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I-  INTRODUCTION

Les activités anthropiques font subir aux écosystémes différents types de pression, dont les
plus importants sont la surexploitation (Christensen et al., 2003 ; Olver et al., 1995 ; Pauly et al.,
1998), la fragmentation des habitats (Kareiva, 1987), la pollution (Islam & Tanaka, 2004),
l'eutrophication (Hutchison, 1969, 1973 ; Whiteside, 1983), lintroduction d’espéces invasives
(Crooks, 2002 ; Ehrenfeld, 2011) et le réchauffement climatique global (Richardson &
Schoeman, 2004 ; Behrenfeld et al., 2006). Ces pressions causent des changements dans la
structure et la dynamique des écosystémes.

Dans les écosystémes marins l'impact de la péche est souvent le facteur de pression
prépondérant Dayton et al. 1995 ; Hall 1999 ; Kaiser & de Groot 2000 ; Worm et al., 2006).
Suite a une forte pression de surexploitation des changements peuvent se répercuter aux
niveaux des individus, des populations et des communautés entiéres (Shin et al., 2005). Ces
communautés biologiques marines sont composées de producteurs primaires, d’organismes
benthiques, de poissons, de crustacés, d’oiseaux ou encore de mammiféres marins. S’il est
possible de les caractériser par les espéces ou les groupes fonctionnels les composant, une
autre manieére de les décrire est de tenir compte de la taille des individus présents, étant
donnée la nature clé de ce paramétre dans les écosystémes marins, notamment dans les
relations proies-prédateurs (Barnes, 2008 ; Brose et al.,, 2006 ; Cohen et al.,, 1993). Les
communautés peuvent aussi étre caractérisées en fonction des niveaux trophiques des
individus qui les composent. Le niveau trophique (TL) identifie la position d’'un organisme ou
d'un groupe dorganismes au sein des réseaux trophiques en caractérisant leur régime
alimentaire. Le niveau trophique des producteurs primaires et des détritus est
conventionnellement fixé a 1. Celui d’'un prédateur est calculé comme la moyenne des niveaux
trophiques de ses proies pondérés en fonction de leur proportion dans le régime alimentaire du
prédateur. Le niveau trophique permet ainsi de classer les consommateurs des plus bas
niveaux trophiques (consommateurs primaires: TL=2) aux plus hauts niveaux trophiques
(grands prédateurs). Les niveaux trophigues peuvent étre estimés a partir de I'analyse des
contenus stomacaux (Hyslop, 1980), d’analyses isotopiques (Peterson & Fry, 1987 ; Post,
2002) ou de modéles écosystémiques (Christensen & Pauly, 1992).

L’'impact d’'une forte pression de péche sur les communautés s’observe par la diminution en
nombre et biomasse des grandes espéces, souvent plus fragiles et de plus grande valeur
économique et par l'augmentation des plus petites espéces en raison d’'une baisse de la
pression de prédation (Shin et al., 2005). On s’attend donc a observer une diminution de la taille
au sein de la communauté avec l'augmentation de la pression de péche. D’autre part la
structure trophique des écosystémes peut aussi étre altérée, notamment en observant le
phénoméne de ‘fishing down the marine food web’ (Pauly et al., 1998), décrivant une
augmentation de la péche des bas niveaux trophiques en conséquence de la baisse de
l'abondance des espéces constituant les hauts niveaux trophiques. Ce phénomeéne a été
confirmé par de nombreuses observations, y compris en Europe (golfe de Gascogne —
Guénette & Gascuel, 2012 ; mer Celtigue — Pinnegar et al., 2002, Guénette & Gascuel, 2012 ;
mer du Nord — Heath, 2005, Jennings et al., 2002 ; voir www.fishingdown.org).

La Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM) a été adoptée par I'Union
Européenne avec 'objectif de parvenir a un bon état écologique des mers européennes au plus
tard en 2020. En France, la DCSMM est appliquée au sein de 4 régions marines européennes :
Manche-mer du Nord, golfe de Gascogne, mers Celtiqgues et la Méditerranée occidentale. Le
bon état écologique y définit par 11 descripteurs différents. Plusieurs de ces descripteurs sont
en relation avec la pression de péche, que ce soient la biodiversité (D1), la situation des
espéces commerciales (D3) ou lintégrit¢ des fonds (D6). Le descripteur 4 (D4) traite
particulierement des réseaux trophiques et est aussi a mettre en relation avec la pression de
péche. Il est décrit ainsi: “Tous les éléments constituant le réseau trophique marin, dans la
mesure ou ils sont connus, sont présents en abondance et diversité normales et & des niveaux
pouvant garantir 'abondance des espéces a long terme et le maintien total de leurs capacités
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reproductives”. La maniére de mesurer ce descripteur est actuellement en cours de définition,
notamment au sein des groupes d’experts mis en place dans le cadre de la convention
internationale Ospar. Neuf indicateurs sont proposés dans ce cadre (Annexe 1). Le présent
travail porte sur le 8°(FW8), qui concerne les changements de distribution de la biomasse entre
les différents niveaux trophigues, ou entre les classes de tailles ou de poids individuels.

Les changements de distribution de biomasse peuvent étre observés a partir de spectres
calculés a I'échelle de la communauté. Ces spectres permettent de représenter la structure des
communautés, indépendamment des notions d’espéces ou de groupes fonctionnels. Les
spectres de taille ou de poids présentent 'abondance ou la biomasse en fonction de la taille ou
du poids des individus. En utilisant des données de campagnes scientifiques, il est possible de
construire des spectres de la communauté ichtyologique. Ces spectres subissent des
changements en présence de forcages naturels ou anthropiques et leur évolution temporelle
avec la pression de péche a été observée a de nombreuses reprises (Rice & Gislason, 1996 ;
Gislason & Rice, 1998 ; Pope & Knights, 1982 ; Pope et al., 1988). Les spectres trophiques
présentent quant & eux la biomasse, I'abondance ou les captures en fonction du niveau
trophique des individus (Gascuel et al., 2005). Leur utilisation est plus récente que les spectres
de taille ou de poids. En conséquence la compréhension de leur évolution et leur résilience face
a la pression de péche en est encore a ses prémisses (Shannon et al., 2014).

Afin de quantifier 'impact de la pression de péche sur les spectres de tailles et de poids
individuels et sur les spectres trophiques des écosystémes des mers européennes, il est
nécessaire de déterminer un ou plusieurs indicateurs de la pression de péche (Rochet &
Trenkel, 2003 ; Rochet et al., 2005 ; Rombouts et al., 2013a ; Shin et al., 2005). Un indicateur
de la pression de péche doit évoluer avec celle-ci de fagon prévisible quel que soit I'écosystéme
observé. Les indicateurs basés sur la taille sont beaucoup plus réactifs aux effets de la péche
gu'aux fluctuations environnementales et peuvent donc étre utilisés a grande échelle
(Blanchard et al., 2005). Rice & Rochet (2005) ont compilé les neuf criteres globalement utilisés
pour évaluer des indicateurs utilisés dans un cadre de gestion des péches. Un excellent
indicateur doit étre concret, avoir une base théorique, étre accessible au public, peu codteux,
précis, disponible sur une longue période temporelle, sensible a la pression de péche,
rapidement réactif et spécifique a un type de pression. Si deux indicateurs du D4 ont déja été
évalués par Rombouts et al. (2013b; Le recrutement de phoques gris & le Large Fish
Indicator), les autres sont en développement et devront étre aussi évalués a 'avenir (Jambut,
2014).

L’évaluation de la qualité d’'un écosystéme par le biais d’indicateurs nécessite de pouvoir
déterminer I'état de I'écosystéme qui est ciblé. A quelle valeur de lindicateur correspond le bon
état écologique? En pratique, il est possible de caractériser des états moins perturbés en
observant un état historiqgue antérieur (Ainsworth et al., 2002, 2008 ; Lotze & Worm, 2009 ;
Mackinson, 2001 ; McClenachan et al., 2012) ou encore en recréant cet état a partir de
simulations (Jennings & Blanchard, 2004). L’état ‘pristine’ d’'un écosystéme n’est pas une cible
a retenir en tant que telle car l'objectif est bien de bénéficier des services rendus par les
écosystémes, notamment en matiére de productions halieutiques, et non pas de revenir a une
hypothétique situation dont 'lhomme serait absent. La simulation est en revanche une méthode
qui permet de prendre en compte les caractéristiques de I'écosystéme observé, d’estimer les
réponses des spectres de communauté a des perturbations extérieures, naturelles ou
anthropiques et de représenter des situations jugées souhaitables. Elle est ici utilisée pour
estimer les valeurs cibles des indicateurs dérivés des spectres de tailles, poids ou niveaux
trophiques, dans une situation jugée conforme a une approche écosystémique des péches, et
en recourant a trois types de modéles : I'approche de Ravard et al. (2014), Ecopath with
Ecosim et EcoTroph.

La gestion écosystémique est une approche dont le but est de restaurer et maintenir la santé, la
productivité et la biodiversité des écosystéemes tout en permettant a 'lhomme de garder une
bonne qualité de vie en intégrant 'acquisition des ressources naturelles aux besoins sociaux et
économiques (Szaro et al., 1998). Froese et al. (soumis) ont défini trois lois qui doivent
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caractériser un état de gestion écosystémique des péches. Tout d’abord la mortalité par péche
devrait étre plus faible que celle de la mortalité naturelle. D’autre part les tailles des populations
devraient étre maintenues au-dessus de la moitié de leur abondance naturelle pour préserver
les fonctions de I'espéce dans I'écosystéme. Enfin le poisson doit pouvoir grandir jusqu’a des
tailles permettant la reproduction et la continuité de I'espéce avant d’étre capturé. La mortalité
naturelle M a longtemps été considérée comme un proxy de la mortalité par péche Fysy
produisant le rendement maximum durable (Clark et al., 1985 ; Patterson, 1992 ; Walters &
Martell, 2002). F=M peut ainsi étre considéré comme une cible de gestion conforme a
lapproche écosystémique des péches. Dans une étude de Worm et al. (2009) un taux
d’exploitation de F=0,2 a I'échelle de la communauté permettrait d’obtenir simultanément : des
captures égales a un peu moins de 90 % de leur maximum, une taille maximum moyenne peu
diminuée, une biomasse totale comprise entre 60 % et 65 % de son maximum et moins de 5 %
d’effondrement d’espéces. Cette valeur relativement faible représente une autre cible de
gestion possible pour la mise en ceuvre d’'une approche écosystémique des péches.

Ravard et al. (2014) ont utilisé une méthode basée sur les paramétres d’histoire de vie pour
reconstruire la démographie d’espéces démersales a I'équilibre en I'absence de péche et a
différentes pressions exercées. Cela leur a permis de comparer les poids de 18 especes pour
ces différentes simulations a celui provenant de données contemporaines issues de
campagnes scientifiques. lls ont ainsi observé une diminution de poids plus forte sur les
espéces de grande taille a croissance lente avec la pression de péche. Cette méthode utilisée
dans le golfe de Gascogne peut étre adaptée afin de "reconstruire" des communautés sur
d’autres régions sous-marines européennes. Elle permettrait de reconstituer les spectres de
biomasse des communautés sans pression de péche ainsi qu’a certains états de références de
gestion écosystémique déja déterminés.

Ecopath with Ecosim (EwE) (Polovina, 1984 ; Christensen & Pauly, 1992 ; Christensen &
Walters, 2004) est un modeéle extrémement utilisé pour représenter des écosystemes
aquatiques. EwWE est utilisé notamment afin d’améliorer la compréhension du fonctionnement
des écosystémes marins (Araldjo et al., 2005; Tomczak et al., 2012), d'observer le rble
écologique joué par certains groupes clés (Duarte & Garcia, 2004 ; Houitte de la Chesnais,
2013) ou encore évaluer les conséquences de pressions anthropiques (Banaru et al., 2013 ;
Sanchez & Olaso, 2004). Ecosim prend en compte les relations prédateur-proie et permet
d’explorer I'évolution temporelles des écosystémes en se basant sur la ‘foraging arena theory’
qui sépare la biomasse des proies en deux parties, les proies dites vulnérables et les proies
invulnérables (Walters et al., 2009). Le modéle peut étre ajusté sur des séries temporelles de
captures ou de biomasse, accessibles notamment dans les documents d’évaluation de stocks.
En appliquant des parameétres de forgages souhaités, Ecosim peut devenir un outil d’exploration
des conséquences de modification de la biomasse ou des captures d’'un groupe sur les autres a
une année donnée.

