameters, and only the last 50 years were
analysed to be sure that the model reached a  steady state.

A sequential multiple-phase calibration (3 phases) was applied
in the evolutionary algorithm to  improve the estimation of the
model parameters. In the first phase (maximum number of genera-
tions =  150) the EA estimated the plankton accessibility coefficients.
In the second phase (maximum number of generations = 200) the
EA included the larval mortality rates in  the estimation, In the
third phase (max number of generations = 250) the EA estimated
all parameters including the fishing mortality rates. There is no for-
mal  stopping criterion for the EA but after 1500 generations, the AIC
of the model stabilized around its lowest values (Appendix A5  in
Supplementary data).

Once OSMOSE-GoG was calibrated, the model was  run for  a spin-
up time of 50 years to ensure that the biomass and catch of the HTL
species reached equilibrium. Given the stochasticity of OSMOSE, 10
simulation replicates were averaged to analyse the outputs of the
last 50 years of simulation.

3. Results and discussion

3.1. Calibration of OSMOSE-GoG

The evolutionary algorithm enabled us to  calibrate the OSMOSE-
GoG model so that the catches and biomasses of the HTL species
are in acceptable intervals. The yield of the majority of exploited
species are consistent with the official landings statistics of “Direc-
tion Générale de  la Pêche et de  l’Aquaculture” (DGPA) the Tunisian
Fisheries and Aquaculture Department (Fig. 3). However, for Sar-
dinella aurita, the results of OSMOSE-GoG were under-estimated.
For this species (and probably also Sardina pilchardus),  targeted
by the small pelagic fishery, some purse seiners operate outside
the Gulf of  Gabes but they land their catches in  harbors located in
the Gulf. This could explain the differences observed between the
model results and the data. We precise that a  correction factor was
applied on landings by the DGPA to take into account discards and
illegal, unreported, and unregulated fishing (Halouani et  al., 2015a),
thereby official statistics are expected to be close to actual catches.

The simulated biomasses of  all HTL species were within the
reference intervals over 50 years of simulation (Fig. 4). Results
illustrate that the variation between replicates differed depend-
ing on the type of species. Indeed, for small pelagic species (i.e.
Sardina pilchardus, Sardinella aurita and Engraulis encrasicolus)  the
stochasticity of the model was more pronounced than for demer-
sal species (except for Octopus vulgaris).  This may be explained by
the fact that the small pelagic species represented in OSMOSE-GoG

Table 4

Fishing mortality and larval mortality rate parameters resulting from the calibration
of  OSMOSE-GoG.

Species Fishing mortality (year−1) Larval mortality (year−1)

Octopus vulgaris 0.13 0.48
Penaeus kerathurus 0.38 1.58
Metapenaeus monoceros 0.50 1.20
Trachurus trachurus 0.26 0.59
Sardina pilchardus 0.31 0.43
Sardinella aurita 0.23 0.90
Engraulis encrasicolus 0.01 0.86
Diplodus annularis 0.46 1.28
Mustelus mustelus 0.10 0.01
Merluccius merluccius 0.10 0.42
Pagellus erythrinus 0.43 1.53

were distributed all over the modelled area so the random move-
ments of  their schools within their large distribution area would
produce more stochasticity in feeding patterns, and this, in  addi-
tion to  a  high intrinsic variability in the population dynamics, due
to a  high biomass turnover rate,  and less age cohorts to  dampen
environmental variability.

Using the evolutionary algorithm, we obtained estimates of
the fishing mortality (F) and larval mortality (M0)  rate parame-
ters. Regarding the larval mortality rates, the highest values were
obtained for the benthic species (i.e. Penaeus kerathurus, Metape-
naeus monoceros,  Diplodus annularis, Pagellus erythrinus) which also
have the highest rates of fishing mortality (Table 4).

3.2. Validation of OSMOSE-GoG

To validate OSMOSE-GoG, we relied on the POM  approach
(Pattern-Oriented Modelling) proposed by Grimm et al. (2005).
This approach requires the validation of the model with patterns
observed at different hierarchical levels: the individual (i.e. diet
composition here), population (i.e. mean body size) and commu-
nity levels (i.e. mean trophic level). We  used independent data sets
to  test the validity of OSMOSE-GoG. These data have  not been used
in the calibration process or model development.

3.2.1. Trophic based validation: individual level
For the trophic-based validation, we  used the diet composition

of the 11 HTL species represented in the model, at the adult stage.
Simulation outputs were expressed as percentage of mass of prey
species in the diet of their predators (Fig. 5).  The OSMOSE-GoG
diet compositions were compared to the diets derived from the
mass-balanced Ecopath model of the Gulf of Gabes, referred to as
“Ecopath-GoG”. We  precise here that the diet matrix incorporated
in Ecopath-GoG was compiled from the empirical literature and
was just slightly adjusted to  balance the model (for more details
see Hattab et al. (2013)).

Results showed an acceptable similarity between the simu-
lated diets of OSMOSE-GoG and those of Ecopath-GoG despite the
fact that some prey groups were not represented in OSMOSE-
GoG (i.e. “Other preys” in  Fig. 5). The Spearman’s rank correlation
coefficient between the diet matrix of Ecopath-GoG and that of
OSMOSE-GoG was 0.64.  For small pelagic fish (i.e. Trachurus trachu-
rus, Sardina pilchardus, Engraulis encrasicolus,  and Sardinella aurita)
the simulated diets were similar and mainly consisted of zoo-
plankton which is in agreement with observations. Diet data of
benthic species showed that the benthos group was  properly rep-
resented as for the two  species of  crustaceans Penaeus kerathurus
and Metapenaeus monoceros. In Osmose, the cephalopod Octopus
vulgaris, mainly fed on benthos as observed in Ecopath-GoG and
displayed an opportunistic behaviour since a variety of  HTL species
were well represented in its diet. This opportunism was  even better
illustrated with the shark Mustelus mustelus, a top predator and a



52 G.  Halouani et al. /  Ecological Modelling 339 (2016) 45–57

Fig. 3. Mean evolution of  the simulated catches of the 11 HTL species during 50 years of simulation (blue line) with error bars representing the confidence intervals obtained
from  10 simulation replicates. The red band represents the  reference interval of  catches (minimum and maximum catches reported in the official statistics of DGPA for the
period  1998–2008 in the Gulf of Gabes). (For interpretation of the  references to  color in this figure legend, the reader is referred to the web version of  this  article.)

