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% Introduction

L'histoire des péches est jalonnée de nombreux phénoménes de varia-
bilité dans I'état et la dynamique des ressources marines : la chute des
captures du hareng de la Mer du Nord (Cushing, 1992), I'émergence
massive du baliste dans les captures du Golfe de Guinée dans les
années soixante-dix (Caveriviere, 1993) ou encore les dynamiques
d'expansion et d'effondrement des petits pélagiques dans les zones
d'upwelling (Cury, 1991) sont des exemples parmi beaucoup d'autres.
Les difficultés de prédiction et d'exploitation de ces dynamiques par
les approches halieutiques monospécifiques ont fait progressivement
émerger la nécessité de prendre en compte d'autres facteurs suscep-
tibles d'affecter les populations exploitées. L'importance des interac-
tions interspécifiques a ainsi été mise en exergue et reconnue par de
nombreuses études : les premidres considérations des effets des inter-
actions interspécifiques datent des années soixante avec les études de
Larkin (1963) et Riffenburgh (1969) et ont connu une grande expan-
sion dans les années quatre-vingt, parallelement 2 l'intensification de
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la péche et l'augmentation du nombre d'espéces et de niveaux tro-
phiques exploités (Mercer, 1982 ; May, 1984 ; Daan et Sissenwine,
1989). Tres t6t, I'importance quantitative des flux d'énergie au sein de
I'écosysteme a été mise en évidence. A titre d'exemple, Daan (1973)
a estimé la consommation en biomasse du stock de morue de 1a mer
du Nord 2 1015000 tonnes par an pour la période 1967-1970 (dont
359000 tonnes concement des populations exploitées), i.e. plus de
trois fois sa propre biomasse. Sissenwine (1984) a estimé que les
poissons du banc Georges consommaient de 60 2 90 % de leur propre
production. Ces chiffres 2 eux seuls justifient la nécessité de prendre
en compte les effets des interactions interspécifiques dans les modeles
de gestion des pécheries.

Le premier courant d'investigations multispécifiques a généralement
consisté en une extension des modgles halieutiques classiques initia-
lement développés au niveau monospécifique. En d'autres termes, les
analyses ont été élaborées 2 partir de la connaissance des processus
monospécifiques pour en déduire les comportements des assem-
blages multispécifiques. Kirkwood (1982) et Strobele et Wacker
(1991), par exemple, se sont intéressés au modele multispécifique de
Shaefer qui consiste 2 ajouter dans 1'équation monospécifique des
termes linéaires d'interactions interspécifiques. De 1a méme maniére,
la méthode analytique de MSVPA (Multi-species virtual population
analysis) repose sur I'analyse des cohortes classique avec I'inclusion
de taux de mortalité due A la prédation (Andersen et Ursin, 1977 ;
Helgason et Gislason, 1979 ; Pope, 1979). Cette approche dévelop-
pée sur I'écosystéme de la mer du Nord est utilisée annuellement
pour l'évaluation des stocks exploités par le « Multispecies
Assessment Group » de 1'Ices (International council for the exploita-
tion of the sea). Un courant parallele a également vu le jour avec l'ex-
tension des connaissances acquises en écologie terrestre : le modele
pionnier de « Lotka-Volterra » (Volterra, 1926 ; Lotka, 1932) a
notamment engendré une variété de modeles dynamiques d'interac-
tions multispécifiques se focalisant sur I'étude des types de réponses
fonctionnelle et numérique des prédateurs (e.g. Holling, 1959 ;
Arditi et Ginzburg, 1989 ; Yodzis, 1994). Finalement, un certain
nombre d'études et de modeles ont été développés au niveau écosys-
témique, motivés par I'observation de certains traits récurrents des
écosystémes marins suggérant que les interactions internes 2 I'éco-
systéme sont des facteurs de structuration importants (Dickie et Kerr,
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1982). Une observation répandue est par exemple la stabilité de la
production des écosystémes marins relativement 2 celle des espéces
individuelles (e.g. Sutcliffe et al., 1977 ; May et al., 1979, Murawski
et al., 1991). Dans cette catégorie d'approches écosystémiques, on
peut citer l'utilisation du concept de MSY (maximum sustainable
yield) considérant I'ensemble des especes exploitées comme formant
un stock unique (Brown et al., 1976 ; FAO, 1978) : la production 2
I'équilibre de 'assemblage multispécifique serait alors une fonction
parabolique de I'effort de péche et le MSY correspondrait 3 I'exploi-
tation de la moitié de la biomasse vierge de cet assemblage. Plus
récemment, Polovina (1984) et Christensen et Pauly (1992) ont
développé le modele écosystémique Ecopath, fréquemment utilisé
dans la communauté scientifique halieutique. Dans ce modgle, les
espéces sont ségrégées en groupes fonctionnels reliés entre eux par
des flux de matie¢re. Deux équations de conservation de masse décri-
vant la production et 1a consommation 2 I'équilibre de chaque groupe
d'especes forment la base de ce modéle.

Depuis prés de quatre décennies ont donc été développés un certain
nombre de modeles multispécifiques qu'on peut classer suivant
deux grandes tendances. La premiére consiste 2 affiner les connais-
sances acquises au niveau monospécifique par le couplage de dyna-
miques d'un nombre limité d'espéces. La deuxi¢me, plus exhaustive
en ce qui concerne le nombre de composantes spécifiques prises en
compte, s'intéresse aux propriétés de l'écosystéme, les dynamiques
spécifiques n'étant pas explicitement modélisées. En développant
un nouveau type de modele multispécifique, nous tentons de conci-
lier différents niveaux d'appréhension des dynamiques des popula-
tions exploitées. Les processus d'interactions interspécifiques y sont
explicités, avec pour objectif de pouvoir étudier 2 la fois les dyna-
miques spécifiques et les propriétés d'assemblages multispécifiques
exhaustifs.