EcoTroph (ET) est une approche de modélisation des écosystémes aquatiques basée sur le
concept des niveaux trophiques et permettant de représenter et simuler des spectres de
biomasses ou captures (Gascuel, 2005 ; Gascuel & Pauly, 2009 ; Gascuel et al., 2009 ;
Gascuel et al., 2011). Il permet notamment d’observer la conséquence de modifications des
activités de péche ou de l'application de mesures de gestion sur les spectres de biomasse, de
captures, de mortalité par péche et d’'un certain nombre d’indices de I'écosysteme. ET a été
utilisé dans différents écosystemes : des zones coétieres dans le systeme upwelling du
Benguela (Gasche et al., 2012), en Guinée (Gascuel et al., 2011) ou dans une aire marine
protégée au Sénégal (Colléter, 2010). ET a aussi eu des applications au niveau européen, dans
le golfe de Gascogne (Lassalle et al.,, 2012), dans le parc national de Port-Cros en
Méditerranée (Valls, 2009 ; Valls et al., 2012) et dans l'aire marine protégée de Portofino (Prato
et al., 2015 (in press)).

Dans la premiére partie de cette étude, des spectres de tailles et poids individuels sont
construits a partir de données de campagnes issues de plusieurs mers européennes. Ces
spectres ‘observés’ sont comparés a des spectres simulés représentant des communautés a
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I'état vierge (i.e. sans péche) et a deux cibles de gestion écosystémique F=M et F=0,2. Dans un
second temps, la méme approche est appliquée a partir de spectres trophiques représentant la
situation actuelle qui sont comparés soit a des états vierges, soit a des états jugés souhaitables
(F=M ou F=0,2) simulés a partir d’EcoTroph et d’'un modele Ecosim pré-existant. Enfin I'état de
différents écosystémes européens est comparé en fonction de la pression de péche qu’ils
subissent et des cibles de gestion les plus adaptés dans chague zone sont estimées. Ces
approches doivent permettre de statuer sur I'état écologique des écosystémes marins et sur la
pertinence des cibles de gestion analysées. Ces analyses doivent permettre : (i) d’identifier un
ou plusieurs indicateurs sensibles a 'augmentation de la pression de péche ; (ii) de préciser les
méthodes permettant de quantifier les valeurs cibles correspondant a un scénario de gestion
donné, et (iii) de préciser les valeurs cibles correspondant a une gestion qui est supposée
correspondre a une approche écosystémique assurant le bon état écologique des mers
européennes.

- MATERIEL ET METHODES

1. Données utilisées

1.1. Données de campagnes scientifiques

L'étude porte en priorité sur la zone mer Celtique/golfe de Gascogne et de maniére
complémentaire sur la mer du Nord. Les données ont été collectées a partir de 3 campagnes de
chalutage démersal : EVHOE, IBTS et CGFS (Figure 1 et Tableau 1).

Les données de la campagne EVHOE (Evaluation des ressources halieutiques de l'ouest
européen) sont divisées en deux sous-unités représentant deux zones de couverture. La
premiére recouvre uniqguement le golfe de Gascogne sur la période allant de 1987 a 2012, et la
seconde le golfe de Gascogne et la mer Celtique sur la période allant de 1997 a 2013. Les
campagnes ont lieu chaque année entre octobre et fin novembre entre 43,7°N et 47,9°N
concernant la zone Golfe de Gascogne et entre 43,7°N et 51,8°N concernant la zone Golfe de
Gascogne et mer Celtique. L’échantillonnage suit un schéma aléatoire stratifi¢ dans la zone
d’étude. La bathymétrie couverte est relativement large (13 — 623 m pour golfe de Gascogne ;
13 — 587 m pour le golfe de Gascogne et la mer Celtique. L'engin d’échantillonnage est un
chalut GOV 36/47 avec une ouverture de 4 m en vertical, de 20 m a 'horizontal et une taille de
maille de 20 mm dans le cul de chalut. A chaque prise les espéces sont identifiées, les individus
sont comptés, pesés et mesureés.

Les données de la campagne IBTS (International Bottom Trawl Survey) couvrent la zone Mer
du Nord sur une période allant de 1983 a 2013. Les données sont récoltées chaque année au
premier trimestre entre 51,1°N et 61,4°N. La bathymétrie va de 10 m a 270 m. L’engin
d’échantillonnage est un chalut GOV 36/47 a grande ouverture verticale. Les campagnes sont
conduites par 4 navires comparables (francais, belge, danois, allemand).

Les données de la campagne CGFS (Channel Ground Fish Survey) couvrent la zone Manche
orientale sur une période allant de 1988 a 2013. Les données sont récoltées chaque année au
premier trimestre entre 49,3°N et 51,3°N. La bathymétrie va de 7 m a 84 m. L’engin
d’échantillonnage est un chalut GOV 36/47 choisi en priorité pour la capture des espéces
démersales avec une ouverture de 3 m en vertical, de 10 m a 'horizontal et une taille de maille
de 20 mm dans le cul de chalut.
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Figure 1 : Couverture des zones étudiées par les modeéles disponibles et les campagnes scientifiques. Vlle, Vllla et
VIlIb sont aussi comprises dans le modele EWE CS-BB. CS : mer Celtique. BB : golfe de Gascogne. NS : mer du
Nord. EC : Manche.

Tableau 1 : Caractéristiques des campagnes scientifiques des zones étudiées.

Campagne EVHOE EVHOE IBTS CGFS
Golfe de
Zone Gascogne G(;ZIL?) dﬁe Mer du Nord Manche
+ Mer Celtique 9
Premiére année 1997 1987 1983 1988
Derniére année 2013 2012 2013 2013
Nombre d’années 16 23 * 30 25
Traits de chalut 2345 1999 1345 2336
Especes 45 41 32 25

sélectionnées **

* 1993 et 1996 absents
** Sélection pour I'étude

1.2. Modéles Ecopath utilisés

Pour chacune des 4 zones un modele Ecopath préexistant a été sélectionné :



Le modéle Ecopath de mer Celtigue et Golfe de Gascogne de 1980 construit par Guénette &
Gascuel (2009), a été actualisé par Bentorcha (2014). Il a été originalement congcu pour
observer I'impact des péches sur 'écosystéme. Un modele Ecosim est calibré sur des données
de débarquements entre 1980 et 2012. Ce modele inclut 38 groupes trophiques. Le modéle de
1980 et le modele de 2012 sont utilisés pour initialiser les simulations réalisées sous EcoTroph.

Le modéle du Golfe de Gascogne de Lassalle et al. (2011, 2012) a été originellement
développé pour la compréhension de la structure et du fonctionnement de cet écosysteme,
avec un focus sur les grands prédateurs et les petits pélagiques en interaction avec la péche.
Ce modele comporte 32 groupes trophiques et représente 'écosystéme durant la période 1994-
2005.

Le modele de Mer du Nord utilisé est celui de Mackinson & Daskalov (2007). Il inclut un modéle
Ecosim et aussi un modéle Ecospace (dynamique spatiale). Il a été construit en tant qu’outil
d’aide dans 'approche écosystémique de la gestion des péches. Ses deux buts principaux sont
la description quantitative de la structure écologique et spatiale de 'assemblage des espéces
de cet écosysteme et la calibration de ses réponses sur des données historiques. |l représente
I'écosysteéme durant la période 1991. Il comporte 68 groupes trophiques.

Le modéle de la Manche Ouest d’Aragjo et al. (2005, 2006, 2009) a été concu afin de décrire
les propriétés et les interactions trophiques de cet écosysteme et explorer les effets de
fluctuations de la production planctonique ou des pécheries. Il représente I'écosystéeme durant
la période 1993-1995 et comporte 52 groupes trophiques.

2. Construction des spectres

2.1. Spectres de tailles ou poids individuels

Pour chacune des quatre zones étudiées les espéces ont été sélectionnées afin de représenter
environ 99 % de I'abondance et 99 % de la biomasse piscicole sur le total de toutes les années
de chaque campagne. L’occurrence moyenne de ces especes est de 35 % (Ecart-type : 26 %).
Toutes les espéces d'importance économique ont été gardées dans la sélection. Le congre
Conger conger répondait a ces criteres mais a été éliminé de la sélection. Ce choix a été
effectué car c’est une espéce de taille maximale beaucoup plus élevée que celle des autres
(265 cm) et qu’on juge mal échantillonnée en raison de son mode de vie en substrat rocheux
(Xavier et al.,, 2010). Les céphalopodes, qui représentent pourtant une forte part dans
labondance et la biomasse globale de la communauté, ne sont pas retenus pour I'étude en
raison de leurs cycles de vie particuliers. Parallélement aux spectres observés, d’aprés les
données de campagne, des spectres sont simulés pour estimer les valeurs cibles des
indicateurs.

2.1.1. Spectres simulés

La distribution des fréquences en taille de chaque espéce est simulée a partir d’'une valeur de
mortalité naturelle estimée soit avec la formule d’Andersen et al. (2009), soit avec celle de
Gislason et al. (2010). Dans le modéle d’Andersen et al. (2009), la mortalité naturelle est
constante avec 'age. Elle est calculée par :

M= 3% n~1/3K. (1)

ou ¢ est un facteur géométrigue de la fonction de sélection de la taille, a est l'efficacité
d’assimilation et du métabolisme standard, n est la taille a maturation divisée par la taille
asymptotique et K le coefficient de vitesse de croissance de Von Bertalanffy (1938). Pour cette
étude ¢ a été fixé a 0,12 (Andersen et al., 2009) et a a 0,8 car sa valeur est inconnue pour un
grand nombre d’espéces et fréequemment fixée comme telle (Freitas et al., 2010). Dans le
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modeéle de Gislason et al. (2010), la mortalité naturelle d’'une espéce est variable en fonction de
la taille de 'organisme selon :

In(M) = 0,55 — 1,61 In(L) + 1,44 In(L..) + In(K). )

ou L. est la taille asymptotique (cm) et L la taille (cm) du poisson pour lequel on a estimé la
mortalité naturelle M. Les parameétres spécifiques aux espéces ont été mesurés a partir des
campagnes et sont disponibles sur une base de donnée Ifremer (Dorel, 1986 ; Dorel et al.,
1998) ou ont été récupérés dans des études publiées (Annexe 2).

La structure en age de la population est simulée a partir du recrutement R et selon l'une ou
lautre des deux estimations de la mortalité naturelle :

N(@) =R
N(a+1) = N(a)exp(-M) a>0 (3)

Les simulations sont effectuées sous hypothése d’un recrutement R constant avec un pas de
temps de 0,1 an pour une durée de 1000 ans. En I'absence d’estimations disponibles pour
'ensemble des espéces, le recrutement de chaque espéce est variable en fonction selon la
taille asymptotique L..de I'espéce dans la zone donnée selon la théorie écologique du trade-off
(Pianka, 1970). Il est défini comme :

R =Ro* exp(-L+ p) (4)

Avec Ro= 1 000 000 et p = 0,1. Cette valeur de p est choisie car elle permet d’obtenir le
meilleur ajustement entre le spectre simulé et le spectre observé issu des données de
campagnes pour la zone mer Celtique/golfe de Gascogne. Cet ajustement est conduit par une
méthode des moindres carrés a partir de la valeur modale du spectre de taille. D’autres valeurs
sont par ailleurs testées dans des analyses de sensibilité (voir détails en sous-section 4).

Les effectifs par classe d’age sont convertis en effectifs par classe de taille a partir de 'équation
taille-age de Von Bertalanffy pour chaque espéce :

L(a) = L. (1 - exp(-K (a - t0))) . (5)

avec L(a) la taille a 'age a et les valeurs de K et L. du Tableau #. De la méme maniére que
dans l'étude de Ravard et al. (2014) la valeur de t0, 'age théorique de longueur nulle, a été
fixée a 0 car elle n’était disponible que pour un nombre tres restreint d’espéces. Les poids
individuels sont calculés a partir des tailles individuelles disponibles dans les données de
campagnes en utilisant la relation taille-poids

W(a) = a L(a)®. (6)

avec des valeurs pour les coefficients a et 8 issues de la littérature (Annexe 2).

2.1.2. Détermination de la sélectivité et standardisation

La taille de sélectivité compléete L est la taille a partir de laquelle on considére que le taux de
rétention de I'espece est représentatif dans I'engin utilisé au cours de la campagne. Celle-ci a
été estimée pour chaque espéce retenue pour la construction des spectres, afin de pouvoir
comparer les spectres issus de simulations a ceux issus des données de campagne. La
sélectivité peut étre causée directement par les caractéristiques des engins (taille des mailles),
étre due a la non-couverture des habitats de juvéniles de certaines espéces (i.e. en eau trop
peu profonde ou sur un substrat rocheux) ou encore a un décalage temporel potentiel. Le cas
de grands individus faiblement capturés lors de la campagne en raison de phénomeénes
d’évitement a été considéré pour Merluccius merluccius par Ravard et al. (2014), mais ne sera
pas pris en compte ici car il est difficile d’obtenir de telles informations pour 'ensemble des
espéces sélectionnées. Les valeurs de Lg ont été déterminées a partir des distributions de
fréquence de taille pour chaque espéce (Annexe 3). Selon I'estimation d’'une bonne couverture
ou non de cette classe d’age, les juvéniles ont été ou non gardés. Afin d’éviter un artefact



d’accumulation des grands individus en taille maximale, conséquence de l'impossibilité de
paramétrer une sénescence pour ces individus, on établit une taille maximale pour chaque
espéce a partir de laquelle les individus ne sont pas retenus pour la construction des spectres
simulés. Cette taille Lo €quivaut a 95 % de sa taille asymptotique L; de Von Bertalanffy.