Fig. 4. Mean evolution of the simulated biomass of the 11 HTL species, during 50  years of simulation (blue line) with error bars representing the confidence intervals over
10  simulation replicates. The green band represents the reference interval of biomass (an estimation of minimum and maximum biomass observed in the period 1998–2008
in  the Gulf of Gabes based on the surveys of the “National Institute of Marine Sciences and Technologies” and the Ecopath model of the Gulf of Gabes (Hattab et al., 2013)).
(For  interpretation of the references to  color in this figure legend, the reader is referred to the web  version of this article.)
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Fig. 5. (Right) Diets simulated by  OSMOSE-GoG expressed as  percentage of mass of  prey species. (Left) Diet matrix of Ecopath-GoG derived from stomach contents data.
Species  with (*), i.e. Octopus vulgaris, Diplodus annularis, Mustelus mustelus, Merluccius merluccius, Pagellus erythrinus,  correspond to the following functional groups in
Ecopath-GoG: Benthic cephalopods, Sparidae, Sharks, Medium pelagic fish and  Macro-carnivorous fish  1, respectively.

keystone species in  the Gulf of Gabes, which had the most diver-
sified diet. This emergent property is also in  agreement with the
observed diet matrix of  sharks in  Ecopath-GoG. However, results
of the three demersal species Diplodus annularis, Merluccius mer-
luccius and Pagellus eurythrinus seemed to be less consistent with
stomach contents data from Ecopath-GoG. The main difference lies
in the over-estimation of zooplankton as prey in  OSMOSE-GoG.

3.2.2. Size based validation: population level
At the population level, we used the mean size at  catch to val-

idate the model. The size data  of  OSMOSE-GoG were confronted
to data from the literature (see Appendix A6  for  the references
in Supplementary data) (Fig. 6).  A close consistence was obtained
between the simulated sizes and the observed data in the Gulf of
Gabes during the 2000s. The Spearman’s rank correlation coeffi-
cient between the observed and the simulated mean size at catch of
OSMOSE-GoG was 0.70. The OSMOSE-GoG size outputs were simi-
lar to observations for  all species except for  Mustelus mustelus. For
the smooth-hound shark, the model under-estimated the mean size
at catch (86.1 cm vs  67.2 cm).

3.2.3. Trophic level based validation: community level
The mean trophic level (TL) of the ecosystem was  used to

test the validity of the model at the community level.  The mean
TLs of OSMOSE-GoG were compared to  an independent set of TL
values derived from Ecopath-GoG (Hattab et al., 2013) (Fig. 7).
Results showed that OSMOSE-GoG TLs are in agreement with those
of Ecopath-GoG for the majority of species (e.g. Diplodus annu-
laris, Engraulis encrasicolus,  Sardina pilchardus,  Sardinella aurita and
Octopus vulgaris). The Spearman’s correlation coefficient between
trophic levels of Ecopath-GoG and those estimated by OSMOSE-
GoG was 0.63. However, the TL values of Metapenaeus monoceros,
Merluccius merluccius and Pagellus erythrinus were less consistent
between the two models. In both models, the smooth-hound shark
Mustelus mustelus has the highest trophic level (4.35 in  Ecopath-
GoG, 4.16 in OSMOSE-GoG).

3.3. Foodweb of OSMOSE-GoG

The simulation of OSMOSE-GoG provided an estimation of the
biomass, the diet matrix and the mean trophic level of each HTL

species for the 2000s. These outputs are summarized in a  food-
web diagram representing the trophic links between the modelled
species (excluding small juveniles and larvae) (Fig. 8). Because
of the opportunistic predation of OSMOSE, the posteriori emerg-
ing trophic structure is complex despite the small number of HTL
species and LTL groups (n = 16). The modelled foodweb Exhibits
140 trophic links and it is highly connected. The calculation of
the Finn’s mean path length (FMPL), which represents the aver-
age number of groups that a  unit of inflow passes through before
leaving the foodweb (Finn, 1980), suggests that the foodweb mod-
elled by Ecopath-GoG is more mature than that of OSMOSE-GoG
(FMPL 2.84 vs  FMPL 2.24 respectively). The diagram of the food
web also shows that the largest part of the biomass which flows
from LTL  groups to  HTL species mainly comes from benthos and
microzooplankton (Fig. 8).

3.4. Limitations of the model

Developing an end-to-end model in order to better understand
the trophic functioning of the Gulf of Gabes ecosystem is  a first
necessary step before using the model to  run diverse scenarios and
test the effect of different management measures at the ecosystem
scale. This first step has proved to  be challenging, due to the com-
plexity of  the parameterization and calibration procedures. In this
study, we implemented a steady state version of OSMOSE-GoG to
describe the food web of the Gulf of  Gabes. This model was  forced
by the outputs of the biogeochemical Eco3M-MED model in  order
to  link the dynamics of the LTL and HTL communities during the
period 2001–2010. OSMOSE is a  spatial model, thus we introduced
species distribution maps generated from a Multi-Scale Species Dis-
tribution Modelling approach. Thereby, developing an end-to-end
approach allowed us to  integrate a large amount of data and infor-
mation from different sources, scientific literature, database and
output from other models. However, there are some limitations
which can be broadly summarized as:

- Data availability. Although the OSMOSE model offers the possi-
bility to take into account several aspects of  species life cycle,
the OSMOSE-GoG model was  constructed as a  “closed” ecosys-
tem. For example, due to the absence of studies and data, we did
not consider species migration in or out the Gulf of  Gabes even
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Fig. 6. Comparison between the simulated mean size at  catch derived from OSMOSE-GoG and the observed data during the 2000s in  the Gulf of Gabes (see references,
Appendix A6 in  Supplementary data). The vertical bars correspond to  the  standard deviation of the simulation across replicates.

Fig. 7. Comparison of mean trophic levels in  output of  OSMOSE-GoG and Ecopath-GoG (Hattab et al., 2013) per HTL species. The vertical bars correspond to  the  standard
deviation of the ten simulations.

though it  is an open ecosystem. For the same reason, we made
the assumption that adults and juveniles are distributed in the
same areas (i.e. the larval drift was not included) and that fish-
ing mortality is constant throughout the year. Furthermore, the
lack of time-series of biomass data did not allow to perform an
inter-annual calibration.

- Input data uncertainty. Most of  the data come from the area or
adjacent ecosystems, but some parameters (e.g. egg size or egg
weight) were obtained from other Mediterranean ecosystems.
Thereby, there are  some limitations due to  the uncertainties asso-
ciated with the sources of data. Indeed, all the input data do not
have the same degree of uncertainty, which can be high for some
parameters such as the “species relative fecundity” which dif-
fers considerably according to the ecosystem. Furthermore, some
parameters were kept at default such as the “critical predation
efficiency” (which is used to determine the success of predation)
or the “maximum ingestion rate” (http://www.osmose-model.

org/) (Grüss et al., 2015; Shin and Cury, 2004, 2001). Further-
more, for  the following species (i.e. Octopus vulgaris, Diplodus
annularis, Mustelus mustelus, Merluccius merluccius, Pagellus ery-
thrinus) the comparison of functional group (Ecopath-GoG) vs
species (OSMOSE-GoG) is one of  the limits of the diet composition
validation.

- Validation of the LTL model. The performance of the biogeochem-
ical model Eco3M-MED has  been recently evaluated by Guyennon
et al. (2015).  The model was  able to reproduce the main spatial
and seasonal distribution patterns of the plankton groups over
the whole basin of the Mediterranean Sea. However, its outputs
still  need to be finely validated at local scales by comparison with
data of plankton diversity and densities measured in situ (e.g. Bel
Hassen et al., 2010).