Le modéle proposé Osmose (Object-oriented simulator of marine
ecosystem exploitation) permet de faire émerger une architecture de
réseau trophique 2 partir de régles de comportements individuels
simples de prédation. A la différence de la plupart des modeles mul-
tispécifiques développés en halieutique, les dynamiques spécifiques
ne sont pas modélisées 2 partir de relations interspécifiques pre-éta-
blies de prédation et de compétition : chaque poisson peut en effet
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étre une proie ou un prédateur potentiel pour un autre, indépendam-
ment de son identité taxonomique, mais selon des regles d'adéqua-
tion de taille corporelle entre le prédateur et sa proie (Cousins,
1991 ; Rice, 1995). Bien que suggéré par plusieurs études théo-
riques (e.g. Bond, 1979 ; Laevastu et Larkins, 1981 ; Sissenwine,
1984), l'opportunisme de prédation n'a pas réellement été implé-
menté dans les mod2les multispécifiques. Osmose est un modele
dynamique de réseau trophique dans lequel les poissons piscivores
peuvent changer d'espéce proie cible en fonction des conditions
d'abondance relative de proies et des caractéristiques de taille cor-
porelle. Les poissons non piscivores sont également pris-en compte
dans le modgle et sont soumis 2 une contrainte globale de capacité
de charge. L'objectif de cet article est méthodologique. I s'agit de
présenter de manitre détaillée le modele Osmose, les hypotheses
sur lesquelles il s'appuie, sa structure ainsi que son implémentation
informatique.

EOsmose, un modele
individus-centré hiérarchisé

L'approche individus-centrée fait I'objet d'un intérét croissant parmi
les biologistes des populations (Huston et al., 1988, DeAngelis et
Gross, 1992 ; Van Winkle er al., 1993 ; Judson, 1994). Elle consiste
a suivre chacun des individus d'une population au cours du temps,
en leur assignant des régles de comportement qui permettent de
prendre en compte les interactions locales entre les individus et avec
leur environnement. L'approche individus-centrée postule que des
événements apparemment mineurs entre les individus peuvent avoir .
des effets non négligeables sur la dynamique et 1'état global des
populations (Judson, 1994). Concernant I'étude des communautés
multispécifiques, il existe des cas pour lesquels la modélisation
individus-centrée fournit un nouvel éclairage sur certaines questions
écologiques cruciales. Par exemple, lorsque les populations d'étude
sont de faible effectif, la modélisation par variable globale d'état
peut exacerber leurs probabilités d'extinction (DeAngelis et Gross,
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1992). La modélisation du processus de prédation au niveau indivi-
duel ainsi que I'inclusion explicite d'interactions spatiales a en outre
permis de rendre compte de la coexistence 2 long terme d'especes
compétitrices, différant peu dans leur utilisation apparente de la res-
source (Uchmanski et Grimm, 1996).

Une des hypothéses principales de notre modélisation est l'opportu-
nisme de prédation. Cet opportunisme peut étre aisément géré au
niveau individuel avec I'application du « principe de localisation »
qui établit qu'un individu est exclusivement affecté par les seuls
organismes qui sont localisés dans son environnement spatio-tem-
porel proche (DeAngelis et Gross, 1992). Le choix d'une modélisa-
tion individus-centrée se justifie également par la seconde
hypothése de travail, & savoir la sélection de proies par des criteres
de taille corporelle, trait caractérisable au niveau individuel. En
outre, cette approche permet, de manidre relativement simple, de
modéliser les dynamiques spatiales d'un grand nombre de popula-
tions en interaction.

Des contraintes techniques liées au temps de calcul mais surtout &
la quantité de mémoire informatique requise, sont imposées par le
trés grand nombre de poissons A prendre en compte, nombre d'au-
tant plus élevé que tous les stades, notamment les stades précoces,
oeufs et larves, sont représentés. Plusieurs types de solutions sont
utilisés parmi les modeles individus-centrés publiés en écologie
marine. Scheffer ez al. (1995) et Rose et al. (1993) proposent en par-
ticulier de considérer comme unité d'interaction, non pas un indi-
vidu singulier, mais un groupe d'individus possédant les mémes
caractéristiques et situés dans le méme environnement. En effet, les
individus informatiques ne sont pas nécessairement des individus au
sens biologique du terme (Czaran, 1998). La condition nécessaire 2
leur définition est qu'ils soient suffisamment « fins » pour prendre
en compte les phénomenes de variabilité intra-classe (de taille,
d'age...) liés A l'histoire propre de chaque groupe en interaction
locale avec son environnement. Dans Osmose, I'unité d'interaction
correspond ainsi A un « super-individu », i.e. un groupe de poissons
de méme taille corporelle, localisés au méme endroit, nécessitant le
méme type de nourriture et appartenant a la méme espece (et donc
possédant initialement les mémes caractéristiques physiologiques et
morphologiques). Un tel regroupement d'individus peut étre mis en
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relation avec la formation de bancs de poissons qui a lieu, pour envi-
ron 80 % des especes de poissons, pendant au moins un stade du
cycle de vie (Burgess et Shaw, 1979). Les bancs de poissons sont,
certes, plus hétérogenes que les groupes de poissons modélisés dans
Osmose. Par exemple, leur composition spécifique peut varier dans
le temps (Bakun et Cury, 1999). Mais une forte homogénéité en
taille corporelle les caractérise aussi (Fréon, 1984 ; Pitcher et al.,
1985). Par commodité, nous emploierons par la suite indifférem-
ment les termes super-individu et banc de poissons. L'architecture
de Osmose est hiérarchisée puisqu'un banc de poissons appartient 2
une cohorte appartenant elle-méme 2 une espéce. Quatre classes
informatiques correspondant 2 des entités biologiques sont donc
représentées : la classe systéme, la classe espece, la classe cohorte
et la classe banc (fig. 1). Ainsi, les objets informatiques bancs de
poissons sont caractérisés par des attributs combinant 2 la fois leur
héritage génétique (selon l'espece d'appartenance) et leur histoire
vécue (résultant des interactions locales avec leur environnement).
Ceci forme l'unicité physiologique et comportementale de chaque
individu selon la définition de DeAngelis et Gross (1992). La struc-
ture hiérarchisée de Osmose permet d'étudier certaines variables
clés A différents niveaux d'agrégation, notamment I'abondance, ou la
biomasse par ige ou par espéce. Car I'état de chaque super-individu
étant connu, I'état de la population ou autre entité agrégée peut étre
simplement généré par la somme (moyenne, variance...) des attri-
buts de I'ensemble des individus similaires.