Afin de prendre en compte les disparités d’échantillonnage dans les campagnes scientifiques,
les abondances et biomasses sont standardisées en fonction de la surface d’échantillonnage.
Pour construire les spectres de tailles individuelles de chaque espéce, les abondances
d’individus appartenant a la méme classe de taille sont sommées. Les abondances de chaque
classe de taille sont ensuite représentées en fonction de la taille des individus (Figure 2). Les
spectres sont construits pour deux pas de classes de longueurs, 1 cm et 5 cm, afin de tester la
sensibilité des indicateurs a ce parameétre. Pour construire les spectres de poids individuels, les
biomasses d’individus appartenant a la méme classe de poids sont sommées et normalisées en
les divisant par I'étendue de la classe en grammes (Piet & Jennings, 2005 ; Sweeting et al.,
2009). Les biomasses de chaque classe de poids sont ensuite représentées en fonction du
poids des individus. Les spectres de poids sont construits avec des pas de classes de poids de
1*Log2(poids) comme par Jennings & Dulvy (2005) et Sweeting et al. (2009), ainsi que de
0,75*Log2(poids). Des classes de taille et poids plus fines ne permettraient pas de représenter
des spectres cohérents. La recherche des indicateurs est effectuée pour la majeure partie avec
une classe de taille de 1 cm et une classe de poids de 1*Log2(poids) pour affiner les
estimations des indicateurs. Dans un premier temps les spectres de tailles et poids sont
construits en réunissant les données de toutes les années disponibles pour chaque campagne
et en sommant toutes les especes.
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Figure 2: Abondance par tailles des grondins gris Eutrigla gurnardus échantillonnées dans I'ensemble des
campagnes EVHOE. En pointillés la taille de sélectivité compléte Ls.

2.1.3. Les différents scénarios de gestion

Enfin, pour déterminer I'évolution des valeurs des indicateurs face a la pression de péche, des
simulations sont réalisées avec une mortalité totale par péche Z = F + M variant entre 1M et 5M
(avec un pas de 1M). Deux spectres de cibles de gestion potentiels sont simulés : F = 0,2 (Z =
M + 0,2) et F = M (équivalent a Z = 2M). Etant donné que les mortalités naturelles sont
différentes selon les espéces, les deux cibles de gestion n’auront certainement pas le méme
impact selon les espéces. Afin de déterminer si ces cibles ont un impact différent lié a la taille,
une comparaison entre les espéces dont la mortalité naturelle est inférieure ou supérieure a 0,2
est effectuée par un test non paramétriqgue de Mann-Whitney, en fonction de leur taille
moyenne.



Enfin, deux spectres séparés sont construits pour la zone mer Celtigue/golfe de Gascogne :
d’'un c6té la communauté des espéces démersales et de l'autre la communauté des es éces
pélagiques. Ces deux spectres sont créés pour évaluer la capacité des indicateurs pol - ces
deux communautés ayant des caractéristiques différents et mettre en évidence la possibilité ou
limpossibilité de construire des spectres de poissons pélagiques a partir de campagnes
démersales. Les habitats des espéces sont indiqués dans 'Annexe 3.

2.2. Spectres trophiques

2.2.1. Le modéle EcoTroph

EcoTroph est une approche de modélisation complémentaire de celle ’EwWE (Gascuel & Pauly,
2009 ; Gascuel et al.,, 2011). ET est devenu un des plug-in dEwWE et un package R a
récemment été développé (Colléter et al., 2013 ; http://sirs.agrocampus-ouest.fr/fEcoTroph/).
Dans EcoTroph le flux de biomasse vers les hauts niveaux trophiques peut étre vu comme un
processus issu de la prédation et de I'ontogénie. Ce flux subit des pertes liées a la respiration, a
'excrétion et a la mortalité naturelle autre que par prédation et est contraint par une vitesse de
flux, ou cinétique trophique, variable selon le niveau trophique. Cette représentation permet aux
utilisateurs de quantifier les impacts de la péche et constitue une nouvelle fagon d’observer les
écosystemes (Lassalle et al., 2012). En se basant sur un modéle Ecopath déja existant, les
informations nécessaires au développement d’'un modéle EcoTroph sont minimales. La fonction
‘create.ETtranspose’ est utilisée pour représenter un modele Ecopath sous forme de spectres
trophiques, tandis que la fonction ‘create.ETdiagnosis’ permet de simuler différents scénarios
de péche, en multipliant I'effort de péche actuel (i.e. celui pris en compte dans le modéle
Ecopath sous-jacent) par une valeur souhaitée (Gascuel et al., 2009). En multipliant I'effort de
péche par 0, on simule un état vierge hypothétique.

Pour des raisons écologiques et/ou technologiques, toute la biomasse d’un écosystéme n’est
pas accessible a la péche. Un paramétre d’accessibilité (St) est précisé pour chaque groupe
Ecopath. Cette valeur n’étant définie que dans les modéles de Guénette & Gascuel (2009) et
Lassalle et al. (2012), on donne une valeur de S7=0,8 pour tous les groupes péchés et St=0
pour les autres, lorsque la valeur de St n’est pas définie dans les autres modeles Ecopath. Les
autres valeurs nécessaires sont le hom des groupes trophique, leur biomasse, leur taux de
production et leurs captures (i.e. somme des débarquements et des rejets issus du modéle
Ecopath).

Dans un groupe trophique les individus n’ont pas tous le méme niveau trophique et celui-ci est
réparti autour d’'une valeur moyenne selon une distribution log-normale d’écart-type sigmaLN. Il
est possible de modifier ce paramétre dans la fonction ‘create.ETmain’ au sein d’'un groupe
trophique. Ici on choisit 'hypothése d’une variabilité du niveau trophique évoluant de fagon log-
linéaire autour de la valeur moyenne du niveau trophique soit équivalent au choix du smooth
type = 2 dans le package EcoTroph.

sigmaLN(TL) = smooth x In (TL — 0.05) (7)

avec TL le niveau trophiqgue moyen du groupe et le paramétre smooth représentant la pente de
'augmentation, fixée a 0,07 par défaut.

Le coefficient TopD du contrdle top-down, c’est-a-dire de la part de la mortalité naturelle des
proies dépendante de l'abondance des prédateurs, peut étre défini dans la fonction
‘create.ETdiagnosis’. Ce coefficient varie entre 0 (i.e. situation dominée par des processus
bottom-up) et 1 (i.e. mortalité naturelle des proies exclusivement dépendante de 'abondance de
leurs prédateurs), avec une valeur par défaut fixée de 0,4.



2.2.2. Les différents scénarios de pression de péche

Afin de déterminer I'évolution des valeurs des indicateurs face a la pression de péche, des
simulations sont réalisées avec le package EcoTroph R (Colléter et al., 2013) avec plusieurs
multiplicateurs d’efforts de péche, allant de mEff=1, I'état actuel, a mEff=5 avec un pas de
mEff=1. D’autre part un état vierge est simulé a partir ’EcoTroph pour chacun des modéles
avec mEff=0.

Les parameétres fixés de la fonction ‘create.ETdiagnosis’ utilisés pour les simulations sont les
suivants :

(fleet.of.interest = FALSE ; same.mE = FALSE ; B.Input = FALSE ; Beta = 0,2; TopD = 0,4 ;
FormD = 0,5 ; TLpred = 3,5).

D’autre part les deux cibles de gestion, F=0,2 et F=mortalit¢ naturelle sont simulées. Le
package d’EcoTroph ne permettait pas pour linstant d’effectuer ce type de simulations. Une
modification de la fonction ‘create.ETdiagnosis’ a donc été réalisée et F=0,2 ou toute autre
valeur comprise entre F=0 et F=1 peut désormais étre appliquée aux groupes qui sont
sélectionnés par l'utilisateur. F=M peut aussi étre appliqué a tous les groupes souhaités. Les
deux cibles de gestions F=0,2 et F=M concernent la mortalité par péche de la biomasse
accessible (fish_mort_acc), par conséquent la mortalité par péche sur la biomasse totale d’'un
groupe sera en réalité plus faible que 0,2 ou M selon la cible sélectionnée.

Scénarios de type gestion ‘globale’ : Les cibles de gestion F=0,2 et F=M sont appliqués sur
tous les groupes de consommateurs exploités au sein de I'écosystéeme.

Scénario de type gestion ‘différenciée’: La cible de gestion F=0,2 est appliquée sur les
groupes dont le F accessible actuel est supérieur a 0,2. De méme la cible de gestion F=M est
appliquée sur les groupes dont le F actuel est supérieur a la mortalité naturelle du groupe dans
le modeéle. Etant donné la forte probabilité que les groupes concernés par la diminution de leur
F pour chacune des cibles de gestion soient différents, une comparaison de ces groupes est
effectuée par un test non paramétrique de Mann-Whitney en fonction de leur niveau trophique
moyen.

2.2.3. Etat actuel et simulations : le modeéle EwE

Les simulations Ecosim de I'état vierge et des cibles de gestion sont uniguement réalisées pour
le modele de mer Celtique/golfe de Gascogne de Guénette et Gascuel (2009) actualisé par
Bentorcha (2014), en raison de la non-disponibilité d’autres modéles Ecosim. Les deux types de
scénarios des cibles de gestion F=M et F=0,2 sont simulés en maintenant F constant sur la
période 2012-2050 afin d’atteindre une situation d’équilibre. Les groupes concernés pour les
deux cibles de gestion dans le cas du Scénario 2 sont les mémes que ceux sélectionnés dans
les simulations EcoTroph avec le modéle mer Celtique/golfe de Gascogne. Pour les groupes
non concernés la mortalité par péche de la derniére année est laissée constante jusqu’en 2050.
D’autres part plusieurs scénarios d’états vierges sont simulés avec F=0 jusqu’en 2050, un
scénario en partant du modele de 1980 et l'autre en partant du modéle calibré jusqu’en 2012
afin de pouvoir comparer la cohérence des deux états vierges simulés.

2.2.4. Etat actuel et simulations par le modéle démographique

Un spectre trophique est également construit & partir des données de campagnes. Soit un
niveau trophique a été donné a chaque espéce soit a partir de valeurs issus de la littérature, a
partir de modeéles écosystémiques, d’analyses isotopiques, de contenus stomacaux ou encore
issus de Fishbase (http://www.fishbase.org) (Annexe 4). Ces valeurs ont été récupérées avec la
collaboration de Pauline Vouriot de 'lMBE et Georges Safi de TUMR BioMEA. Le choix de la
meilleure valeur de niveau trophique pour une espéce est effectué dans l'ordre suivant, du plus
précis au moins précis :

estimations de niveau trophigue avec un modéle Ecopath local > estimations de niveau
trophique avec un modele Ecopath non local > estimations de niveau trophique avec contenus
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stomacaux locaux > estimations avec contenus stomacaux non locaux > estimations avec
isotopie locale > estimations avec isotopie non locale > estimations Fishbase/Sealifebase.

Enfin, des spectres trophiques sont simulés en utilisant les biomasses estimées a partir du
modéle démographique avec un recrutement issu de I'équation 4 mais aussi avec un
recrutement variable en fonction du niveau trophique :

R =No* exp(-TL~ p) (8)

ou TL est le niveau trophique choisi pour 'espéce considérée. Ces spectres sont simulés pour
la mer Celtique/golfe de Gascogne, le golfe de Gascogne, la mer du Nord et la Manche.

3. Indicateurs

Les indicateurs utilisés se basent sur des postulats concernant I'évolution de la taille des
individus, au niveau inter et intra-spécifique. A ces deux échelles les grands individus sont
contraints par des effets directs qui a long terme ont des répercussions sur les individus de
taille moindre (Cury et al., 2003 ; Shin et al., 2005). Dans les écosystémes marins, la taille des
organismes dicte leur régime alimentaire et on sait que des individus d’espéces différentes mais
de taille semblable ont souvent un niveau trophique proche (Pimm & Rice, 1987). Cela implique
gue la taille des individus a souvent été proposée pour décrire la position trophique dans les
communautés piscicoles en plus de l'espéce (Jennings et al., 2002). En conséquence, les
relations se posent semblablement concernant les hauts et faibles niveaux trophiques que pour
les grandes tailles et petites tailles.

3.1. Indicateurs testés

Dix indicateurs sont testés pour les quatre types de spectre (Tableau 2).