- Benthos group. the Gulf of Gabes is a continental shelf ecosystem
characterized by an important bentho-pelagic coupling as many
pelagic species feed on benthic organisms. In order to take into
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Fig. 8. A schematic diagram of  OSMOSE-GoG food web. Spheres represent the modelled HTL species and LTL groups on a  trophic scale. The volume of  the  sphere is proportional
to  the species relative biomasses (except for LTL groups). Solid arrows represent the trophic links between predators and their prey. The thickness of the arrows corresponds
to  the proportion of  prey species in  the diet of  predator species. Loops indicate cannibalism.

account the benthos, we used a  simple “black box” in  OSMOSE-
GoG for  benthic organisms with a size range between 0.2 cm and
5 cm (Table 1) and without limiting biomass. However, the rep-
resentation of the benthos group and its parameterization would
need improvements in  future with regard to: (i) the high diversity
of benthic large-sized benthic community in  the Gulf of Gabes,
essentially represented by Echinodermata, Crustacea, Tunicata,
Mollusca, Porifera, Cnidaria, Bryozoa, and Annelida (Lakhrech,
2013).  All these groups are considered as potential prey for the
HTL species; (ii) the feedback of predation on the benthos group
was not represented in  OSMOSE-GoG but it is potentially impor-
tant (Hattab et al., 2013); (iii)  size-based opportunistic predation
is not always applicable for benthic organisms (i.e.  predation is
size-independent for small annelids which could feed on bivalve
larger in size) thereby feeding preference would need to be doc-
umented if the dynamics of  the benthic species were to be more
explicitly taken into account.

4. Conclusion

This study represents one of the first applications of  OSMOSE
in the Mediterranean Sea. The end-to-end model developed in the
continental shelf of the Gulf of Gabes (Southern Tunisia) allowed
to incorporate different sources of information from physical, bio-
geochemical and biological studies to  characterize the food web.
This multi-model approach was appropriate to provide a realistic
representation of the food web despite the complexity of trophic
interactions in  the marine ecosystem. Based on the simple assump-
tion of size-based opportunistic predation, the OSMOSE-GoG model
led to the emergence of a trophic structure consistent with our
knowledge of the Gulf of Gabes ecosystem. Furthermore, the com-
parison of OSMOSE-GoG with Ecopath-GoG (Hattab et al., 2013)
displays a whole convergence of the two models (i.e. diet compo-

sition and mean trophic level) although they have been developed
from different basic assumptions with independent sets of data.

By representing the different trophic links between the mod-
elled species and their dynamics, we  attempted to describe the
trophic structure of the Gulf of Gabes ecosystem. Nevertheless,
OSMOSE-GoG should be considered as a  baseline model and
requires some improvements in  the future, such as explicating the
dynamics of benthic species to better reflect the structure and the
dynamics of the ecosystem.
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The EcoTroph modeling approach was applied to five Mediterranean marine ecosystems to characterize their

food webs and investigate their responses to several simulated fishing scenarios. First, EcoTroph was used to

synthesize the outputs of five pre-existing heterogeneous Ecopath models in a common framework, and thus

to compare different ecosystems through their trophic spectra of biomass, catch, and fishing mortalities. This

approach contributes to our understanding of ecosystem functioning, from both ecological and fisheries

perspectives. Then, we assessed the sensitivity of each ecosystem to fishery, using EcoTroph simulations. For

the five ecosystems considered, we simulated the effects of increasing or decreasing fishing mortalities on

both the biomass and the catch per trophic class. Our results emphasize that the Mediterranean Sea is strongly

affected by the depletion of high trophic level organisms. Results also show that fisheries impacts, at the trophic

level scale, differ between ecosystems according to their trophic structure and exploitation patterns. A top-down

compensation effect is observed in some simulations where a fishing-induced decrease in the biomass of

predators impacts their prey, leading to an increase in the biomass at lower trophic levels. The results of this

comparative analysis highlight that ecosystems where top-down controls are observed are less sensitive

to variations in fishing mortality in terms of total ecosystem biomass. This suggests that the magnitude of top-

down control present in a system can affect its stability.

© 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Depletion of fishery resources and degradation of marine
ecosystems are observed worldwide (Pitcher and Cheung, 2013;
Worm et al., 2009). Fisheries can directly and indirectly affect the
whole food web and overfishing is a primary threat to ecosystem struc-
ture (e.g., species diversity, trophic levels) and dynamics (e.g., stability,
resilience) (Daskalov, 2002; Pauly et al., 2002; Travers and Shin, 2010).
Thus, it is imperative to properly assess the ecosystem effects of fishing
(Cury et al., 2008).

The use of trophicmodels, such as Ecopathwith Ecosim (Christensen
andWalters, 2004;Walters et al., 1999), OSMOSE (Shin and Cury, 2001,
2004) and Atlantis (Fulton et al., 2004), is an effective way to describe
the trophic structure and functioning of marine ecosystems. These
models can provide a comprehensive image of an ecosystem and
allow the full complexities of the food web to be considered.

EcoTroph is a more recent trophic model which represents marine
ecosystems and assesses fisheries impacts by treating the distribution
of biomass or related quantities as a function of continuous trophic
levels (TLs) (Gascuel, 2005; Gascuel and Pauly, 2009). An EcoTroph rep-
resentation of an ecosystem consists of various ecosystem parameters,
such as biomass, production, catch or fishing mortality, displayed
along trophic spectra (Gascuel, 2005). Unlike the trophic pyramids of
Lindeman (1942), where the biomass of each component of ecosystems
was shoehorned into a few integer TLs, EcoTroph is based on fractional
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TLs, as most marine animals feed on species from more than one TL
(Odum et al., 1975). The specific relevance of this modeling approach
lies in the fact that it can take into account the whole trophic spectrum,
broadening the focus from individual species. Thus, it offers an overview
of the entire ecosystem.

TheMediterranean Sea is both the largest and deepest semi-enclosed
seas in theworld. Despite the fact that it is characterized by oligotrophic
conditions, it is nonetheless considered as an important biodiversity
hotspot (Bianchi and Morri, 2000; Coll et al., 2010; Tortonese, 1985).
Following a long history of exploitation, the Mediterranean Sea is now
experiencing a diverse range of human impacts, many of which are
interacting in unexpected ways (Coll et al., 2012; Libralato et al., 2008;
Tsagarakis et al., 2010).

By following a comparative approach, this work aims to further our
understanding of how commercialfishing can affectmarine ecosystems,
especially when subjected to differing levels of exploitation. Looking
specifically at five exploited ecosystems across the Mediterranean Sea,
we compared their trophic structures using trophic spectra, and we
used EcoTroph simulations to build ecosystem diagnoses of the impacts
of exploitation and explore the effects of different fishing scenarios. As
these five systems have been modeled previously using the Ecopath
with Ecosim approach (Christensen and Walters, 2004), parameteriza-
tion of the EcoTroph model was primarily derived from these previous
applications.