En outre, Osmose permet de simuler différents niveaux de richesse
spécifique en créant autant d'objets « espéce » que nécessaire. Ceux-
ci sont caractérisés par des parametres de survie (longévité, taux de
mortalité), de croissance (paramétres de von Bertalanffy) et de repro-
duction (ige de maturité, fécondité relative) qui sont disponibles
pour de nombreuses especes dans la littérature ou dans des bases de
données telles que FishBase (Froese et Pauly, 1997).

A un niveau d'agrégation supérieur, le systtme modélisé peut étre
caractérisé par sa richesse spécifique, par le type d'assemblage mul-
tispécifique considéré, par une capacité de charge (type de dyna-
mique et valeur moyenne), et un schéma d'exploitation comme cela
sera décrit dans la section suivante.
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Objet SYSTEME

- abondance, biomasse
- capacité de charge
- spectre de taille

A

Objet ESPECE

- abondance, biomasse

- paramétres biologiques
- aire de répartition/ige
-F/age

-] (A+1) classes d'ige

Objet CLASSE D'AGE

- espéce
- abondance, biomasse

A

Objet BANC

- espéce, age

- abondance, biomasse
- coordonnées spatiales
- longueur, poids

- efficacité de prédation

i Figure 1
Structure hiérarchique de Osmose.

! Description des processus modélisés

Osmose est développé dans le langage orienté-objet Java (Jdk 1.1.3,
Sun Microsystems). I1 s'agit d'un modéle multispécifique, spatial et
dynamique, structuré en 4ge et taille. Une interface graphique inter-
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active permet une définition personnalisée du cadre de simulation
(parametres biologiques des populations en interaction, options de
simulation, traits de cdte, aires de distribution des especes...). Le
pas de temps du modele est une saison de reproduction t, en géné-
ral un an dans les écosystémes de hautes latitudes. Selon les besoins
de simulations, ce pas de temps peut &tre affiné jusqu'a I'ordre du
mois pour pouvoir prendre en compte certains processus tels que les
migrations intra-annuelles ou définir plus précisément les périodes
de reproduction propres A chaque espece. Les bancs de poissons
évoluent dans une grille A deux dimensions composée de cellules
carrées C, , {CyyIx€ [0X], y€ [0.Y]}, 2 frontieres fermées, dont
les cOtés X et Y peuvent étre définis.

Initialisation

A Tl'initialisation du modzle, S objets « espice » sont créés. Cette
étape requiert l'affectation des valeurs de certains attributs pour
chaque objet espece s (s = 1,...,5), 2 savoir :

- A, : V'age terminal ou longévité de l'espece s (an)

- ay, : 1'dge de maturité (an)

- @, - la fécondité relative (nombre d'ceufs par gramme de femelle
mature)

- L, K,, ap, : les parametres du modele de croissance de von
Bertalanffy (cm, an-1, an)

" - ¢, : le parametre d'allométrie (g.cm3)

-{F;5 | 0<a<A}:avec F,, le taux de mortalité par péche pour
la classe d'dge a.

-{Asa | 0Sa<A):avec A, l'ensemble des cellules Cy | de
l'aire de répartition moyenne des poissons de la classe d'dge a, de
T'espece s.

Successivement sont alors créés les objets cohortes et bancs relatifs
2 chaque espece, héritant des caractéristiques biologiques spéci-
fiques. Ainsi, la longueur et le poids moyens des poissons d'age a,
de l'espece s, Ls,a et Ws,a, respectivement, peuvent étre calculés
partir du modele de croissance de von Bertalanffy (1938) :

L,=L (1-¢&"““™) )
w,=clL,’ )
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Ces valeurs moyennes initiales sont affectées aux objets bancs de
poissons créés. Ainsi, au temps =0, les poissons de méme age et de
méme espdce ont initialement tous les mémes valeurs d'attributs
taille et poids corporels. Ces attributs seront amenés A varier au
cours du temps en fonction des conditions trophiques rencontrées
par chaque banc de poissons.

En outre, I'abondance de chaque classe d'age est initialement répar-
tie en n bancs de poissons. L'effectif initial de chaque classe d'age
et consécutivement des bancs de poissons peut étre déterminé de
deux maniéres différentes selon les informations disponibles et 1'ob-
jectif de simulation : soit & partir des abondances par espece N, (s =
L,...,S) fournies en entrée du modgle, soit 2 partir du spectre de taille
de 1'écosystéme é&tudié (annexe 2).

Enfin, pour chaque classe d'dge a de I'espice s, les n bancs de pois-
sons sont distribués aléatoirement dans leur aire de répartition
A; .- Pour chaque année simulée ¢, le cycle de vie des poissons
peut alors étre modélisé suivant les étapes décrites dans la figure 2.