* Pente du spectre :

La pente des spectres de taille est reconnue comme une indicateur de I'état des écosystémes
marins (Petchey & Belgrano, 2010 ; Shin et al., 2005). Elle quantifie les abondances relatives
de poissons de petite taille et de grande taille (Shin et al., 2005). Il a été démontré a de
nombreuses reprises que la pente devient plus raide lorsque la pression de péche augmente
(Bianchi et al., 2000 ; Gislason & Rice, 1998 ; Murawski & ldoine, 1992 ; Rice & Gislason,
1996). Cette modification peut s’expliquer a la fois par la baisse de I'abondance des grands
individus mais aussi par laugmentation de celle des proies par relachement de la pression de
prédation (Sweeting et al., 2009). Le calcul de la pente est basé sur une régression linéaire i)
du log de I'abondance ou de la biomasse en fonction de la variable continue (i.e. taille, log du
poids ou niveau trophique), ii) entre la valeur maximale d’abondance ou de biomasse et la
derniére valeur positive. La valeur modale pouvant étre variable selon la pression de péche
simulée, la pente est calculée sur les spectres de tailles individuelles avec un pas de 5 cm (au
lieu de 1 cm). Ce choix est censé réduire la fluctuation de la valeur modale. Pour les spectres
trophiques on utilise la valeur maximale de biomasse a partir de TL=2,5. Contrairement a
d’autres études la taille n’est pas mise en log pour le calcul de la pente, étant donné la faible
gamme de tailles observées dans le choix des espéces a chaque zone. On s’attend a ce que la
pente soit moins raide a I'état vierge et qu’elle augmente avec la pression de péche. Cet
indicateur est ici utilisé pour les spectres de tailles et poids individuels et pour les spectres
trophiques. L’ordonnée a l'origine (Intercept) du spectre est quasiment indissociable du
calcul de la pente. Elle représenterait la productivité des écosystéemes aquatiques (Boudreau &
Dickie, 1992 ; Bianchi et al., 2000 ; Kerr & Dickie, 2001) ou simplement I'abondance en
poissons (Daan et al., 2005). Le calcul de l'ordonnée a lorigine est basé sur les mémes
conditions que celui de la pente. Rochet & Trenkel (2003) recommandent de soustraire aux
mesures la taille moyenne, avant la régression linéaire afin d’éliminer la corrélation avec la
pente. Cependant le calcul de 'ordonnée a 'origine a donné des résultats divergents (Bianchi et
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al., 2000 ; Boldt et al., 2012 ; Gislason & Rice, 1998 ; Graham et al., 2005). Etant donnée la
difficulté de son interprétation, elle ne sera pas évaluée en tant qu’indicateur dans la présente
étude.

e Courbure du spectre :

D’aprés Benoit & Rochet (2004), Shin & Cury (2004) et Gomez-Canchong et al. (2011) celle-ci
serait plus sensible aux effets de la péche que la pente. La courbure est censée augmenter
(s’écarter de 0) avec 'augmentation de la pression de péche, en réduisant 'abondance des
grands individus (Benoit & Rochet, 2004). La courbure est estimée en effectuant une régression
polynomiale de l'abondance ou de la biomasse en fonction de la variable continue. Cet
indicateur a été testé uniqguement sur les spectres de tailles et poids individuels. Il est aussi
calculé a partir de la valeur modale des spectres et avec un pas de 5 cm pour les spectres de
tailles individuelles.

* Taille, poids ou niveau trophique moyen :

Duplisea et al. (1997) ont proposé cet indicateur afin d’évaluer des variations temporelles de du
poids de poissons démersaux de I'ensemble du plateau Néo-Ecossais (Canada). Ici la méme
méthode est appliquée aux spectres de tailles individuelles et aux spectres trophiques. Il est
calculé ainsi :

c_ XNgxS

avec S la classe de taille, poids, ou de niveau trophique et Ng 'abondance ou la biomasse de
poissons dans la classe. On s’attend a ce que cette valeur moyenne diminue avec
laugmentation de la pression de péche, en raison de la baisse de I'abondance ou de la
biomasse des grands individus et des hauts niveaux trophiques dans I'écosystéme. Cet
indicateur est utilisé pour les spectres de tailles, poids individuels et les spectres trophiques.

* Forme des spectres :
Duplisea et al. (1997) ont aussi proposé cet indicateur qui représente la valeur moyenne et la
variation autour de cette valeur. La forme des spectres est calculée par :

S
I = 52 (20)
avec

2 _ [ES=9% N9
S —[ SN ] (11)

avec S la classe de taille ou poids, Ns 'abondance ou la biomasse de poissons dans la classe
de taille, de poids ou le niveau trophique, N 'abondance ou biomasse totale et s2 la variance.
Les classes de taille ne présentant aucun individu sont exclues. Quand / < 1, la distribution de
la variable de l'axe des abscisses couvre plus de valeurs que ne le ferait une distribution
normale pour la méme moyenne. Avec 'augmentation de la pression de péche et la diminution
des grands individus, on s’attend a ce que cette valeur augmente, en raison de la diminution de
létendue (notamment pour les spectres de poids) (Duplisea et al., 1997). Cet indicateur est
testé uniquement sur les spectres de tailles et poids individuels.

* Equitabilité :

L’indice de diversité de Shannon peut étre utilisé pour des variables continues (i.e. taille, poids
et niveau trophique) en fonction de 'abondance ou de la biomasse (Quifiones, 1992). Il permet
de caractériser la diversité de ces variables au sein des écosystéemes. Ruiz (1994) a mis en
évidence les difficultés posées par l'utilisation de cet indice, le hombre de classes choisi et la
nécessité d’avoir des classes de taille variable dans certaines occasions (e.g. les classes
logarithmiques). Il a proposé des corrections a ces 2 problémes.

L’indice de diversité de Shannon :
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H = ¥ p;Log, p; (12)

ou p; est la probabilité de I'espéce i peut étre corrigée en divisant A par (Log2 M ou N est le
nombre de classes de la variable continue

H* = H/Log,N (13)
H * est dans ce cas-la I'équivalent de I'indice d’équitabilité de Piélou (Grall & Coic, 2006).

Dans le cas des classes de taille variable,

Hp = = (—=)%: (%) piLogpi  (14)

Log,N

avec le facteur ¢,/rou ¢ est la taille de la classe /et rl'étendue totale de la variable analysée.
Les classes de taille ne présentant aucun individu sont exclues de ces indices. On s’attend a ce
que la diversité des tailles, poids et niveaux trophiques soit diminuée avec 'augmentation de la
pression de péche en raison de la diminution des individus de grande taille et de hauts niveaux
trophiques. Cet indicateur est utilisé pour les spectres de tailles et poids individuels et les
spectres trophiques.

* 95° Centile de la biomasse ou de I’'abondance :

Il détermine la classe de taille, de poids ou de niveau trophique des grands individus ou grands
prédateurs comptant pour les premiers 5 % de la biomasse ou de I'abondance. Dans le cas des
spectres trophiques sa baisse reflete une déplétion des grands prédateurs et est attendu en cas
d’augmentation de la pression de péche (Shannon et al., 2014). On s’attend a ce que cet
indicateur baisse avec 'augmentation de la pression de péche. Cet indicateur est utilisé pour
les spectres de tailles et poids individuels ainsi que les spectres trophiques.

* Biomasses et abondances des grands prédateurs :

Shannon et al. (2014) ont défini que le niveau trophique de 2,5 étaient représentatif des
organismes fourrage, 3,5 des organismes intermédiaires et 4,5 des prédateurs supérieurs. Ainsi
un TL >= 3,25 exclu les petits organismes et les poissons fourrage. Dans le cas d’une pression
de péche accrue, une baisse des biomasses de grands prédateurs est généralement attendue
(Pauly et al., 1998 ; Stergiou & Tsikliras, 2011). Suivant la structure des écosystémes étudiés et
la force de l'effet top-down (Cury et al., 2003), les résultats sont beaucoup moins prévisibles
concernant les organismes intermédiaires. On regarde donc la biomasse a TL = 4,5. Cet
indicateur ne peut étre adapté pour les spectres de tailles et poids car il est difficile d’estimer
des tailles et des poids représentatifs des organismes intermédiaires et des prédateurs
supérieurs en raison de la variabilité inter et intra-spécifique. On s’attend a ce que la biomasse
des grands prédateurs diminue avec 'augmentation de la pression de péche. Cet indicateur est
testé uniguement sur les spectres trophiques issus d’EcoTroph.

e Large Fish Indicator (LFI) et High Trophic level Indicator (HTI) :

Le Large Fish Indicator (LFIl) a été originellement défini comme la proportion en nombre de
poissons de taille supérieur a 30 cm dans un échantillon donné (ICES, 2006). Cette taille de 30
cm tient son origine au fait que Greenstreet & Rogers (2006) aient déterminé qu’en 70 ans de
campagne SAGFS (Scottish August GroundFish Survey), seulement 5 % des poissons en
nombre dépassaient cette taille. Les seuils ont été réévalués et sont actuellement de 40 cm
pour la mer du Nord et 50 cm pour la mer Celtique et le Golfe de Gascogne. En outre la
proportion est désormais estimée en biomasse (Rombouts et al.,, 2013b ; Shephard et al.,
2011). Le seuil en mer du Nord a été plus longuement étudié que celui en mer Celtique/golfe de
Gascogne. En conséquence des seuils de 40 cm et 50 cm sont testés pour calculer le LFI en
mer Celtique/golfe de Gascogne, golfe de Gascogne et en Manche. D’autre part cet indicateur
est normalement adapté pour des espéces démersales et est donc calculé soit pour toutes les
especes, soit uniquement pour ces derniéres. Cet indicateur est sensible a la pression de
péche (ICES, 2006 ; Rice & Rochet, 2005) et relativement insensible aux conditions
environnementales (Shin et al., 2005 ; Link et al., 2010). On utilise cet indicateur pour les
spectres de tailles individuelles avec 'hypothése que le LFI diminue avec 'augmentation de la
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pression de péche en raison de la déplétion des grands individus (Greenstreet & Rogers, 2006).
Cet indicateur est utilisé pour les spectres de tailles.

Son équivalent pour les spectres trophiques est le High Trophic level Indicator (HTI), créé a
loccasion pour cette étude. Il est défini comme la proportion en biomasse de poissons de
niveau trophique supérieur a 4 au sein des consommateurs présents dans I'écosysteme (i.e.
biomasse des groupes supérieurs a TL=2). Ce seuil est également utilisé par Shannon et al.
(2014), car les individus avec un niveau trophique supérieur sont censés représenter
uniqguement les prédateurs supérieur, en excluant les petits et moyens poissons pélagiques. On
s’attend a ce que la valeur du HTI diminue avec 'augmentation de la pression de péche en
raison de la déplétion des grands prédateurs. Cet indicateur a été utilisé pour les spectres
trophiques.

* Biomasse totale :

Duplisea et al. (1997) ont proposé cet indicateur dans I'étude canadienne précédemment
évoquée. Ici la biomasse totale ne peut étre utilisée que pour les spectres trophiques issus
d’EcoTroph, car les spectres de tailles et poids individuels issus des simulations ou des
données de campagnes ne sont comparables qu’en termes d’abondance et biomasse relatives.
L’indicateur de biomasse totale correspond, dans les spectres trophiques, a la biomasse de
tous les consommateurs.

B= YBr (15)
avec B la biomasse totale et Y By, biomasse en poissons au niveau trophique TL.

On s’attend a ce que cette biomasse totale diminue avec 'augmentation de la pression de
péche en raison de 'augmentation des captures.
Tableau 2 : Indicateurs testés pour chaque type de spectres et les effets attendus avec une augmentation de la

pression de péche. L : spectre de taille. W : spectre de poids. T : spectre trophique. * : indicateur retenu pour la
comparaison Inter-écosystémes.

Indicator Hypothesis L w T(ET & EWE) T (Demographic)
slope 2 X* X X* X
curve \ X X

mean LW, TL N X* X* X X
shape 2 X X
equitability N X X* X X
total biomass N X
95th percentile N X* X X X
LFI \ X*
HTI \ X* X
biomass TL4.5 \ X*

3.2. Comparaison des valeurs des indicateurs

3.2.1. Evolution des indicateurs en fonction de la pression de péche

L’évolution des valeurs des indicateurs est observée en fonction de l'intensité de la pression de
péche pour la zone mer Celtique/golfe de Gascogne. On recherche un indicateur ayant une
valeur qui traduit 'amélioration du systéme a I'état vierge, en comparaison de I'état actuel, et
gui montre a linverse la dégradation de I'écosystéme avec des multiplicateurs d’effort de péche
élevés. Les indicateurs retenus doivent ainsi montrer des variations cohérentes de leurs valeurs
entre différents états simulés.