2. Material and methods

2.1. Pre-existing Ecopath models

Five ecosystems across the Mediterranean Sea were investigated in
this study using pre-existing Ecopath models: Gulf of Gabes (Hattab

et al., 2013), Ionian Sea (Piroddi et al., 2011), North Aegean Sea
(Tsagarakis et al., 2010), Southern Catalan Sea (Coll et al., 2006) and
North and Central Adriatic Sea (Coll et al., 2007) (Fig. 1). Four out of
these five Ecopath models followed similar structure with around 40
functional groups (Table 1), while the inclusion of the Ionian Sea with
19 functional groups would, among others, serve as an “outgroup” in
order to explore whether our results are substantially affected by the
structure of the underlying Ecopath model. Outputs from each Ecopath
model were used to build the trophic spectra of biomass and catch and
to represent the distribution of a fishingmortality parameter across the
TLs of each ecosystem.

2.2. The EcoTroph model

Thefirst key idea of EcoTroph is that it dealswith the continuous dis-
tribution of the biomass in an ecosystem as a function of TL (Gascuel,
2005; Gascuel and Pauly, 2009). The biomass enters the food web at
TL 1, generated by the photosynthetic activity of primary producers,
and the detritus recycled by the microbial loop (Fig. 2). There is usually
no biomass between TLs 1 and 2, all animals being at a TL equal to 2 (for
herbivores and detritivores) or higher. At TLs N 2, the biomass is distrib-
uted along a continuum of TL values. The diet variability of the different
consumers should lead all fractional TLs to be ‘occupied’. Thus, the
graphical representation of the biomass distribution, expressed as a
function of TLs, constitutes what is called a biomass trophic spectrum
(Gascuel, 2005).

In the EcoTroph model, a discrete approximation of the continuous
distribution of the biomass is used for mathematical simplification
and visual representation, based on small trophic classes, each with a
conventional width Δτ = 0.1TL.

Table 1

Key details of the Ecopath models previously developed for the five study locations (ecosystems).

Gulf of Gabes South Catalan Sea Northern and Central Adriatic North Aegean Sea Ionian Sea Unit

Time range 2000–2005 1994 1990s Mid-2000s 2007 year

Number of trophic groups 41 40 40 40 19 –

Total system throughput 3799 1657 3844 1976 2266 –

Total biomass (excluding detritus) 73.75 58.99 130.3 33.04 44.3 t km−2 year−1

Net system production 746.20 59.52 728.76 265.99 161.6 t km−2 year−1

Mean trophic level of catches 3.44 3.12 3.07 3.47 3.10 –

Total catches 1.72 5.36 2.44 2.35 1.10 t km−2 year−1

Fig. 1. The locations of each of the five ecosystems studied which correspond with areas previously modeled using Ecopath.
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The second key feature of the EcoTroph model is that the trophic
functioning of marine ecosystems can be modeled as a continuous
flow of biomass surging up the food web, from lower to higher TLs,
through predation and ontogenic processes. Each organic particle

moves more or less rapidly up the food web according to continuous
processes (ontogenic changes in TLs) and abrupt jumps caused by pre-
dation. All particles jointly constitute a biomass flow which is consid-
ered together using a continuous model (Gascuel et al., 2008). Thus,
this flow of biomass is characterized by two variables: the biomass
flow itself, which relates to the quantity of biomass moving up the
food web (expressed in t year−1), and the speed of flow (also called
the flow kinetics), which quantifies the velocity of biomass transfers
in the food web (expressed in TL year−1, i.e. the number of TLs crossed
per year).

In steady state conditions, the biomass present in a given trophic
class can be derived from these two quantities based on the traditional
equations of fluid dynamics:

Bτ ¼
Φτ

Κτ
� Δτ ð1Þ

where Bτ is the biomass present in the trophic class [τ, τ+Δτ],Φτ is the
mean flow of biomass passing through that trophic class and Kτ is the
mean flow speed through that class.

The biomass flow is not conservative and decreases as a function of
TL due to natural losses occurring during trophic transfers (e.g., non-
predation mortality, respiration and excretion) and to fishing-related
losses. Thus, the biomass flow is expressed as:

Φ τþΔτð Þ ¼ Φτ � exp − μτ þ φτð Þ � Δτ½ � ð2Þ
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Fig. 3. The trophic spectra of biomass (top) and fisheries catch (bottom) for the five Mediterranean ecosystems examined; note that to achieve a better graphical representation of the

biomass, spectra for TLs 1 and 2 were omitted.

Fig. 2. Diagram of the trophic functioning of an ecosystem according to the EcoTroph

model. Theoretical distribution of the biomass by trophic level (TL) and trophic transfer

processes, given an arbitrary input of biomass (fixed equal to 1 for TL = 2).

From Gascuel and Pauly (2009).
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where μτ is the net natural loss rate of biomass flow and φτ is the rate of
fishing loss.

The speed of the biomass flow Kτ depends on the turnover of the
biomass, while the parameter 1/Kτ is the mean life expectancy of an
organism within the trophic class [τ, τ + Δτ] (Gascuel et al., 2008).
Thus, Kτ depends on both fishing mortality and natural mortality
(which itself depends on predator abundance). In EcoTroph, it is
expressed using a two step procedure. First, the Pτ/Bτ ratio derived
from the underlying Ecopath model (see below) can be used as a
measure of Kcur,τ the speed of the flow in the current state of the eco-
system (Gascuel et al., 2008). Then, the speed of flow for a given sim-
ulated state is calculated from the current state using the top-down
equation:

Kτ ¼ Kcur; τ−Fcur; τ
� �

: 1þ ατ :

Bγ

pred−Bγ

pred;cur

Bγ

pred;cur

" #

þ Fτ ð3Þ

where Kτ is the speed of the flow in any simulated state of the ecosys-
tem, characterized by Fτ; Kcur,τ is the speed of the flow at TLτ in the
current state of the ecosystem, characterized by a fishing mortality
Fcur,τ; Bpred is the predator biomass of trophic groups from TLτ + 1; α
determines the proportion of natural mortality (between 0 and
1) at TLτ that is dependent on predator abundance; and γ is a shape
parameter (varying between 0 and 1) that defines the functional re-
lationship between prey and predators. A value of γ = 1 results in
the abundance of predators having a linear effect on flow kinetics,

while smaller values reflect non-linear effects due to competition be-
tween predators.

This equation allows the EcoTroph model simulations to take into
account the indirect ecosystem effects of fishing. By reducing the life
expectancy of targeted species, fishing can cause a notable accelera-
tion in an ecosystem's flow kinetics. This equation also introduces
top-down control into the model, whose intensity is defined by the
α parameter. By reducing the biomass of predators responsible for
exerting a top-down control on the system, fishing can slow down
the flow of prey to the predator, consequently increasing their life
expectancy.