Contrainte de capacité de charge

L'hypothése de I'existence d'une contrainte de capacité de charge
émise dés 1838 par Verlhust au niveau monospécifique, est étendue
au niveau de l'écosystéme par Sutcliffe et al. (1977) et récemment
utilisée par Wilson et al. (1991) dans leur modele de pécherie mul-
tispécifique. Dans Osmose, la capacité de charge correspond 2 Ia
limite maximale de biomasse viable de I’ensemble des poissons non
piscivores du syst2me. L’état piscivore des bancs de poissons, qui
peut étre précisé en entrée du modele, dépend de leur identité taxo-
nomique et de leur 4ge. Lorsqu'aucun état n'est spécifié, les pois-
sons d’4ge 1* sont considérés piscivores par défaut et les poissons
d’age 0 non piscivores. En outre, la dynamique de la capacité de
charge au cours du temps peut étre modélisée de différentes
manidres selon les besoins de simulation et I’écosystéme considéré.
Une valeur moyenne de capacité de charge CC est attribuée au sys-
teme ainsi qu’un type de dynamique (fig. 3) :

- dynamique stationnaire : vy €|N,CC(1)=CC
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Initialiser I'e ffectif des bancs

—————— Itérer sur toutes les années
— Itérer sur tous lesbancs

Distribution spatialq selon dge et espéce

—» Itérer sur tous les bancs non piscivores

Contrainte de capacité de charge

—» Itérer sur tous les bancs piscivores -~ -
Déplacement local
Prédation
Calculer 'efficacité de prédation

Mortalité nutritionnelle

— Itérer sur tous les bancs
Croissance
—» Itérer sur tous les bancs
Mortalité par péche
h

L

— Itérer sur toutes les espéces
Reproduction

Calculer les effectif et biomasse
par dge et espéce

Calculer le spectre de taille de
I'écosystéme

1 Figure 2
Processus modélisés dans Osmose pendant une année simulée.
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Exemples numériques des différentes dynamiques

de capacité de charge pouvant étre simulées dans Osmose :
(a) dynamique stationnaire ;

(b) dynamique périodique ;

(c) dynamique aléatoire ;

(d) dynamique stationnaire avec occurrence dune anomalie.
La capacité de charge correspond ici a la limite maximale

de biomasse viable de 'ensemble des poissons

non piscivores du systéme simulé.

- dynamique périodique :  CC(t)=CC +§,, sin[-zEJ
avec 8 I’amplitude (5., < CC), T, 1a période ;

- dynamique aléatoire : {CC(#)},c- est une séquence de réalisa-
tions d'une suite de variables aléatoires gaussiennes indépendantes
équidistribuées, de moyenne CC et d'écart type G, (0. <<CC) ;

- dynamique stationnaire avec occurrence d’une anomalie
CC*: V te [r*1*+At*], CC(t) = CC* avec 1*,I’année d’occurrence
de I’anomalie, Dt* la durée de cette anomalie.

La capacité de charge est répartie de maniere homogene sur toute la
grille spatiale. Ainsi, 4 chaque début d'itération ¢, une valeur de
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capacité de charge est localement attribuée A chaque cellule de la
grille telle que :
: CcC
V(x,y)e [0, X] n[O, Y], CC,” = -X7'
ol CC, est 1a valeur de la capacité de charge au temps ¢, x et y sont
les coordonnées spatiales de la cellule, X et Y les tailles des c6tés de
la grille.

Dans chaque cellule, Ia biomasse totale non-piscivore B wxy €St alors
comparée 2 la capacité de charge locale : (i) si B, x,y €St inférieure 2
la capacité de charge, la contrainte n'a pas d'effet sur la survie des
poissons, (ii) si elle dépasse la capacité de charge, la biomasse non-
piscivore est réduite jusqu'd atteindre le niveau de capacité de
charge. La réduction de biomasse s'opére de maniére uniforme sur
tous les groupes de poissons non piscivores : la méme fraction de
biomasse [(B,,, - CC,,,)/ B, est soustraite A chaque groupe
de poissons. La contrainte de capacité de charge revient donc a.
appliquer localement un taux de mortalité nutritionnelle aux
groupes de poissons non piscivores quand leur biomasse excéde
localement la capacité de charge.

Déplacement local des bancs

Cette étape, ainsi que le processus de prédation sous-jacent,
concerne uniquement les poissons piscivores du systéme. Pour ces
deux étapes, ’ordre dans lequel les individus bancs de poissons
agissent est tir€ aléatoirement 2 chaque nouveau pas de temps ¢. Le
déplacement local d'un banc de poissons est déterminé par 1’éva-
luation de la favorabilité trophique de son environnement proche, ce
dernier étant représenté par <Yy .o, un ensemble de cellules conte-
nant la cellule C,g ;o dans laquelle le banc se trouve et les cellules
voisines de Cyg 0, telles que :

V50,40 = {Cxy | (x,Y) € ([xg-1xg+11X[¥o-1,yo+1 D0, X[XI0,Y) }
Le crittre de déplacement d'un banc de poissons est donc la
recherche de la cellule dans laquelle la biomasse de proies poten-
tielles est la plus importante. Soit T le rapport minimal théorique de
la taille corporelle d'un prédateur 2 celle de sa proie. Pour un banc



Y.~J. SHIN, P. Cury — Modelisation individus-centrée des dynamiques multispécifiques

v 183

d’indice iy, les bancs potentiellement proies sont donc ceux dont les
poissons ont une taille inférieure 2 la taille critique Ly /1.

Ainsi, un banc i, situé dans la cellule C;y o se déplacera vers la cel-
lule C,. si celle-ci satisfait Ia condition :

2 B, ., =Max\'x0.y0( 2 B.,)

idt..n, | il ,
LsLg/t L<lylt

avec n, ,, le nombre de bancs de poissons situés dans la cellule C, ,,
L;1a longueur des poissons appartenant au banc i, et B;, , la bio-
masse du banc i situé dans la cellule C, ,.