Certains des indicateurs ont une valeur exprimée en taille, poids, niveau trophique ou
pourcentage et sont exprimés en tant que tel. En plus de cela on observe le rapport des valeurs
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des indicateurs aux différents multiplicateurs de pression de péche INgmy sur la valeur de ceux-
ci a I'état vierge INyierge.

Ratio indicateur = INgimy / INyierge (16)

Les valeurs des indicateurs des spectres issus des données de campagnes sont aussi
comparées a celles de I'état vierge.

Pour les indicateurs dont la valeur est censée augmenter avec la pression de péche (i.e. pente
et forme), on calcule linverse des Ratios indicateur et cible afin d’homogénéiser la
compréhension de la valeur du ratio avec un état plus perturbé vers les valeurs proches de 0 et
proche de I'état cible en allant vers des valeurs proches de 1.

3.2.2. Cibles de gestion

Le bon état écologique peut étre atteint si l'impact est faible et donc si l'indicateur se rapproche
de sa valeur simulée a I'état vierge. En conséquence la valeur d’'un indicateur a I'état cible INgpe
(F=0,2 ou F=M dans les deux types de scénarios) est comparée a la valeur de lindicateur a
I'état vierge INierge €N utilisant un ratio

Ratio cible = INgipe / INvierge  (17)

Cependant la cible de gestion doit aussi maintenir les capacités des services écosystémiques.
Dans les modéles EcoTroph et EWE la capture totale et la mortalité par péche de la biomasse
accessible sont comparées par le rapport relatif de leurs valeurs sur celles dans I'état actuel.
Ceci permet d'observer la direction de I'évolution en cas d’application de la gestion, de
guantifier la différence et de pouvoir comparer les cibles F=M et F=0,2 entre les deux types de
scénario.

Enfin, I'évolution des groupes trophiques du modéle EwE est observée afin de comprendre son
évolution et prévoir la déplétion de certains groupes et 'accroissement d’autres. La zone mer
Celtique golfe de Gascogne est analysée en détail.

3.2.3 Comparaison inter-écosystémes

* Comparaison de I'état des écosystémes

Le ratio entre la valeur des indicateurs des spectres de tailles et poids individuels a I'état actuel
par rapport a I'état vierge est calculé pour les spectres de mer Celtiqgue/golfe de Gascogne, du
golfe de Gascogne seul, de la mer du Nord et de la Manche. Les valeurs de ces rapports sont
représentées pour chaque indicateur. On cherche a trouver une tendance au sein des
indicateurs pour comparer la qualité de ces écosystémes.

Concernant les spectres trophiques issus d’EcoTroph le ratio entre la valeur des indicateurs a
I'état actuel et celle de I'état vierge est calculé pour les modeéles de mer Celtiqgue/golfe de
Gascogne de 1980, 2000 et 2012 et les modéles du golfe de Gascogne, de mer du Nord et de
la Manche. La comparaison inter-écosystéme n’est pas possible pour le modéle EwE mais
'écosysteme de mer Celtique/golfe de Gascogne peut étre comparé entre 1980 et 2012. lIs
permettent d’observer I'évolution de I'écosystéme mer Celtique/golfe de Gascogne entre 1980,
2000 et 2012. On recherche une similarité de résultats entre les différents indicateurs.

Enfin cette représentation est aussi réalisée a partir des spectres trophigues issus du modeéle
démographique pour les écosystéemes de mer Celtique/golfe de Gascogne, golfe de Gascogne
seul, mer du Nord et Manche.

La comparaison des trois méthodes (spectres observés, simulations de modeles trophiques et
modele démographique) doit permettre d’observer si les tendances sont les mémes quelle que
soit la méthode.

* Comparaison des cibles de gestion
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Pour les quatre zones d’étude les ratios des indicateurs a I'état ciblé sont calculés pour les
spectres de tailles et poids individuels et comparés avec les valeurs des indicateurs calculées
pour I'état actuel. Ceci permet de statuer de la meilleure cible de gestion si on ne prend pas en
compte les captures totales comme critere mais uniquement la qualité de I'écosystéme avec les
différentes cibles de gestion.

A partir des simulations d’EcoTroph les captures totales sont représentées pour chaque
écosysteme en fonction du taux de perte par péche pour chaque cible de gestion, F=M et F=0,2
pour les deux types de scénarios. Le taux de perte par péche mesure la proportion de la
production capturée par an et reflete le niveau de I'impact de la péche sur I'écosystéme alors
gue la mortalité par péche F est plutét un indicateur des niveaux trophiques exploités (Gasche
et al., 2012). Les variations de captures et de taux de perte par péche sont calculées par
différences relatives

Variation = (Qcivle - Qactuer) / Qactuel (18)

avec Qe les captures ou le taux de perte par péche a I'état cible et Q.o l€s captures ou le
taux de perte par péche a I'état actuel. Ainsi une valeur négative représente une diminution des
captures ou du taux de perte par péche par rapport a I'état actuel alors qu’'une valeur positive
représente une augmentation. Les cibles de gestion permettant de diminuer le taux de perte par
péche et/ou d’augmenter les captures sont sélectionnées et les valeurs de leurs indicateurs
sont calculées. Elles sont divisées en deux classes : les cibles de gestion augmentant les
captures totales et diminuant de taux de perte par péche moyen de I'écosystéme forment le
premier groupe. La seconde classe est composée par deux cas différents : le premier cas ou
une cible augmente les captures et augmente la taux de perte par péche par rapport a I'état
actuel et le second cas ou l'état cible diminue la taux de perte par péche mais diminue les
captures totales de moins de 20 % par rapport a I'état actuel. Ensuite les valeurs des rapports
d’indicateurs de I'état cible sur I'état vierge sont observés et exposées avec les valeurs des
indicateurs calculées pour I'état actuel sur I'état vierge. Cette représentation doit permettre de
statuer sur la meilleure cible de gestion pour chaque écosystéme et ainsi donner des valeurs
cibles pour les indicateurs pertinents. Les sorties du modéle Ecosim de mer Celtique/golfe de
Gascogne sont additionnées aux sorties d’EcoTroph. Les modéles de mer Celtique/golfe de
Gascogne de 1980 et 2000 sont aussi ajoutés pour observer si la méme cible de gestion est la
plus adapté pour I'écosystéme de mer Celtique/golfe de Gascogne de 1980, 2000 et 2012.

Les ratios des indicateurs a I'état ciblé sont calculés pour les spectres trophiques issus du
modéle démographique et exposées avec les valeurs des indicateurs calculées pour I'état
actuel sur I'état vierge. Ceci permet de statuer de la meilleure hypothése de cible de gestion si
on ne prend pas en compte les captures totales mais uniquement la qualité de I'écosysteme
avec les différentes cibles de gestion.

La comparaison de ces trois méthodes doit permettre d’observer si les tendances sont les
mémes quelle que soit la méthode.

4. Analyse de sensibilité des indicateurs

La sensibilité des indicateurs est testée pour différents parametres de construction des
spectres. Tous ces tests de sensibilité sont effectués uniquement pour la zone Mer Celtique et
Golfe de Gascogne, que ce soit pour les spectres de tailles et poids individuels ou les spectres
trophiques. Pour les spectres de tailles et poids individuels la sensibilité est analysée sur les
spectres issus des simulations, excepté pour I'analyse jackknife qui porte sur les spectres
observés. Pour les spectres trophiques I'analyse de sensibilité est réalisée uniquement a partir
des simulations EcoTroph. Le modéle trophique utilisé est celui de 1980.

Concernant les spectres de tailles et poids individuels, la sensibilité des indicateurs est testée
au niveau des parameétres de construction pour les différentes classes de tailles et de poids.
D’autre part la sensibilité est testée autour des valeurs de L, en observant les valeurs des
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indicateurs pour les spectres de tailles et poids individuels avec une Lg - 10 % et une L + 10
%. L’absence ou la présence de L est aussi testée. La sensibilité des indicateurs a la mortalité
calculée est testée grace au développement de spectres a partir des mortalités d’Andersen et
al. (2009) et Gislason et al. (2010). Ensuite la sensibilité des indicateurs aux valeurs du
paramétre p intervenant dans le recrutement est testée autour de p=0,1 (utilisé dans ce travail)
avec des valeurs de p=0 et p=p*2. Enfin concernant les paramétres de construction, une
analyse jackknife est effectuée afin de déterminer la sensibilité aux choix des espéces. Elle
consiste a observer les valeurs des indicateurs en 'absence d’'une espéce dans le modéle afin
de déterminer le poids des espéces pour chaque indicateur. Celle-ci est effectuée sur les
spectres de tailles individuelles issus des données de campagnes.

Concernant les spectres trophiques la sensibilité est testée sur la valeur du parameétre a de top-
down rentrée dans EcoTroph. Sa valeur par défaut est de 0,4 et on teste ici les valeurs des
indicateurs pour des valeurs de a variant entre 0 et 1 avec un pas de 0,1. La sensibilité de la
valeur du parametre (3 représentant I'importance du recyclage de biomasse par le niveau 1 n’est
pas testée car des études précédentes ont démontré que les biomasses et captures par
niveaux trophigues étaient peu sensibles a ce paramétre (Halouani et al. (en préparation) ;
Lassalle et al., 2012). La sensibilité au paramétre de smooth (S;) représentant la variabilité
intra-groupe du niveau trophique a aussi été testée pour des valeurs entre 0 et 0,1 avec un pas
de 0,1. Sa valeur par défaut est de 0,07. De méme la sensibilité au choix du parametre de
smooth de type 1 ou 2 est observée. Enfin la sensibilité de I'accessibilité est testée avec les
valeurs déterminées par Bentorcha (2014) et une valeur de 0,8 pour tous les groupes exploités.

La sensibilité aux paramétres est examinée a l'aide d’'un coefficient de variation (CV) a chaque
multiplicateur de pression de péche :

CcV = 100

écart—type (indic)

(19)

moyenne (indic)

Ou indic représente les valeurs des indicateurs a chaque valeur des facteurs testés.

llI- RESULTATS

1. Evolution des spectres et des indicateurs avec la
pression de péche

Pour des fins de simplicité, seuls les spectres de tailles, poids et niveaux trophiques simulés a
partir du modéle de Gislason sont présentés. L’ensemble des résultats a partir des deux
modéles sont toutefois inclus dans 'Annexe 5. Dans les quatre types de simulations réalisées
dans I'écosystéme de mer Celtique/golfe de Gascogne les grandes tailles, poids et niveaux
trophiques tendent a s’affaiblir avec laugmentation de la pression de péche (Figure 3). Le mode
tend aussi a diminuer a partir d’'une certaine pression de péche (e.g. Z=3M ou 4 M pour Figures
3A et 3B). Dans les spectres de tailles (Figure 3A) deux pics sont observables a partir des
données de campagne et un seul a partir des simulations. Les proportions des grandes tailles,
poids et niveaux trophiques issus du modele démographiques sont plus faibles dans les
spectres des données de campagnes en comparaison des simulations.
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Figure 3 : Simulations a différentes pressions de péches des A) spectres de tailles, B) spectres de poids, C) spectres
trophiques issus d’EcoTroph et D) les spectres trophiques issus du modéle démographique. Les spectres observés
en A), B) et D) correspondent aux données de campagnes, tandis que les spectres simulés ont des abondances et
biomasses dépendantes du recrutement en entrée.

1.1. Indicateurs dans les spectres de tailles et poids individuels

e Spectres de taille

Dans les simulations en mer Celtique/golfe de Gascogne, le mode est le méme quelle que soit
la pression de péche simulée et permet donc de comparer la pente et la courbure des spectres
avec une classe de taille de 5 cm (Figure 4A). Tous les indicateurs évoluent selon les
hypothéses mais la forme du spectre et le LFI ont les évolutions les plus marqués avec des
ratios fluctuant entre 0,86 et 0,33. La pente, la taille moyenne et le 95° centile ont des variations
moindres, entre 0,97 et 0,84. La courbure et I'équitabilité ont les variations les plus faibles, entre
0,99 et 0,90. Le mode du spectre des données de campagnes est le méme que pour les
spectres simulés. Il permet d’observer que la pente y est moins abrupte qu’a I'état vierge
simulé. La courbure est équivalente a une simulation avec Z=4M. Les autres indicateurs ont
tous des valeurs plus faibles que dans les simulations, en particulier la forme et le LFI avec un
seuil de 40 cm.
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e Spectres de poids :

Pour la mer Celtique/ golfe de Gascogne le mode est variable avec les simulations et ne permet
pas de comparer la pente et la courbure des spectres de poids (Figure 4B). La forme et le 95°
centile n’évoluent pas en cohérence avec les hypothéses. Seuls le poids moyen et I'équitabilité
évoluent en cohérence avec les hypothéses et de fagon assez marquée avec des ratios entre
0,86 et 0,59. Les indicateurs du spectre des données de campagnes sont tous plus faibles que
dans les simulations. Le poids moyen y est de 22 kg, beaucoup moins que les 30 kg dans les
simulations avec Z=5M.