EcoTroph is able to take into account the fact that the biomass flow
introduced at TL 1 is partly due to the recycling of detritus. Thus, we
may reasonably assume that it depends (at least in part) on the biomass
of the whole ecosystem. This process introduces a feedback effect on
primary production, called a biomass-input control, which is expressed
as:

Φ1 ¼ 1−βð Þ:Φcur;1 þ β:Φcur;1:
Btot

Btot;cur
ð4Þ

where β expresses the amount of biomass-input control, Φcur,1 is the
biomass at TL 1 (in the current state of the ecosystem, i.e., referring to
the Ecopath model), and Btot and Btot,cur are the total biomass in the
system under the simulated state and the current state, respectively.
Therefore, when β = 0, all secondary production in the ecosystem
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originates from grazing on primary producers, and detritus recycling is
insignificant. However, as the value of βmoves closer to 1, it increasing-
ly represents an ecosystemwhere detritus recycling and/or recruitment
are major contributors of biomass input.

In EcoTroph (version 1.6), biomass is divided into two compart-
ments: inaccessible and accessible biomasses to the fishery. Eqs. (1) to
(3) are appliedwith different parameters on one hand to the entire bio-
mass (Bτ), and on the other hand to the accessible biomass only (Bτ*).
This is because exploited and unexploited trophic groups do not have
the same flow kinetics (Gascuel et al., 2011). This is especially the case
at low or intermediate TLs where the rate of turnover (and thus the
flow kinetics Kτ) is, for instance, much higher for large zooplankton
(usually not exploited) than for pelagic finfish.

Finally, catches per trophic class and per time unit are derived from
previous equations (see demonstration in Gascuel et al., 2011), as
follows:

Yτ ¼ φτ �Φτ � Δτ or Yτ ¼ Fτ � Bτ ð5Þ

where Fτ is the usual fishing mortality (year−1), defined as the ratio
Yτ/Bτ and equal to φτ ∙ Kτ.

2.3. Building an EcoTroph model

The following parameters are the inputs for the EcoTroph model
and are defined for each Ecopath trophic group (i): mean trophic
level (TLi), biomass (Bi), catch (Yi) and production (Pi). The “ET-

Transpose” routine in the EcoTroph R package 1.6 (Colléter et al.,
2013) was used to transform the data extracted from Ecopath (for
each of the five ecosystems) and convert it into trophic classes.
Thus, the “ET-Transpose” routine displays the trophic spectra which
represents the current distribution of biomass (Bcur,τ), production
(Pcur,τ) and catch (Ycur,τ) across all the TLs. Additional parameters
referring to the current situation are derived from these trophic
spectra: the flow kinetics (Kcur,τ = Pcur,τ/Bcur,τ), the fishing mortality
(Fcur = Ycur,τ/Bcur,τ), the fishing loss rate (φcur,τ = Ycur,τ/Pcur,τ), and
the natural loss rate (μcur,τ derived from Eq. (2)). The fishingmortality
and fishing loss parameters illustrate current fisheries exploitation
patterns by providing a synopsis of fishing pressure across the trophic
spectra.

For each Ecopath group, the distributions of biomass, production or
catch across the TLs are assumed to follow log-normal curves, defined
by the mean TL of the trophic group in question (TLi) and its standard
deviation. The standard deviation (στ; a measure of the TL variability
within the group) is conventionally defined according to an empirical
model (see Gascuel et al. (2009) formore details). The trophic spectrum
is the curve obtained by summing the biomass, production or catch of
all the trophic groups.

At first, we used default values for the parameters which quanti-
fied the top-down control effect (α and γ) and the biomass-input
control (β) in all five ecosystems. To facilitate the simulations
of changing fishing effort, these parameters were assumed to be
constant throughout the trophic spectrum. Afterwards, we per-
formed sensitivity analyses to test a wide range of values for each
parameter.
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2.4. Simulations of different levels of fishing effort

EcoTroph was used to simulate the impacts of a range of different
levels of fishing pressure on the trophic spectra. This was achieved by
modifying fishing mortality levels, assuming that the natural loss rates
μτ and the α, β, and γ EcoTroph coefficients remain unchanged whatev-
er the fishing pressure is. Simulations were conducted for each of the
five ecosystems using the “ET-Diagnosis” routine in the EcoTroph R
package (Gascuel et al., 2009). This routine simulates the same changes
in fishingmortality across all the TLs by using a fishingmortality multi-
plier (mE) whose value ranges from 0 to 5. A 0 value represents an
unexploited ecosystem, values between 0 and 1 represent a decrease
in fishing mortality and, finally, values above 1 represent an increase
in fishing mortality.

For each value of the fishingmortalitymultipliermE, the ET-Routine
successively calculates the simulatedfishingmortalities (Fτ=mE ⋅ Fcur, τ),
the fishing loss rates (φτ = Fτ/Kτ), and then: the biomass flow at TL 1
(Φ1) and across all the TLs (Φτ), the kinetics (Kτ), the biomass (Bτ)
and the catch (Yτ) from Eqs. (4), (2), (3), (1), and (5) respectively.
As some parameters are interdependent (Bτ and Kτ on one hand, Bτ
and Φ1 on the other hand), the system of equations needs to be
solved iteratively, starting with the reference values of Kcur,τ and
Φcur,1, estimating Kτ and Φ1 for a given Fτ, then estimating Bτ, and
iterating until Kτ, Φ1 and Bτ estimates stabilize. The outputs of
simulations were compared to the current state where mE = 1.

Finally, sensitivity analyses were performed to characterize the
functioning of each ecosystem and compare their respective responses

to changes made to the user-defined parameters, α and β. The coeffi-
cients were tested individually, while all other parameters remained
constant. For α, we tested values by increments of 0.1 between 0
and 1. For β, we tested values by increments of 0.05 between 0 and
0.3 (values exceeding 0.3 are very unlikely to be found in marine
ecosystems).

3. Results and discussion

3.1. Current biomass and catch trophic spectra

The highest values of the current biomass over TL 2 were observed
for the Gulf of Gabes ecosystem, followed by the Southern Catalan
Sea and North and Central Adriatic Sea ecosystems (Fig. 3). A possible
explanation for this finding is the high productivity found at the
continental shelves and more broadly, the productivity patterns across
the Mediterranean Sea (i.e., higher productivity in the western and
northern regions, and lower productivity in the eastern and southern
regions) (Bosc et al., 2004). We also noted that for all five ecosystems,
medium trophic level species (~TL 3) represented the largest pro-
portions of total biomass. This result reflects the fact that small pelagic
fish are the main component of fisheries catches across the
Mediterranean Sea (Palomera et al., 2007; Papaconstantinou and
Farrugio, 2000), followed by benthic invertebrates (both ~TL 3).