Notons que I'hypothese selon laquelle les individus sont capables
d'évaluer leur environnement proche, est couramment adoptée dans
les modeles individus-centrée pour la mise en oeuvre des déplace-
ments locaux (e.g. Spencer, 1997 ; Tyler et Rose, 1997 ; Beecham
et Farnsworth, 1998) et d'une maniére plus générale, fait partie d'un
ensemble d’hypotheses 2 la base de 1a théorie classique de l'optimi-
sation de la recherche de nourriture (« optimal foraging theory »;
Perry et Pianka, 1997). McNamara et Houston (1994) et Tyler et
Rose (1994) supposent qu'au niveau individuel, les décisions de
déplacement sont contraintes par la maximisation de la « fitness »,
ou valeur adaptative des individus, tout en soulignant la difficulté de
décrire une fonction adéquate de fitness car celle-ci dépend de dif-
férents facteurs (survie, croissance, capacité reproductive...). Dans
ce contexte, la fitness des individus est souvent assimilée 2 la maxi-
misation de la prise alimentaire (Pyke, 1984) et de nombreux
auteurs supposent que les déplacements locaux individuels a I'inté-
rieur des aires de répartition des espéces définies par I'environne-
ment abiotique, sont principalement guidés par la recherche de
nourriture (e.g. Kareiva et Odell, 1987 ; Dingle, 1996). Dans notre
modele, le déplacement des super-individus s'effectue vers la cellule
la plus dense en proies potentielles et tend donc & maximiser la prise
alimentaire. Ce déterminisme, et la connaissance locale parfaite du
milieu par les individus qu'il implique, a été choisi plutdt qu'un
déplacement aléatoire, étant donné que le déplacement des poissons
est supposé étre le résultat d'une exploration systématique du
milieu, 2 l'intérieur d'un pas de temps de simulation relativement
long, de 1'ordre du mois 2 I'année.
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Prédation

Aprés s'étre déplacé dans la cellule la plus dense en proies, chaque
banc de poissons procéde 2 la phase d'alimentation, causant ainsi
une mortalité par prédation sur chaque banc proie ciblé.

Rappelons que deux critéres forment la base du processus de pré-
dation : un individu peut potentiellement se nourrir d'individus de
n'importe quelle esp2ce sous les conditions suivantes : (i) qu'il y ait
co-occurrence spatio-temporelle (2 un temps ¢, les bancs de pois-
sons proies doivent se trouver dans la méme cellule pour pouvoir
étre considérés comme accessibles) et (ii) que le rapport de la taille
du prédateur sur celle de la proie soit inférieur & une valeur seuil ©
(estimée approximativement A 3.5 dans Fishbase 97 - Froese et
Pauly, 1997). Une premiére conséquence de ces régles de compor-
tement est qu'une espece peut occuper différents niveaux trophiques
du syst2me selon les classes d'dge considérées (Bond, 1979 ; Rice,
1995) : deux espaces peuvent donc étre simultanément prédatrice et
proie l'une de l'autre. L'opportunisme de prédation permet égale-
ment de prendre en compte la possibilité d'un phénoméne de canni-
balisme, 11 est en outre consistant avec I'observation de régimes
alimentaires parfois trés variés et variables dans le temps. Ces dif-
férents traits trophiques qui caractérisent les systémes virtuels simu-
1és avec Osmose, peuvent étre observés dans la réalité par le biais
d'analyses de régimes alimentaires entreprises dans différents éco-
systtmes mondiaux (e.g. Gislason et Helgason, 1985 ; Crawford,
1987 ; Alheit, 1987 ; Mittelbach et Persson, 1998).

Finalement, & l'issue du processus de prédation, une efficacité de
prédation &; est calculée pour chaque banc de poissons i (§; € [0,1]).
Ce coefficient est déterminé par le ratio entre la biomasse de nour-
riture ingérée par un banc et la quantité de nourriture requise pour
remplir ses fonctions vitales. Par souci de simplicité, cette quantité
de nourriture requise par unité de poids corporel est supposée d'une
part, étre identique pour toutes les especes du systéme et d'autre
part, constituer un seuil maximal d'ingestion. A partir de valeurs
disponibles pour plusieurs espéces (Laevastu et Larkins, 1981 ;
Gislason et Helgason, 1985 ; Longhurst et Pauly, 1987), il est
estimé qu'un poisson doit consommer annuellement 3.5 grammes
de nourriture par gramme corporel au maximum.
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Croissance

Les taux de croissance annuels moyens en longueur des poissons
d'dge a, d'espéce s, sont calculés 3 partir du modele de von
Bertalanffy (équation (1)) :

AL, =L, (1-e* Ye %)

Ce taux moyen est réajusté pour pouvoir tenir compte de la quantité
de nourriture ingérée par chaque banc de poissons au cours d'un pas
de temps ¢. Laevastu et Larkins (1981) ont estimé en moyenne 2
0,55 % du poids corporel, la ration alimentaire journaliere de main-
tenance du poisson {i.e. pour laquelle il n'y a ni augmentation, ni
baisse de biomasse), ce qui représente une ration annuelle de 2,01
grammes de nourriture par gramme corporel. On peut alors calculer
un seuil critique pour l'efficacité de prédation 2 partir duquel on
considére que la ration alimentaire est dédiée a la croissance du
poisson : &, = (ration annuelle de maintenance/ration annuelle
moyenne) = 0,57. Une approximation simple est de considérer que
pour un banc i, si £2& ., alors le taux de croissance en longueur
varie linéairement avec &; tel que (i) pour £2£ ,,,, le taux est nul, (ii)
pour &=(&,,,.,+E.,:)/2, sachant que &, = 1, le taux de croissance
en longueur équivaut au taux moyen AL, , (fig. 4). Ainsi, le taux de
croissance en longueur AL, ;, d'un banc i, d'dge a, d'espice s, au
pas de temps ¢ peut étre déterminé par I'expression suivante :

AL

s.a,it

ALs,au 1- 5 (gu g ) Si éilzgcrit

Le poids corporel des poissons est ensuite calculé A partir de la rela-
tion d'allométrie (équation (2)).