1.2. Indicateurs dans les spectres trophiques

e Spectres trophiques issus d’EcoTroph

L’évolution des valeurs des indicateurs pour I'écosystéeme Mer Celtique/Golfe de Gascogne
2012 est cohérente pour tous les indicateurs excepté le 95° centile qui reste stable entre
certains multiplicateurs d’effort de péche (Figure 4C). Le niveau trophique moyen, I'équitabilité
et la biomasse totale varient assez peu entre I'état vierge et un multiplicateur d’effort de 5, avec
des ratios compris entre 0,97 et 0,90. La pente, le HTLI et la biomasse a TL=4,5 varient plus
largement, avec des ratios entre 0,77 et 0,10.

e Spectres trophiques issus d’EwWE

L’évolution des indicateurs ne peut étre comparée dans les modeles EWE mer Celtique/golfe de
Gascogne qu’entre I'état 2012 et les deux états vierges simulés (voir Annexe 6). Les valeurs
des indicateurs sont trés proches entre les deux états vierges simulés avec F=0 a partir de
1980 et 2012. Aucune valeur d’indicateur ne va dans le sens contraire des prédictions mais le
95° centile, le niveau trophique moyen et I'équitabilité sont statiques. La pente, la biomasse
totale, le HTI et la biomasse a TL=4,5 sont plus faibles qu’a I'état vierge. La pente et le HTI ont
des ratios inférieurs a 0,95, contrairement a la biomasse totale et la biomasse a TL=4,5.

e Spectres trophiques issus du modéle démographique :

Dans les simulations pour la mer Celtique/golfe de Gascogne avec un recrutement variable en
fonction de la taille, les indicateurs n’évoluent pas en cohérence les hypotheses, avec des
valeurs constantes ou des évolutions contraires a ce qui était attendu (Figure 4D). Le mode est
variable et la pente ne peut donc étre comparée entre les différentes simulations de pression de
péche. Les valeurs des indicateurs issus des données de campagnes sont plus faibles que
dans les spectres simulés, excepté pour le HTI.

Les spectres trophiques avec un recrutement variable en fonction du niveau trophique n’ont pu
étre validés car la somme des écarts carrés entre spectre observé et spectre simulé restait trop

élevée quelle que soit la valeur de p.

Au vu des résultats de I'évolution des indicateurs avec ce spectre trophique issu du modéle
démographique, aucun indicateur n’a été retenu. En effet, aucun indicateur n’évolue de facon
conséquente et selon les attentes.
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Figure 4 : Evolution des indicateurs en fonction de la pression de péche dans A) les spectres de tailles, B) les
spectres de poids, C) les spectres trophiques issus d’EcoTroph et D) les spectres trophiques issus du modéle
démographique.

2. Cibles de gestion

2.1. Indicateurs retenus et cibles de gestion dans les spectres de
tailles et poids individuels

e Spectres de taille

Les indicateurs retenus pour caractériser I'état des écosystémes a partir des spectres de tailles
individuelles sont la pente, le 95° centile, la taille moyenne etle LFI avec les deux seuils
différents (40 cm et 50 cm). L’évolution de I'équitabilité avec la pression de péche n’est pas
suffisamment importante pour que cet indicateur soit gardé. Si la forme évolue selon nos
hypothéses et de fagon conséquente avec 'augmentation de la pression de péche, elle n’a pas
été retenue car son calcul est proche de celui de la taille moyenne qui est plus facilement
interprétable. De méme la courbure évolue selon les hypothéses mais ses variations sont peu
conséquentes et son interprétation écologique est complexe. L’observation des spectres des
démersaux et pélagiques conduit au choix des mémes indicateurs, excepté le LFI qui ne peut
étre estimé pour les pélagiques, tous de longueur inférieure ou proche au seuil de 40 cm (voir
Annexe 7).
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D’aprés tous les indicateurs retenus exceptée la pente, les deux cibles de gestion candidates
permettent d’obtenir un meilleur état de I'écosystéme mer Celtique/golfe de Gascogne que celui
observé actuellement. La cible de gestion F=M permet d’avoir un écosysteme en meilleur état
gu'avec F=0,2. Le ratio de la taille moyenne est de 0,94 pour F=M et 0,90 pour F=0,2 alors que
le ratio du LFI avec un seuil de 50 cm est de 0,80 pour F=M et 0,33 pour F=0,2. Les espéces
ayant une mortalité naturelle inférieure a 0,2 ont une taille asymptotique significativement plus
grande que les espéces ayant une mortalité naturelle supérieure a 0,2 (Mann-Whitney,
p=0,0003).

e Spectres de poids

Les indicateurs retenus pour caractériser I'état des écosystémes a partir des spectres de poids
individuels sont le poids moyen et I'équitabilité car ce sont les seuls qui évoluent conformément
a nos hypothéses et de facon conséquente. L’'observation des spectres des démersaux et
pélagiques induit au méme choix d’indicateurs (voir Annexe 7).

D’aprés ces indicateurs des spectres de poids, les deux cibles de gestion candidates
permettent d’obtenir un meilleur état de I'écosystéme mer Celtique/golfe de Gascogne que I'état
actuel. La cible de gestion F=M permet d’avoir un meilleur état qu’avec F=0,2. Les espéces
ayant une mortalité naturelle inférieure a 0,2 ont un poids asymptotique significativement plus
grand que les individus ayant une mortalité naturelle supérieure a 0,2 (Mann-Whitney,
p=0,0004).

2.2. Indicateurs retenus et cibles de gestion dans les spectres
trophiques

e Spectres trophiques issus d’EcoTroph

Les indicateurs retenus pour caractériser I'état des écosystémes a partir des spectres
trophiques issus d’EcoTroph sont la pente, le HTI et la biomasse au niveau trophique 4,5.

Les simulations des deux cibles de gestion F=M et F=0,2 ont été conduites sur tous les groupes
exploités (cible ‘globale’) ou seulement ceux qui dépassaient les seuils en 2012 (cible
‘différenciée’) dans la mer Celtique/golfe de Gascogne. Les résultats suggérent que I'application
d’'une mesure de gestion ‘globale’ a tous les groupes exploités augmente les captures mais
aussi le taux de perte par péche et diminue la valeur des indicateurs comparativement a I'état
actuel.

Avec F=0,2 en gestion ‘globale’ la biomasse est moins forte a partir des niveaux trophiques 4,5
en comparaison de I'état actuel (Figure 5A). Avec F=M la biomasse est plus faible qu’en 2012 a
partir du niveau trophique 2,5 et en majeure partie entre TL=2,5 et TL=4,5. Le taux de perte par
péche avec F=M est fortement augmenté entre TL=2,5 et TL=4 en comparaison de I'état actuel
(Figure 5B). Avec F=0,2 le taux de perte par péche est légérement plus fort qu’a I'état actuel
entre TL=2,5 et TI=3,5 mais bien plus élevé a partir de TL=4. Autrement dit, appliquer ces
régles de gestion F=M ou F=0,2 a tous les groupes conduirait a augmenter I'impact de la péche
sur les spectres ftrophiques, et correspondrait donc a une détérioration de I'état de
'écosystéme, comparativement a la situation actuelle.

Dans le cas de cibles différenciées, la biomasse des niveaux trophiques a partir de 3,5 est
augmentée en comparaison de 2012. L'impact minimum est obtenu avec F=M (Figure 5A). Le
taux de perte par péche est plus faible qu’en 2012 a tous les niveaux trophiques et est le plus
faible avec F=M (Figure 5B).

Les captures totales sont respectivement augmentées de 134 % et 28 % en appliquant F=M et
F=0,2 a tous les groupes de consommateurs exploités (gestion dite ‘globale’). Cette
augmentation est accompagnée d’une augmentation du taux de perte par péche de 34 % et 9
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%. A l'inverse, en appliquant ces F seulement aux groupes dépassant ce seuil en 2012 (gestion
dite ‘différenciée’), les captures sont diminuées de 27 % avec F=M et de 22 % avec F=0,2. D’un
autre c6té les taux de perte par péche sont aussi diminués, de 35 % et 15 %.

La pente, le HTI et la biomasse a TL=4,5 indiquent un meilleur état de I'écosystéme avec une
gestion différenciée, notamment avec F=M. L’état avec F=M en gestion ‘globale’ a les plus
faibles valeurs de HTI et de biomasse a TL=4,5. L’état actuel est pour tous les indicateurs en
dessous des cibles de gestion ‘différenciée’ et a hauteur de la plus haute valeur de gestion
‘globale’.

e Spectres trophiques issus d’EwWE

Les indicateurs retenus pour caractériser I'état des écosystémes a partir des spectres
trophiques issus d’'EWE sont les mémes que pour ceux issus d’EcoTroph.

Les simulations des deux cibles de gestion F=M et F=0,2 ont été conduites comme
précédemment, c’est a dire sur tous les groupes exploités (gestion 'globale’) ou seulement ceux
dépassant les seuils en 2012 (gestion ‘différenciée’). Les résultats démontrent que I'application
d’'une mesure de gestion a tous les groupes exploités augmente systématiquement les captures
mais augmente aussi la mortalité par péche et diminue la valeur des indicateurs en
comparaison de I'état vierge. En comparaison de 2012 la biomasse est diminuée avec toutes
les cibles de gestion autour de TL=3, augmentée autour de TL=3,5 et diminuée entre TL=4 et
TL=4,5 (Figure 5C). Les fluctuations les plus élevées sont observées avec F=M en gestion
‘globale’ et les plus restreintes avec F=0,2 en gestion ‘différenciée’. Dans le cas de F=M en
gestion ‘globale’ le taux de perte par péche est trés fortement augmenté en comparaison de
2012 autour de TL=3 et a partir de TL=4 (Figure 5D). Avec F=0,2 en gestion ‘globale’ le taux de
perte par péche est légérement augmenté autour de TL=3 mais en majeure partie plus faible
gu’en 2012 a partir de TL=3,5. Avec les deux cibles de gestion ‘différenciée’ le taux de perte par
péche est plus faible qu’en 2012 a partir de TL=3,5 et sa valeur la plus faible est obtenue avec
F=M.

C’est avec un F=M appliqué dans le cas d’une gestion ‘globale’ que les captures totales sont les
plus augmentées, avec une hausse de 331 % en comparaison de 2012. Dans le méme
scénario mais avec un F=0,2, la hausse est de 34 %. Le taux de perte par péche est augmenté
de 40 % pour F=M et diminué de 5 % pour F=0,2. Dans le cas d’'une gestion ‘différenciée’ la
diminution des captures est de 40 % avec F=M et la hausse de 4 % avec F=0,2. Ceci
occasionne une baisse du taux de perte par péche de 31 % pour F=M et de 14 % pour F=0,2.

D’aprés les résultats sur les indicateurs, I'état de I'écosystéme est moins bon dans les
scénarios avec une gestion ‘globale’. La pente et le HTI sont les plus élevés avec F=M en
gestion ‘différenciée’ et la biomasse a TL=4,5 est plus élevée avec F=0,2 en gestion
‘différenciée’. Dans tous les cas F=M en gestion ‘globale’ donne les valeurs des indicateurs les
plus faibles. L’état actuel a un HTI plus faible que dans toutes les cibles de gestion et une pente
et une biomasse a TL=4,5 légérement plus élevées qu’avec F=M en gestion ‘globale’.

L’état des groupes trophiques a chaque cible de gestion est trés variable mais plus perturbé
avec des cibles de gestions ‘globales’. Avec celles-ci F=M présenterait le plus de groupes
perturbés. F=0,2 en gestion ‘différenciée’ serait la moins préjudiciable pour les groupes
trophiques. Dans I'état vierge les petits démersaux et les moyens bathypélagiques ont presque
disparu, leur biomasse représentant moins de 0,1 % de ce qu’elle était en 1980. Dans le
scénario ou les mesures de gestion sont ‘globales’, de fortes fluctuations sont visibles. Une
dizaine de groupes ont leur biomasse augmentée dans les deux cas mais 13 groupes auraient
une diminution de biomasse de plus de 50 % par rapport a 2012 pour F=M contre 4 pour F=0,2.
Les petits et moyens bathypélagiques disparaitraient presque totalement pour F=M et les petits
bathypélagiques presque totalement pour F=0,2. Dans le second scénario ou les mesures sont
‘différenciées’ une quinzaine de groupes auraient leur biomasse augmentée dans les deux cas
et 5 groupes auraient une diminution de biomasse de plus de 50 % par rapport a 2012 pour
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F=M et 3 pour F=0,2. Enfin les petits démersaux et les moyens bathypélagiques disparaitraient
presque totalement pour F=M mais aucune pour F=0,2.
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Figure 5: Impact des différentes cibles de gestion sur A) la biomasse, B) le taux de perte par péche dans les
spectres trophiques issus d’EcoTroph et C) la biomasse et D) le taux de perte par péche dans les spectres
trophiques issus d’'EwWE.