In all five ecosystems, an important decrease in total biomass was
observed from the lower to higher TLs. In every ecosystem, significant
peaks in biomass were observed between TLs 2.6 and 3.3. Broadly,
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Fig. 6. The simulated trophic spectra of catch for fishing mortality multipliers (mEs) ranging from 0 to 5, for each of the five Mediterranean ecosystems considered.
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these peaks correspond to small pelagic fish, such as sardine Sardina
pilchardus and anchovy Engraulis encrasicolus. At around TL 2.2, another
significant peak occurs, corresponding to mesozooplankton, benthic
mollusks and other benthic invertebrates. This may be driven by the
low availability of biomass estimates for some non-commercial species
or due to the fact that similar trophic groupsmay have slightly different
TLs across the different ecosystemmodels (e.g., in the North Aegean Sea
model, mesozooplankton is estimated to be TL 2.3, while in the South
Catalan Sea model it is TL 2.05) (Coll et al., 2008; Tsagarakis et al.,
2010). Around TL 2.5, a gap was observed in all biomass spectra due
to the small number of trophic groups present at this point.

A significant finding of this study is that the Mediterranean Sea is
highly affected by the depletion of high TL fishes, a fact that is clearly
shown in the trophic spectra of biomass at each of the study sites.
What is particularly striking about this finding is that it appears to
be unusual in comparison with other ecosystems, which show high
predator biomasses (≥ TL 4) relative to the Mediterranean Sea, such as
the Southern Benguela (Gasche et al., 2012), the Guinean ecosystem
(Gascuel et al., 2011),the Celtic Sea and Bay of Biscay (Lassalle et al.,
2012) or the Mediterranean marine protected areas of Port-Cros and
Bonifacio (Colléter et al., 2014). The results from this study reflect
what is actually occurring in the Mediterranean Sea, namely the deple-
tion of large fish species (Lotze et al., 2011; Maynou et al., 2011) and
secondarily of marine mammals.

The trophic spectra of fisheries catch are roughly the same shape
for all five ecosystems with the exception of the South Catalan Sea
whose peak at TL 2.9 is particularly prominent. This is because the
fishery there mainly targets small pelagic and juvenile demersal fishes
(Fig. 3). These differences in the TL peaks are related to the fact that
the TL of any given trophic group can vary slightly between ecosystems.

3.2. Exploitation patterns: trophic spectra of fishing mortality and fishing
loss rate

The fishing mortality spectrum reflects which TLs in an ecosystem
are currently being targeted. An analysis of the different spectra (across
the five study sites) revealed that in most of the ecosystems, high TL
organisms (TL N 3.5) are targeted by fishers and fishing mortalities are
generally higher than 0.2 year−1. In the case of the Ionian Sea, fishing
mortality was up to 0.5 year−1 due to the heavily exploitation of hake
(Fig. 4). The mid-TLs (around 3.0) are characterized by intermediate
fishing mortality values (between 0.1 year−1 and 0.2 year−1), except
in the South Catalan Sea (F close to 0.5 year−1) due to the intense
exploitation of sardine. TheGulf ofGabeswas also anexception, exhibiting
relatively low fishing mortality values (i.e., F b 0.1 year−1) for all TLs.

The fishing loss rate (φτ) measures the proportion of production
caught each year. As the impacts that can arise from targeting any
given species depend on its productivity, this parameter can be a

mE_2

mE_3

mE_4

mE_5

Trophic Level

E
ff
o
rt

 M
u
lt
ip

lie
r

1

2

3

4

5

Simulated Catch/ 
Current catch

Gulf of Gabes (2000−2005)

mE_2

mE_3

mE_4

mE_5

Trophic Level

E
ff
o
rt

 M
u
lt
ip

lie
r

0.5

1.0

1.5

2.0

Simulated Catch/ 
Current catch

Ionian Sea (2007)

mE_2

mE_3

mE_4

mE_5

Trophic Level

E
ff
o
rt

 M
u
lt
ip

lie
r

1.0

1.5

2.0

2.5

Simulated Catch/ 
Current catch

North Aegean Sea (mid 2000s)

mE_2

mE_3

mE_4

mE_5

Trophic Level

E
ff
o
rt

 M
u
lt
ip

lie
r

0.5

1.0

1.5

2.0

2.5

3.0

Simulated Catch/ 
Current catch

Adriatic Sea (1990s)

mE_2

mE_3

mE_4

mE_5

2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0 2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0

2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0 2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0

2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0

Trophic Level

E
ff
o
rt

 M
u
lt
ip

lie
r

0.50

0.75

1.00

1.25

1.50

Simulated Catch/ 
Current catch

South Catalan Sea (1994)

Fig. 7. The simulated relative fisheries catches (simulated catch/current catch) for fishing mortality multipliers (mEs) ranging from 1 to 5, for each of the five Mediterranean ecosystems

considered.

28 G. Halouani et al. / Journal of Marine Systems 150 (2015) 22–33



more appropriate indication than F, as concerns which TLs are being
most impacted by fishing activities. Consequently, the corresponding
trophic spectrum of fishing loss rate can more accurately reflect fisher-
ies impacts on the ecosystem by TL. In this study, predators with high
TLs appear to be most affected by fishing pressure, since the maximum
fishing loss rate suggested that for the majority of ecosystems, 40% of
the production of high TL species (≥ TL 4, represented by demersal
and large pelagic fish) is caught every year in Mediterranean ecosys-
tems (Fig. 4). This result is in line with previous findings from within
and outside of the Mediterranean Sea (Coll et al., 2008; Gasche et al.,
2012; Gascuel and Pauly, 2009). In contrast, this proportion is estimated
to be lower than 10% for small pelagic fish. This suggests that currently,
for most of the studied ecosystems, the TL that mainly corresponds to
small pelagics would be the least impacted. An exception is in the
South Catalan Sea, where the fishing loss rates of small pelagic fish
equals 0.3 TL−1.

3.3. Simulations of changes in the level of fishing pressure

3.3.1. Impact on ecosystem biomass
Simulating increasing or decreasing fishing effort allowed us to eval-

uate the sensitivity of each ecosystem to fishing pressure. Modifications
of the fishingmortality multiplier mE led to changes in the shape of the

biomass trophic spectra. These changes were due to differences in the
structures of the food webs between the five ecosystems and differ-
ences in their fisheries exploitation patterns (Table 1). In this analysis,
the Gulf of Gabes and the North and Central Adriatic Sea ecosystems ap-
peared to be less affected by the simulated fishing effort than the South
Catalan or Ionian Seas (Fig. 5). The biomass sensitivity to mE differed
substantially between the TLs. Indeed, the biomass of small pelagic
fish in the South Catalan and Ionian Seas seems to be sensitive to fishing
pressure, despite their relatively high production/biomass ratio. Essen-
tially, this is due to the nature of the fisheries operating in these areas
(i.e., which mainly target small pelagic species) and the fact that both
ecosystems are already intensively fished (Coll and Libralato, 2012;
Libralato et al., 2008).

3.3.2. Impact on catch
According to the trophic spectrum of catch for each of the five

ecosystems studied, total fisheries catches would increase as fishing
mortality increases (Fig. 6). However, for the Adriatic Sea and the
South Catalan Sea ecosystems, the potential increase in total catch ap-
pears very limited, and it only results from higher catch at intermediate
TLs (~3). In these two ecosystems, trophic spectra simulated using
mE= 1 (referring to the current state of the ecosystem) exhibit almost
the highest values, while for the three other ecosystems, the Gulf of
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Gabes, the Ionian Sea and the North Aegean Sea, spectra simulating an
increase in the fishing effort (i.e. base on mE N 1) provide greater total
catch. This seems to be especially true for the Gulf of Gabes where this
increase in catch is observed for all TLs.