=O SU Gy <Scrir

Mortalité nutritionnelle

On considere qu'une mortalité nutritionnelle peut affecter les
bancs de poissons lorsque la ration alimentaire est trop faible pour
subvenir aux besoins de maintenance des poissons (sous-nutrition,




186V Les espaces de l'halieutique

1

0 Eerie 1+Ey 1

I Figure 4 .

Courbe théorique du taux de croissance en longueur AL , ;

en fonction de l'efficacité de prédation &; du banc de poissons i,
d'age a et de lespéce s. AL, , représente le taux de croissance
moyen d'un poisson d'age a, de lespéce s suivant le modsle

de von Bertalanffy. &4 représente I'efficacité de prédation critique
correspondant 4 la ration alimentaire de maintenance du poisson.

i

M§ ma»

0 ém': 1

1 Figure 5

Courbe théorique du taux de mortalité nutritionnelle M;;

en fonction de l'efficacité de prédation &; du banc de poissons i.
M¢max représente le taux de mortalité nutritionnelle maximal,
fixé en début de simulation. &4 représente lefficacité

de prédation critique correspondant & la ration alimentaire

de maintenance du poisson.
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sensibilité accrue aux variations environnementales, aux mala-
dies..). Ce processus est trés peu documenté, la plupart des
modeles d'interactions interspécifiques considérant la décrois-
sance ou la croissance d'une population au niveau global, c'est-2-
dire en termes de biomasse dont les variations reflétent  la fois les
phénomenes de croissance somatique, de reproduction et de mor-
talité. Ceci est typiquement le cas pour les modeles prédateur-
proie de type Lotka-Volterra. Concernant le modele
multispécifique MSVPA développé en Mer du Nord, seules les
mortalités par p&che et par prédation sont prises en compte
(Gislason et Helgason, 1985). Les quelques rares études consa-
crées au processus de mortalité nutritionnelle concernent les
stades larvaires des poissons pour lesquels cette source de morta-
lité est exacerbée, la phase post-vitelline étant considérée étre une
phase critique pour le succés du recrutement (Theilacker, 1985 ;
Hewitt et al., 1986). Ces études consistent A estimer les taux de
mortalité larvaire mais ne proposent pas de modéles de mortalité
en fonction de la ration alimentaire qui pourraient étre étendus aux
stades adultes des poissons. Beverton et Holt (1957) évoquent la
possibilité d'une mortalité nutritionnelle pour les stades adultes
des poissons dans un modgle reliant linéairement le taux de mor-
talité naturelle a la densité des poissons. En effet, ils suggérent
que la densité-dépendance de la mortalité résulterait d'une compé-
tition intraspécifique pour la nourriture, cette derniére pouvant se
traduire en une sous-nutrition des poissons. En considérant que
pour chaque espéce, les ressources nutritionnelles sont limitées, le
modele linéaire de Beverton et Holt (1957) est utilisé en faisant
I'hypothése que plus la densité des poissons augmente, plus la
ration alimentaire des poissons diminue. Ainsi, le taux de mortalité
nutritionnelle Mg d'un banc de poissons i peut s'exprimer linéaire-
ment en fonction de I'efficacité de prédation lorsque &; < &, (fig. 5).
L'équation suivante est appliquée, avec Mg, le taux de mortalité
nutritionnelle maximal, fixé en début de simulation :

M, =0 si&>8.,

M,
Mg.- =%§i+M max si 5.' Sgcril
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En conséquence, le nombre de poissons morts par nutrition Nyg;, du
banc i pour le pas de temps ¢, peut s'exprimer par la formule suivante :

NM _N‘J(l_e )

5-1_

—Mﬁ.l

Mortalité par péche

L'activité de péche est représentée par le vecteur {F;,10<a <A},
précisé en entrée du modele pour chaque espéce s du systdme
implémenté. 11 s'agit alors de déterminer quand doit s'appliquer
cette mortalité par péche, i.e. déterminer un ordre de succession
dans le pas de temps ¢ des différents processus affectant I'effectif de
chaque espace : la mortalité par prédation, la mortalité nutrition-
nelle, la mortalité par péche. Les deux premiéres sources de morta-
lit€ sont implémentées au niveau individuel du banc de poissons.
Durant tout le pas de temps ¢, chaque banc de poissons agit et inter-
agit successivement, causant dans son environnement une mortalité
explicite des bancs proies, et résultant en une mortalité nutrition-
nelle plus ou moins importante. Les mortalités par prédation et
nutritionnelle peuvent donc étre considérées comme continues &
l'intérieur du pas de temps. A I'instar de Pope (1972), on émet alors
I'hypothese que le taux de mortalité par péche annuel F , s'applique
instantanément au milieu de l'intervalle de temps [¢,++1]. Hilborn et
Walters (1992) considérent que l'erreur induite par cette approxi-
mation est négligeable si le taux de mortalité totale annuel est infé-
rieur 3 1. Ainsi, a l'intérieur d'un pas de temps ¢, chaque banc de
poissons réalise deux actions de déplacement local, et deux actions
de prédation entrecoupées d'une mortalité par péche au temps
(t+1)/2. L'efficacité de prédation § de chaque banc est donc réac-
tualisée A deux reprises, en milieu et en fin de pas de temps, ainsi
que la détermination consécutive des taux de croissance et de mor-
talité nutritionnelle (fig. 2).