3. Comparaison inter-écosystemes

3.1. Comparaison de I'état des écosystemes

Les états des écosystemes des quatre zones étudiées sont comparés a partir des indicateurs
sélectionnés pour les spectres de tailles, les spectres de poids et les spectres trophiques issus
d’EcoTroph.

e Spectres de taille

Les estimations de I'état des écosystémes varient selon les indicateurs pour les spectres de
tailles individuelles (Figure 6A). Les pentes des spectres de la mer Celtique/golfe de Gascogne
et de la Manche sont moins abruptes qu’a I'état vierge, de méme que le LFI en Manche est plus
élevé qu’a I'état vierge.

e Spectres de poids
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Les estimations de I'état des écosystémes varient selon les indicateurs pour les spectres de
poids individuels (Figure 6B). Les ratios de poids moyen sont relativement proches les uns des
autres et I'équitabilité est en moyenne 3 fois plus élevée en Manche que dans les trois autres
écosystemes.

e Spectres trophiques issus d’EcoTroph

La mer Celtique/golfe de Gascogne a les ratios de pente et de HTI les plus faibles, et le ratio de
biomasse a TL=4,5 le second plus faible, non loin de celui de Manche (Figure 6C). Les
indicateurs du golfe de Gascogne et de la mer du Nord ont des valeurs relativement proches et
leurs HTI sont les plus élevés.

Le taux de perte par péche (F loss = Y/P) de la Manche montre les valeurs les plus élevées,
gue ce soit entre les niveaux trophiques 2 et 5,5 ou entre les niveaux trophiques 3,5 et 5,5. Le
second plus élevé est la mer Celtique/golfe de Gascogne, suivie de la mer du Nord et du golfe
de Gascogne. La mortalité par péche (F = Y/B) est plus faible en mer Celtiqgue/golfe de
Gascogne et dans le golfe de Gascogne qu’en mer du Nord et dans la Manche (Figure 7).
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Figure 6 : Valeurs des indicateurs correspondant a I'état actuel pour A) les spectres de tailles individuelles, B) les
spectres de poids individuelles et C) les spectres trophiques issus d’EcoTroph dans les différentes zones étudiées.
CS-BB : mer Celtique/golfe de Gascogne. BB : golfe de Gascogne. NS : mer du Nord. EC : Manche.
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Figure 7 : Indicateurs de pression de péche pour les spectres trophiques issus d’EcoTroph dans les différentes
zones étudiées. F loss : taux de perte par péche. F : mortalité par péche.

3.2. Comparaison des cibles de gestion

e Spectres de tailles

Les cibles de gestion sont comparées aux valeurs observées de I'état actuel (i.e. équation 17).
Dans tous les écosystémes la cible de gestion F=M conduit & des valeurs d’indicateurs plus
élevées qu’avec F=0,2 (Figure 8). Les valeurs modales sont identiques entre spectres des
simulations et spectres des données de campagnes pour la mer Celtique/golfe de Gascogne, le
golfe de Gascogne et la Manche et permettent donc de comparer leurs pentes. Dans les quatre
écosystemes F=0,2 a une pente plus abrupte que dans les données de campagnes et F=M
uniguement dans la mer Celtique/golfe de Gascogne et la Manche. La grande majorité des
autres indicateurs ont des valeurs plus faibles dans les données de campagnes que dans les
simulations de cibles de gestion, mis a part le LFI en mer du Nord plus élevé qu’avec F=0,2 et
en Manche plus élevé qu’a I'état vierge.
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Figure 8: Valeurs des indicateurs pour les spectres de tailles en fonction de la cible de gestion pour A) la mer
Celtique/golfe de Gascogne, B) le golfe de Gascogne, C) la mer du Nord et D) la Manche. Les cibles de gestion sont
simulées par le modele démographique et I'état actuel correspond aux données de campagnes.

e Spectres de poids

Les cibles de gestion simulées par le modéle démographique sont comparées pour les spectres
de poids uniquement au niveau de leur impact sur I'état de I'écosystéme en comparaison de
I'état actuel. Dans les quatre écosystémes la cible F=M donne des valeurs d’indicateurs plus
élevées qu'avec F=0,2 (Figure 9). Les valeurs des indicateurs des données de campagnes sont
plus faibles que dans les simulations de cibles de gestion, mis a part I'équitabilit¢ en Manche
plus élevé que les deux cibles de gestion.
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Figure 9: Valeurs des indicateurs pour les spectres de poids en fonction de la cible de gestion pour A) la mer
Celtique/golfe de Gascogne, B) le golfe de Gascogne, C) la mer du Nord et D) la Manche.

e Spectres trophiques issus d’EcoTroph

Les cibles de gestion n'ont pas le méme effet sur les captures et sur le taux de perte par péche
suivant la zone d’étude, la méthode de simulation (EWE ou ET) et 'année d’initialisation des
simulations. Globalement le scénario F=0,2 avec une gestion ‘globale’ donne les meilleurs
résultats pour 'ensemble des régions marines. Dans le scénario d’'une gestion ‘globale’ avec
F=M, toutes les simulations conduisent & une capture totale et un taux de perte par péche
augmentés (Figure 10A). La capture et le taux de perte par péche les plus élevés sont observés
dans le golfe de Gascogne. Dans le scénario d’'une gestion ‘globale’ avec F=0,2, toutes les
simulations mise a part celle de la mer Celtique/golfe de avec Ecosim enregistre une
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augmentation des captures et une diminution du taux de perte par péche (Figure 10B). Les
captures les plus élevées sont observées pour la Manche et la mer du Nord.

Dans le scénario d’'une gestion ‘différenciée’ avec F=M, la majorité des met en évidence un taux
de perte par péche en diminution mais aussi des captures totales en diminution de plus de 20
% (Figure 10C). En mer du Nord les captures ne diminuent que de 17 %. Dans le golfe de
Gascogne le taux de perte par péche et les captures totales augmentent. Dans le scénario
d’'une gestion ‘différenciée’ avec F=0,2, la majorité des écosystémes ont aussi une diminution
du taux de perte par péche associée a une diminution des captures totales de plus de 20 %
(Figure 10D). Le golfe de Gascogne a une diminution du taux de perte de 34 % mais garde des
captures globales équivalentes. Dans la simulation de la mer Celtique/golfe de Gascogne
simulée a partir d’Ecosim a une diminution du taux de perte par péche de 14 % mais une légére
hausse des captures totales.

L’état des écosystémes avec les différentes cibles de gestion est présenté (Figure 11). Suivant
les écosystemes les cibles de gestion présentant les plus grandes valeurs d’indicateurs
différent. Dans la plupart des cas les plus hautes valeurs sont obtenues avec des cibles de
gestion ‘différenciées’, mais ne sont pas toujours intéressantes du point de vue de la capture
totale. La cible de gestion ‘globale’ F=0,2 donne globalement les meilleurs résultats pour les
cibles présélectionnées. Dans le modéle mer Celtique/golfe de Gascogne issu d’Ecosim les
plus hautes valeurs d’indicateurs des cibles de gestion présélectionnées par leur apport sur les
captures sont obtenues avec F=0,2 en gestion ‘différenciée’, puis F=0,2 en gestion ‘globale’.
Dans le méme écosystéme mais avec une simulation ET, seules les cibles de gestion ‘globales’
ont été présélectionnées et seule celle avec F=0,2 permet de ne pas diminuer les valeurs des
indicateurs. Dans le golfe de Gascogne les plus hautes valeurs sont obtenues avec les cibles
de gestion F=0,2 ‘globale’ et ‘différenciée’. Pour les cibles de gestion présélectionnées en mer
du Nord, F=M en gestion ‘différenciée’ permet d’obtenir les plus hautes valeurs d’indicateurs,
mais la cible F=0,2 en gestion ‘globale’, plus avantageuse en termes de captures, présente des
valeurs d’indicateurs équivalentes a celle de I'état actuel, excepté pour le HTI. En Manche la
cible F=0,2 en gestion ‘globale’ est la cible présélectionnée qui donne les plus hautes valeurs
d’indicateurs.
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Figure 10 : Différence relative de captures totales et de taux de perte par péche moyen entre TL=2 et TL=5,5 pour
les quatre zones étudiées en fonction de différentes cibles de gestion : A) F=M ’gestion globale’, B) F=0,2 ‘gestion
globale’, C) F=M ’gestion différenciée’ et D) F=0,2 ‘gestion différenciée’.
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Figure 11 : Valeurs des indicateurs pour les spectres trophiques en fonction de la cible de gestion pour A) la mer
Celtique/golfe de Gascogne (simulation EwE), B) la mer Celtique/golfe de Gascogne (simulation EcoTroph), C) le
golfe de Gascogne, D) la mer du Nord et E) la Manche. ** : hausse des captures et baisse du taux de perte par
péche. * : hausse des captures et hausse taux de perte par péche ou baisse des captures de moins de 20 % et
baisse du taux de perte par péche.

4. Analyse de sensibilité des indicateurs

4.1. Paramétres du modele démographique

e Spectres de taille

Les indicateurs sont extrémement sensibles au paramétre de recrutement p mais relativement
peu aux autres parametres testés (Figure 12A-E). Le mode et dans une moindre mesure la
taille moyenne sont légérement plus sensibles que les autres indicateurs a certains paramétres.
La variation de la classe de taille (1 cm vs 5 cm) dans la construction du spectre a un effet
quasiment nul sur le LFI, la taille moyenne et le 95° centile. En revanche le mode peut avoir un
coefficient de variation (CV) atteignant au maximum les 27 %, ce qui empéche I'observation de
la pente. Le choix entre la mortalité d’Andersen et de Gislason n’a quasiment aucun impact sur
les indicateurs, avec un CV inférieur a 15 %, méme si le mode est variable pour des fortes
pressions de péche et empéche la comparaison de la pente. La variation du paramétre de
recrutement p provoque de grandes fluctuations dans tous les indicateurs. Le mode, la taille
moyenne et le 95° centile ont des CV compris entre 37 % et 65 %. Le LFI a la plus grande
sensibilité a ce parameétre avec un CV supérieur a 100 %. Les indicateurs ne sont quasiment
pas sensibles au changement de la valeur de la taille de sélectivité Ls et a son absence ou
présence. En revanche le CV de la taille moyenne atteint 34 % avec I'absence ou la présence
de L..

Le test jackknife montre que les spectres de tailles sont sensibles au choix des espéces
(Annexe 8). Le 95° centile, la taille moyenne et le LFI ont des valeurs variables lors du retrait de
certaines espéces. Le 95° centile augmente d'1 cm avec le retrait du merlan bleu
Micromesistius poutassou, diminue d’1 cm avec le retrait de plusieurs espéces et de 2 cm au
retrait du maquereau Scomber scombrus. La taille moyenne augmente au maximum de 0,8 cm
avec le retrait de Capros aper et diminue au maximum de 0,4 cm avec le retrait de Scomber
scombrus. Le LFI augmente au maximum de 3,1 % avec le retrait du chinchard Trachurus
trachurus et diminue au maximum d’'1,8 % avec le retrait de la petite roussette Scyliorhinus
canicula. La valeur modale varie uniquement avec le retrait de Micromesistius poutassou.

e Spectres de poids

L’équitabilité et le poids moyen du spectre de poids de la communauté sont particulierement
sensibles a la classe de poids utilisée et au paramétre p de recrutement et 'absence ou
présence de L (Figure 12F-J). Selon la classe de poids utilisée le CV des indicateurs varie
entre 29 % et 48 %. lls sont moins sensibles au choix de la mortalité. Les deux indicateurs ont
des variations extrémement fortes concernant le paramétre p avec des CV au-dessus de 100
%. lls fluctuent assez peu selon la valeur de L sélectionnée. En revanche I'absence ou la
présence de L provoque de larges variations sur le poids avec un CV du poids moyen
atteignant les 55 % et I[égerement moindres sur I'équitabilité avec 23 %.
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Le test jackknife montre que les spectres de poids sont aussi sensibles au choix des espéces.
Le poids moyen peut étre augmenté ou diminué avec le retrait d’'une espéce. La diminution
maximale est observée avec le retrait de Scomber scombrus tandis que le retrait de I'anchois
commun Engraulis encrasicolus de entraine 'augmentation maximale du poids moyen. Enfin
I'équitabilité diminue de 7,3 % avec le retrait de Scomber scombrus et augmente de 14,6 %
avec le retrait de Micromesistius poutassou et de 88,7 % avec le retrait de la baudroie
commune Lophius piscatorius.