The impact of fishing on the trophic spectra of catch was clearer
when we compared the simulated catches to the current state catches
for each TL (Fig. 7). Simulating an increase in fishing mortality illustrat-
ed that fisheries catches at low and high TLs are more sensitive than
those at medium TLs. Indeed, for the five ecosystems considered in
this study, the high TLs are already overexploited and thus, simulated
catches decreased when fishing effort was intensified. However, since
their biomasses are less affected at high exploitation levels (in compar-
ison to high TL species), catches of low TL species increased with fishing
pressure. This is because these trophic groupshave a relatively high pro-
duction/biomass ratio. High fishing mortality on both low and medium
TL species can also have significant direct and indirect ecosystemeffects,
both at the predatory level and overall ecosystem level. These effects
need to be taken into account (Cury et al., 2011; Libralato et al., 2008)
and are considered within EcoTroph. Thus, the decrease in the biomass
of prey contributes to limit the catch of predators, when the fishing
mortalities increase.

A comparison of the relative catch across the five ecosystems
showed that their responses to an increase in fishing mortality were
quite similar. For all five ecosystems, there is a range in the trophic
spectra (between TL 3.7 and TL 4.5) where the trophic groups were
not affected by a moderate increase in fishing mortality (Fig. 7). This
may be driven by a lessening in predation-related mortality due to the
declines in the biomass of high TL species. When fishingmortality is in-
creased further, we observed that this range shifted to incorporate
lower TLs, while catches at low TLs increased. This modification can be
seen as evidence that Mediterranean ecosystems are experiencing the
‘fishing down the food web’ phenomenon (Pauly et al., 1998).

3.4. Top-down control and ecosystem stability

According to the simulated trophic spectra of biomass, the ecosys-
tem impacts of increasing fishing mortality in the Gulf of Gabes
and the Adriatic Sea suggest the possible presence of top-down con-
trol. The spectra of both ecosystems showed that the increase in fish-
ing mortality stimulates a decrease in predator abundance (≥ TL 3.5)
and an increase in biomass at low and medium TLs due to the release
of predation (Fig. 8). This outcome agrees with previous findings that
examined ecosystem regime shifts related to a system-wide trophic
cascade triggered by overfishing (Daskalov et al., 2007). For the
South Catalan and Ionian Seas, the impact of predator biomass levels
on their prey groups can be seen more clearly through the top-down
effect when we simulated an ecosystem with no fishing. Similar find-
ings have already been discussed in the literature related to the func-
tioning of Mediterranean marine ecosystems (Coll et al., 2009; Hattab
et al., 2013).

Total ecosystem biomass appears to be less sensitive to the level of
fishing mortality when a top-down control is observed (in the Gulf of
Gabes and the North and Central Adriatic Sea). This is because an in-
crease in prey's abundance creates positive effects which compensate,
at least partially, the fishing impact on predators. For these two ecosys-
tems, the mean path length (i.e. the average number of trophic com-
partments that an inflow or outflow passes through) is shorter than in
the South Catalan or Ionian Sea (Hattab et al., 2013). This suggests
that the stability of the ecosystem's biomass is related to the degree of
top-down control and that the mean path length may have a role in
influencing the top-down effects. Moreover, the sensitivity analyses
we completed for theαparameter showed that it wasmuchmore stable
in the Gulf of Gabes and North and Central Adriatic Sea models (both of
which experienced an important top-down control) than it was in the
South Catalan and Ionian Sea ecosystems (Appendix B).

3.5. Sensitivity analyses of biomass and catch to input parameters

The sensitivity analyses that we conducted on the parameters α and
β illustrated the effects of modifying the parameters on the simulated
biomasses. Looking at the variations in total biomass, the sensitivity
graphs show that the choice of β did not affect global results
(Appendix A) and further, the total biomass changed by less than 3%.
Note, however, that the ecosystem response to high values of β differs
between locations. The α parameter has a more significant impact on
total biomass for allfive ecosystems (Appendix B). For the South Catalan
Sea, when fishing mortality was multiplied by five (i.e., mE = 5), total
biomass was modified by 12 t km−2. In a current state, this represents
approximately 25% of total biomass. The level of sensitivity differed
considerably across the five ecosystems.

3.6. The EcoTroph approach: thinking about modeling limitations

Comparing ecosystems using EcoTroph is a particularly relevant
modeling approach for highlighting differences in ecosystem function-
ing. However, there are some limitations associated with its use that
relate to the input data. These limitations must be considered when
constructing EcoTrophmodels. In this study, our EcoTrophmodels likely
inherited some limitations from the Ecopath model inputs or outputs
due to the use of different methodologies and assumptions when
parameterizing the Ecopath models. These model limitations can be
broadly summarized as:

– Data availability: typically, there is more and with higher resolution
data for commercial and/or charismatic species than for lower TL
species. This can create ‘fake gaps’ in the modeled trophic spectra
of biomass, especially at lower TLs, if some trophic groups are miss-
ing and/or over-aggregated and can lead to biomass underestima-
tions (with resultant consequences for mortality estimates). In this
study, this issue predominantly affected species between TL 2 and
TL 3 and therefore, our EcoTroph models should be considered
more efficient for the medium and high TLs.

– The trophic groups considered in the Ecopathmodelswere composed
of both commercial and non-commercial species and consequently,
the effects of overfishing in some TLs may be underestimated.

– The estimation of catches: this differed between the five ecosystems
due to the nature of the available data (i.e., official data versus data
from reconstructed catch). In several instances, the official data
used did not take into account discards, by-catch or other sources
of fishing mortality (e.g., recreational, and illegal, unreported and
unregulated catches).

– The level of aggregation of Ecopath groups: The aim of the EcoTroph
approach is to omit the notion of species (or trophic group) to
facilitate the comparison between ecosystems. However, when the
level of aggregation is too high it will affect the accuracy of EcoTroph
outputs due to a loss of information. In this study, the Ecopath
models have similar level of aggregation (40 trophic groups) except
for the Ionian Sea (19 trophic groups). However, the Ionian Sea was
kept in this analysis for comparison to the other ecosystems. This
comparison suggests that the behavior of themodel was not altered
and the EcoTroph outputs from the Ionian Sea were consistent with
other results. This is due to the fact that the 19 trophic groups of the
model are well distributed throughout the trophic spectrum.

In light of these issues, it is important to understand that the uncer-
tainty associated with the input data used in this study may differ
between the five ecosystems. This is important as the relevance of the
EcoTroph approach depends primarily on the degree of uncertainty
associated with these data.