Reproduction

Chaque esplce posséde comme attribut d'entrée la fécondité relative
¢, i.e. le nombre d'ceufs pondus par gramme de femelle mature.
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Soit BF la biomasse féconde de I'espece s, B; , la biomasse de la
classe d'dge a de I'espéce s, ayy, son dge de maturité, A, sa longévité.
En faisant I'nypothese que le sex-ratio est égal 2 1:1 pour toutes les
espéces, I'équation suivante est appliquée :

1 &
N,o,w=0BF, avec BF,=— )»B__,
$,0,0+1 ¢x St S, 2 Z .G,

a=ay,

Une variabilité de la croissance en fonction de la ration alimentaire
ayant été implémentée, le processus de reproduction dépend égale-
ment, de mani¢re implicite, des conditions alimentaires rencontrées
localement dans le temps et I'espace par chaque banc de poissons.
En outre, deux raisons ont présidé au choix de l'implémentation
d'une relation entre 1a production d'ceufs et la biomasse féconde, au
lieu de modéliser directement le niveau de recrutement de chaque
espéce. La premilre est la nécessité de modéliser explicitement les
stades larvaires des poissons car ceux-ci représentent une quantité
de nourriture non négligeable pour les bancs de poissons adultes,
influant ainsi en partie sur la dynamique du syst¢me. La deuxi¢me
raison est de pouvoir représenter le processus de maniére simple par
une relation linéaire, et de ne pas avoir a faire d'hypotheses contrai-
gnantes sur la forme de la relation stock-recrutement 2 choisir. Le
niveau de recrutement émerge en effet naturellement de la survie
annuelle des oeufs et juvéniles au regard du processus de prédation
et du niveau annuel de la capacité de charge du systéme.

I Conclusion

Actuellement, essentiellement deux modeéles multispécifiques
marins sont utilisés dans la communauté scientifique halieutique : la
MSVPA (Andersen et Ursin, 1977 ; Helgason et Gislason, 1979 ;
Pope, 1979) et Ecopath (Polovina, 1984 ; Christensen et Pauly,
1992). Le succés de la MSVPA est principalement d@ 2 son utilisa-
tion possible dans l'évaluation des stocks exploités; la MSVPA
fournit un outil pour affiner 'estimation des taux de mortalité natu-
relle des poissons et pour diagnostiquer les effets de certaines
mesures de gestion comme la mise en place de quotas ou le chan-
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gement de tailles de mailles. Un travail considérable a été entrepris
pour appliquer le modele A I'écosysteme de la Mer du Nord et a per-
mis d'acquérir une meilleure connaissance des processus de préda-
tion (Kerr et Ryder, 1989). La quantité de données biologiques
requises rend toutefois difficile I'application de ce modele A d'autres
écosyst2mes. Le modele Ecopath a été développé pour estimer les
flux trophiques au sein d'un écosystéme. Appliqué 3 des écosys-
t2mes variés tels les écosystémes d'upwelling (Jarre-Teichmann et
Christensen, 1998), de récifs coralliens (Arias-Gonzales et al.,
1997), océaniques (Christensen et Pauly, 1998) ou cétiers
(Christensen et Pauly, 1992), Ecopath fournit une architecture tro-
phique globale des écosystemes, permet 1'étude de certains indices
écosystémiques et a permis en cela d'importantes généralisations
sur le fonctionnement des écosystémes marins (Pauly ef al., 1998).
Toutefois, le manque de détail sur la structure en Age et taille des
populations ne permet pas l'utilisation du modele dans les procé-
dures classiques d'évaluation des stocks ou l'investigation de cer-
tains indices écosystémiques tels que le spectre de taille. Ce
contexte a motivé le développement du modele multispécifique
Osmose qui apparait étre complémentaire des approches dévelop-
pées jusqu'a présent, en tentant de combiner :

- 1a possibilité d'étudier des assemblages multispécifiques exhaus-
tifs (modele écosystémique) ;

- 1a possibilité d'étudier les dynamiques spatiales de populations struc-
turées en ge et taille (modele dynamique spatial structuré en 4ge) et
de simuler différents scénarios de péche d'une manidre compatible
avec les méthodes d'évaluation classiques (modgle exploratoire) ;

- l'utilisation de régles d'interactions simples, nécessitant des don-
nées biologiques disponibles dans Ia littérature, pour pouvoir étre
appliqué 2 différents écosystémes (modele générique).

Une des limites du mod2le réside toutefois dans le type d'assemblages
multispécifiques étudié : en effet, le mod2le s'attache essentiellement 2
représenter les dynamiques des populations piscivores du systéme. Les
espéces entiérement non piscivores du systéme, ainsi que des groupes
d'especes divers tels que les oiseaux ou les mammiferes marins, les pro-
ducteurs primaires et secondaires du systéme, n'apparaissent dans le
modele que sous la forme d'une variable ou d'un parametre global.