Despite these limitations, however, the approach set out in this
study illustrates a novel application for Ecopath outputs. Further,

30 G. Halouani et al. / Journal of Marine Systems 150 (2015) 22–33



incorporating Ecopath outputs into EcoTroph models can be used as a
tool to identify problems or poorly-estimated parameters in the initial
Ecopath model. For example, in this study, we showed that the over
optimistic diagnoses of these EcoTrophmodels may reflect an underes-
timation in the fisheries mortality estimates for small pelagic fish spe-
cies, as deduced from some of our Mediterranean Ecopath models.
This is especially true in theGulf of Gabes, where the low fishingmortal-
ities suggested by EcoTroph do not match stock assessment results,
indicating that the Ecopath model should be revised.

4. Conclusion

The development of Ecopath in 1984 for modelingmarine ecosystems
made a substantial contribution to this area of research: TLs (as model
outputs) were able to be used to describe food webs and develop indica-
tors that facilitated evaluations of marine ecosystem health. Examples of
its application include the development of the marine trophic index
(Pauly and Watson, 2005), determining balanced fishing levels
(Christensen, 2000) and the development of the L index (Libralato et al.,
2008). In EcoTroph, TLs are inputs used to build trophic spectrawhichpro-
vide a summaryof an ecosystem. Such an approach ensures that a number
of food web characteristics are considered (e.g., biomasses, catches and
mortalities of trophic groups). Thus, EcoTroph is a useful tool for
developing ecosystem-based indicators, supporting one of the core re-
quirements of effective ecosystemmanagement (Rombouts et al., 2013).

As EcoTroph does not actively consider individual species, it is a
relevant tool for both comparing the trophic structures of marine
ecosystems and analyzing the functioning of ecosystems in terms of

trophic flows, in both an ecological and a fisheries context (Gascuel and
Pauly, 2009). In addition, it appears that EcoTroph can be an appropriate
tool for exploring ranges of different levels of fishing pressure, which is
very useful for understanding some food web properties (e.g., sensitivity
to fishing, the intensity of the top-down control and ecosystem stability).
This can be achieved by comparing ecosystem responses throughout the
trophic spectrum. The comparisons undertaken in this study reveal com-
mon features between the five ecosystems we considered. This informa-
tion will then allow us to link these features to some observed patterns
and ecosystem properties; for example, the relationship between the
magnitude of top-down control and ecosystems stability. The EcoTroph
approach can also be applied to reveal analogies between ecosystems, in
terms of their responses to fishing pressure. This type of analysis is useful
for highlighting and predicting patterns of ecosystem behavior.
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Appendix B. Analyses of the sensitivity of biomass by ecosystem to the intensity of top down control (α) in Mediterranean Sea ecosystems
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0
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Variable Parameter definition Value or formula Units

B Biomass B t km−2

Y Catch Y t km−2 year−1

P Production K ∙ B or Φ ∙ Δτ t km−2
τ year−1

F Fishing mortality F = Y/B year−1

K Flow kinetic K = P/B ΤL year−1

μ Natural loss rate of biomass flow LN(Pτ/(Pτ + Δτ))/Δτ − φτ τ
−1

φ Fishing loss rate of biomass flow Y/P τ
−1

β Coefficient of biomass input control 0.2

α Coefficient of top-down control 0.4

γ A shape parameter defining the functional relationship between prey and predators 0.7

Glossary: Input parameters of the EcoTroph model
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Modélisations de la dynamique trophique d’un écosystème Méditerranéen 
exploité : le Golfe de Gabès (Tunisie) 

 

Résumé 

L’objectif de cette thèse est d’améliorer la compréhension du fonctionnement et de la structure 
trophique du golfe de Gabès en Tunisie. Afin de concilier exigences écologiques et exploitation des 
ressources marines, différents modèles écosystémiques ont été développés pour étudier sa dynamique 
trophique et contribuer à la réflexion sur la mise en place de plans de gestion. Un modèle trophique 
d’équilibre de masse « Ecospace » a été construit afin d’évaluer les conséquences écosystémiques de 
différentes mesures de gestion. Les résultats des simulations ont permis d’explorer les interactions entre 
la pêche côtière et la pêche au chalut benthique et d’identifier des zones où les mesures de gestion 
sont effectives. Un modèle end-to-end a également été appliqué pour expliciter la dynamique des 
espèces considérées, depuis le forçage climatique jusqu'à la pêche. Cette approche de modélisation 
consiste à forcer le modèle individu-centré « OSMOSE » par un modèle biogéochimique « Eco3M-
Med ». Ce modèle a permis d’établir une représentation cohérente du réseau trophique et de simuler 
des scénarios de gestion théoriques de mise en réserve. Le modèle end-to-end a également été utilisé 
pour étudier la sensibilité d’un ensemble d’indicateurs écologiques à la pression de pêche. Les résultats 
ont révélé que les indicateurs de taille sont les plus adaptés pour faire le suivi de l’impact de la pêche 
dans le golfe de Gabès. Au final, une approche comparative entre plusieurs écosystèmes 
méditerranéens a été mise en place avec le modèle EcoTroph pour comparer leurs structures 
trophiques et explorer les effets de plusieurs niveaux d’exploitation par l’analyse de leurs spectres 
trophiques.  

Mots clés : Approche Ecosystémique des Pêches, gestion de la pêche, Golfe de Gabès, impacts de la 
pêche, Mer Méditerranée, modélisation écosystémique, modélisation end-to-end, niveau trophique, 
réseau trophique, spectre trophique  

 
 

 
Modeling the trophic dynamics of an exploited Mediterranean ecosystem: the 

Gulf of Gabes (Tunisia) 
 

Abstract 

The objective of this thesis is to improve the understanding of trophic structure and functioning 
of the gulf of Gabes in Tunisia. In order to reconcile environmental concerns and exploitation of marine 
resources, different ecosystem models have been developed to study the ecosystem dynamics and 
contribute to the discussion on the implementation of management plans. A spatial and temporal 
dynamic model “Ecospace” was built to evaluate the ecosystem consequences of different management 
measures based on scenarios derived from the current regulation. The results of simulations allowed to 
investigate the interactions between coastal and benthic trawl fishing and to identify areas where 
management measures are effective. An end-to-end model has been applied to the gulf of Gabes 
ecosystem to represent the dynamics of 11 high trophic level species, from climate forcing to fishing. 
This modelling approach consists in forcing the individual-based model "OSMOSE" by a biogeochemical 
model "ECO3M-Med". This model allowed to establish a coherent representation of the food web and 
simulate theoretical management scenarios of spatial fishing closure. The end-to-end model has also 
been used to study the sensitivity of a set of ecological indicators to fishing pressure. The simulation of 
different levels of fishing mortality showed that size indicators were the most relevant to monitor the 
impact of fishing in the gulf of Gabes. Finally, a comparative approach between several Mediterranean 
ecosystems was applied using the EcoTroph model to compare their trophic structures and explore the 
effects of different levels of fishing pressure through the analysis of their trophic spectra.  

Keywords : Ecosystem Approach to Fisheries, ecosystem model, fishing impacts, fishing management, 
food web, Gulf of Gabes, end-to-end modelling, Mediterranean Sea, trophic level, trophic spectrum  