L'utilisation du modgle a permis d'étudier le fonctionnement théo-
rique d'assemblages multispécifiques, notamment d'émettre des
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hypothéses sur les propriétés de stabilité des écosystemes (Shin et
Cury, sous presse). Osmose a également permis d'explorer les effets
potentiels de l'instauration de zones refuges sur l'exploitation et la
diversité d'assemblages multispécifiques théoriques (Shin et Cury,
ce volume). Néanmoins, deux étapes décisives dans le processus de
validation du modele doivent encore étre finalisées. D'une part, la
phase d'application de Osmose A un écosystéme particulier, en l'oc-
currence I'écosystéme cotier de I'Afrique du sud (Shin et al, en
prep.), est en cours de réalisation. L'analyse de sensibilité du
modele A certains paramétres de simulation permettra également de
juger de la cohérence des hypoth2ses du modele.
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ANNEXE 1 - GLOSSAIRE DES NOTATIONS UTILISEES

Indices

s Espece

a Age

i Banc

X,y Coordonnées spatiales

? Pas de temps (1 an)

Paramétres

S Nombre d'especes

A Age terminal

n Nombre de bancs par classe d'dge

C Cellule de 1a grille spatiale

XYy Taille de 1a grille en nombre de cellules

A Ensemble de cellules formant une aire de répartition

YV Ensemble de cellules voisines

ay Age de maturité

¢ Fécondité relative

Leo, K, ay  Paramitres du modele de croissance de von Bertalanffy

c Parameétre d'allométrie

F Taux de mortalité par péche

T Rapport théorique de 1a longueur corporelle d'un prédateur 2 sa proie

Erie Efficacité de prédation correspondant 2 la ration alimentaire an-
nuelle de maintenance
Taux de mortalité nutritionnelle maximal

ccC Capacité de charge moyenne

dco Tcc  Amplitude et période pour une dynamique périodique de la capa-
cité de charge

Occ Ecart type défini pour une dynamique aléatoire de la capacité de
charge

CC*, t* Ar* Valeur, année d'occusrence et durée d'une anomalie de 1a capacité
de charge

Variables

N Effectif

B Biomasse

BF Biomasse féconde

LAL Longueur corporelle et taux de croissance en longueur

w Poids corporel

cC Capacité de charge

g Efficacité de prédation

M Taux de mortaité nutritionnelle

Nmg Effectif de poissons morts par sous-nutrition
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ANNEXE 2 - INITIALISATION DES EFFECTIFS

L'initialisation des effectifs des classes d'dge et bancs de poissons simulés peut
&tre effectuée de deux manieres : 2 partir des abondances spécifiques ou 2 par-
tir du spectre de taille de I'écosystéme.

1 - Dans le cas ol la valeur de l'effectif de chaque espece N, est en entrée du
modtle, une pseudo-cohorte peut &tre formée pour chaque espce a partir de
I'équation de survie conventionnelle suivante :

-Ml.‘
Ns.a+l = Na.ae
avec N, , l'effectif de la classe d'ige a (0< a <A), de 'espece s (1< 5 <S), M le
taux de mortalité naturelle (M, p = 1 et Va € [1, A,-1], M, , = 0,2). On en déduit
'expression analytique de T'effectif N, de la classe d'age O de l'espece s qui
permet ensuite de constituer la structure en 4ge de I'espece s :

A -l ’i”‘-f
No=N((1+Y e~ )
a=0

2 - L'initialisation 2 partir du spectre de taille de I'écosysteme est adaptée dans
le cas de simulations théoriques exploratoires, pour lequel le rapport entre les
différentes abondances spécifiques est considéré étre plus important que la
quantification méme des niveaux d'abondance. La relative uniformité des
spectres de taille observés dans différents écosystémes marins justifie le choix
d'un tel indice pour pouvoir initialiser des assemblages multispécifiques théo-
riques plus réalistes que ceux obtenus par répartition aléatoire des biomasses
spécifiques. Différentes mesures du spectre de taille exprimé en Ln(effectif)
versus Ln(classes de taille corporelle), montrent que cet indice écosystémique
est une fonction uniforme décroissante de 1a taille des organismes (e.g. Sheldon
et al., 1972 ; Pope et Knights, 1982 ; Murawski et Idoine, 1992 ; Rice et
Gislason, 1996). Cette propriété conservative, malgré les variabilités parfois
importantes des abondances spécifiques, suggere que la taille des organismes
est un facteur de structuration des écosyst®mes marins, permettant d'occuper
pleinement leurs potentiels de production (Kerr et Ryder, 1989). Cette inter-
prétation du fonctionnement des écosystémes est en adéquation avec les hypo-
theéses de prédation implémentées dans OSMOSE, ce qui constitue une seconde
raison pour l'utilisation d'un tel indice. Soit le spectre de taille de I'écosystéme
représenté par I'équation :

Ln(N,)=a Ln(’“*—’;’ﬁ)+ B
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avec Nj l'effectif de poissons dont la taille corporelle est comprise dans l'inter-
valle [Ly. ;,L4], k € [1,....k,,,.] est Vindice des classes de taille, a et § deux para-
metres fixés (fig. 6).

' ——t——t— 4+ L0(L)
Lno(L,,) Ln(L) Ln(L,.)

I Figure 6
Spectre de taille théorique de P'écosystéme.

L'algorithme d'initialisation consiste A répartir I'effectif total
Y N, en Y (A +1) classesd dge.
k=l ko g s=1_§
Pour chaque classe de taille [L; ;,L;] est tout d'abord calculé ny, le nombre de
classes d'dge a (@ =0,...,A;), de l'espéce 5 (s = 1...5) telles que L, , € [Ly. 1. L;].
Les effectifs N, , de chaque classe d'dge a de V'espece s sont alors initialisés sui-
vant I'expression :

V(s,a) €[L,....S]x[L,..., A, ]

N,
L.r.a € [Lk-l’L’K]' Nx.a =—

n,
On proc2de finalement 3 un réajustement des effectifs de manitre 2 tenir
compte de la décroissance des effectifs d'une population en fonction de I'age :
SINg 412N, g, Veflectif N . estréduit 2 N, , et Feffectif résiduel résultant est

réparti sur les (n;-1) autres classes d'dge appartenant 2 Ia méme classe de taille
dans la limite de la condition N ;,j<N; ,-

Les bancs de poissons d'age a, de I'espece s ont donc un effectif initial de pois-
sons de N, /n..
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