4.2. Paramétres d’EcoTroph

Les indicateurs des spectres trophiques issus d’EcoTroph sont peu sensibles aux paramétres
testés, excepté la pente qui est extrémement sensible au paramétre de smooth S, (Figure 12F-
). Son CV est au-dessus des 100 %. Les indicateurs ont une sensibilité 1égérement plus élevée
au parametre a de controle top-down pour la simulation de I'état vierge. La biomasse a TL=4,5
et le HTI y sont quasiment insensibles. D’autre part le choix du type de smooth 1 ou 2 a peu
d’influence sur les indicateurs. Les indicateurs ont des CV inférieurs & 6 %. Enfin le choix de la
valeur d’accessibilité issue du modéle ou imposée a 0,8 n’a aucune influence sur les
indicateurs.

100% - A) 100% - B) 100% -
—mode
80% —slope 80% 80%
- 680% --mean L 60% - 60%
3 ~-95th perc 3 3
40% LF P 2 0% © 40%
20% | 20% 20%
0% 4 0% - R e 0% :
1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5
Multipliers Multipliers Multipliers
100% D) 100% -
80% 80%
60% - 60%
> >
© 40% © 1%
20% - 20%
0% =, 0%

Multipliers Multipliers
100% - F) 100% - G 100% H
0 —mean W ) 0 ) - over 100% )
0 0 0
--equi
60% - - 60% - 60%
N B o 3
40% - 40% - 40%
20% - 20% - 20%
-
0% T 0% : . 0% - .
1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5
Multipliers Multipliers Multipliers
100% - |) 100% - J)
80% 80%
60% >60% 8
>
[
° 40% - 40% - //
20% - 20% -+ _aie-===T7
- ceemmmT
R ——— ; 0% ;
1 2 3 4 5 1 2 3 4 5
Multipliers Multipliers

30



100% -~ 100% 100%
K) over100% L) M)
80% 80% - 80% -
—slope
60% - 60% 60%
a HT| a (] - o
A0% - -biomass TL 4.5 40% - © 40% -
20% - 20% - 20%
0% - —‘\‘.:.. P——' | 0% : 0% = . .
0 1 2 3 4 5 0 1 2 3 4 5 0 1 2 3 4 5
Multipliers Multipliers Multipliers

100% N)

80% -

60%

]
40% -
20% -
0% T
0 1 2 3 4 5
Multipliers

Figure 12 : Coefficients de variation de A) la classe de taille (1 cm ou 5 cm), B) la mortalité, C) le paramétre de
recrutement p et D) la taille de sélectivité Ls, E) présence ou absence de Ls pour les spectres de tailles. F) la classe
de poids, G) la mortalité, H) le paramétre de recrutement p, 1) la taille de sélectivité et J) Présence ou absence de Ls
pour les spectres de poids. K) a de contréle top-down, L) le paramétre de smooth S,, M) le type de smooth et N)
I'accessibilité pour les spectres trophiques.

V- DISCUSSION

L’analyse nous a permis de sélectionner un certain nombre d’indicateurs potentiels, que ce soit
dans les spectres de tailles, de poids ou les spectres trophiques. Cette sélection est soumise a
certaines difficultés intrinséques ou imputables aux modéles utilisés. D’autre part des cibles de
gestion préférentielles ont été identifiées. Enfin la comparaison inter-écosystémes a permis
d’observer quelques tendances quant a la qualité des écosystémes marins européens.

1. Indicateurs et sensibilité des parametres de simulations

Choix des indicateurs. En se basant sur le comportement des indicateurs avec la pression de
péche simulée, le choix se porte pour les spectres de tailles individuelles sur la pente, la taille
moyenne, le 95° centile et le LFI. Pour les spectres de poids, seuls le poids moyen et
'équitabilité sont retenus du point de vue de leur évolution. Dans les spectres trophiques, les
indicateurs retenus sont la pente, le HTI et la biomasse a TL=4,5. Deux types d’indicateurs ont
été testés : ceux directement issus du spectre (i.e. pente, équitabilité) et ceux pouvant étre
calculés indépendamment (i.e. taille/poids moyen, 95° centile, LFI, HTI et biomasse a TL=4,5).
Comme le LFI, si ces indicateurs tendent a étre utilisés, la compréhension de leurs liens avec
les changements de pression de péche reste a étre clairement établie (Greenstreet et al.,
2011 ; Shephard et al., 2012), de méme que leur indépendance aux effets environnementaux
reste dans la plupart des cas a établir.

La pente des spectres de tailles est dépendante de la valeur modale du spectre, ce qui introduit
plusieurs difficultés. Le choix de calculer la pente a partir d’'une valeur modale permet de mieux
prendre en compte la partie impactée de la communauté et aussi de diminuer les variations
autour de la régression linéaire, qui en raison d’'une modification perpétuelle de la gamme de
tailles ou poids utilisés selon les études et écosystemes rend cet indicateur questionnable Shin
et al. (2005). Le désavantage de cette méthode est ainsi d’étre dépendante d'une valeur
modale qui fluctue plus ou moins selon les modéles. Au contraire de la pente, la valeur modale
est en outre trés sensible aux parameétres de construction, ce qui empéche la comparaison de
valeurs entre données de campagnes et simulations dans les spectres de tailles. D’autre part
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en considérant un mode fixe, 'abondance de celui-ci peut étre variable selon la pression de
péche simulée. La pente en tant qu’indicateur prend alors en compte a la fois les variations des
individus de grande taille mais aussi ceux de taille moindre proche du mode. Etant donné que
les simulations ne prennent pas en compte des phénoménes comme le relachement de
prédation, le calcul de la pente dans celle-ci ne peut pas prendre en compte un effet top-down
potentiellement visible dans les spectres des données de campagnes. Les effets indirects
décrits par Shin et al. (2005) sont alors opérants seulement dans les données de campagnes
scientifiques. Si la pente est relativement température-indépendante (Brown et al., 2004), elle
n'est pas toujours affectée par la péche (Kantoussan et al., 2009 ; Macpherson & Gordoa,
1996 ; Rochet et al., 2005) et peut méme parfois avoir des résultats contraires aux hypothéses
selon les engins (Sweeting et al., 2009). D’autre part la pente du spectre de taille de certains
écosystémes est plus sensible a la variation de température qu’a I'exploitation (Boldt & Bartkiw,
2012). L'avantage de la pente des spectres trophiques dans notre maniére de la calculer est
gue contrairement aux spectres de tailles et poids la valeur modale est quasiment invariable.
D’autre part dans les zones d‘étude le mode ne dépasse pas TL=2,8 (en mer du Nord), un
niveau trophique peu exploité par la péche, ce qui en fait un bon point de référence. La
sensibilité de la pente au paramétre de smooth S; est surtout visible pour des valeurs faibles
extrémes de ce paramétre, comme 0,01 ou 0,02, loin de la valeur par défaut de 0,07.

L’équitabilité ne fournit aucune indication sur la fraction du spectre potentiellement affecté par la
péche. Une diminution de I'équitabilité peut étre le résultat de 'augmentation en biomasse d’un
groupe, de la diminution d’un autre ou des deux. Cet indicateur ne peut en conséquence étre
utilisé a part entiére pour caractériser 'impact de la péche mais peut étre un complément
d’autres indicateurs comme la pente (Quifiones, 1992). D’autre part cet indicateur est sensible a
la plupart des parametres de construction.

Le HTI et la biomasse a TL=4,5 sont deux indicateurs des hauts niveaux trophiques. La limite
de TL=4,5 pourrait étre considérée pour le calcul du HTI, mais la valeur de lindicateur serait
alors peut-étre moins sensible qu'a TL=4. Ces deux indicateurs, HTI et biomasse a TL=4,5, ont
aussi 'avantage de ne pas étre sensibles aux paramétres de construction des spectres et de ne
pas étre dépendants du mode. Cependant les variations de la biomasse a TL=4,5 sont plus ou
moins fortes avec l'effort de péche selon les écosystemes et nécessiterait une observation
approfondie des captures ciblées sur les hauts niveaux trophiques. Le LFI, s’il a déja été utilisé
pour démontrer les effets de la péche sur la structure des communautés piscicoles (Greenstreet
et al.,, 2011 ; Shephard et al., 2011 ; Gascuel et al., 2014), représente plus un indicateur de la
santé de la communauté démersale que de I'écosystéme (Rombouts et al., 2013a). Celui-ci
nécessiterait 'appui de données de bonne qualité sur les communautés pélagiques pour en
faire un indicateur des réseaux trophiques comme le HTI.

Le 95° centile a comme contrainte de figurer une classe de taille particuliere qui expligue sa
sensibilité au pas de la classe de taille utilisé et nécessite un pas fin pour observer des
variations. Concernant la taille moyenne et le poids moyen, leur sensibilité aux forcages
environnementaux n’'est pas bien connue, ce qui rend la recherche de points de référence
difficile (Rochet & Trenkel, 2003). De plus la taille moyenne ne tient pas compte dans les
simulations du relachement de prédation.

La biomasse totale n’est pas retenue car elle n’évolue pas de fagon conséquente en mer
Celtique/golfe de Gascogne. D’autre part les résultats peuvent parfois étre contradictoires avec
nos hypothéses, comme prévu par Rochet & Trenkel (2003) et observé par Duplisea et al.
(1997). Dans les simulations a partir du modéle de mer du Nord de Mackinson & Daskalov
(2007), la biomasse totale augmente avec la hausse de la pression de péche en raison la
biomasse trés élevée entre les niveaux trophiques 2,6 et 3,1 en comparaison du reste de
l'écosysteme.

Suite a la déplétion des grands prédateurs le relachement de prédation augmente la biomasse
a ces niveaux trophiques plus qu’elle ne diminue pour les grands prédateurs. Le niveau
trophique moyen et le 95° centile des spectres trophiques n’évoluent pas de fagon assez
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conséquente, dans les études de fishing down marine food webs une variation de niveau
trophique est considérée comme non négligeable a partir de 0,1 (Lassalle et al., 2012).

Simulations et sensibilité aux paramétres du modéle démographique. Les simulations de
spectres a divers états de pression de péche issues du modéle démographique permettent
seulement sous certaines hypothéses d’effectuer des comparaisons avec les spectres issus
des données de campagnes. C’est notamment la conclusion la plus saillante qui ressort des
tests de sensibilité des parametres des modéles. Les valeurs du LFI en Manche issu des
données de campagnes sont supérieures a celles issues des simulations de I'état vierge et
constituent une preuve évidente de la mauvaise estimation des spectres dans les simulations.

Recrutement (p). En outre I'extréme sensibilité des indicateurs au paramétre p indique que
cette méthode d’estimation du recrutement n’est pas adaptée. Le recrutement n'est pas
seulement fonction de la taille des individus mais aussi trés sensible aux fluctuations
interannuelles indépendantes de la taille du stock d’individus reproducteurs (Goodwin et al.,
2006 ; Houde, 2009). L’'amélioration de ce paramétre pourrait se faire notamment par une étude
des recrutements moyens des especes évaluées dans les groupes de travail. Dans le cas ou
trés peu de données sont disponibles (e.g. espéces non commerciales et non évaluées par le
CIEM), il apparait beaucoup plus pertinent d’utiliser des valeurs de recrutement calées sur la
taille asymptotique des espéces plutét que d’utiliser une valeur unique a toutes les espeéces.

Taille de sélectivité (Ls). La présence de taille de sélectivité Ls est aussi prépondérante pour
la stabilité du calcul des indicateurs et sa valeur a 'avantage de pouvoir étre légérement
approximative, ce qui permet de supprimer I'éventualité d’'un biais apporté par le choix de
lobservateur. Dans notre étude, tous les individus sont prélevés quelle que soit leur taille.
L’application d’'une limite de taille fixe de capture dans les simulations permettrait de mieux
prendre en compte les mesures de gestion.

Une grande part des indicateurs évalue les changements d’abondance des grands individus.
Dans I'étude de Ravard et al. (2014) une courbe de sélectivité en forme de déme a été adoptée
a partir des travaux de Bertignac et al. (2012) pour Merluccius merluccius pour prendre en
compte le fait que les grands individus ne soient pas couverts par la campagne scientifique.
Dans notre étude, cette courbe n’a pas été reprise pour cette espéce et aurait pu étre aussi
adaptée pour d’autres. Il a par exemple été démontré que des grands individus de la baudroie
rousse Lophius budegassa se retrouvaient dans des habitats profonds (Garcia-Rodriguez et al.,
2005). S’il était ajouté, le congre Conger conger aurait potentiellement une grande influence
dans les résultats des indicateurs a la vue de linfluence du retrait de Lophius piscatorius, le
plus grand des poissons de I'étude, sur le poids moyen dans le spectre des données de
campagnes. Cela implique qu’il est d’autant plus nécessaire d’avoir pour les plus grandes
espéces des coefficients r et K de I'équation de Von Bertalanffy de bonne qualité, c'est-a-dire
issus d’un grand nombre d’individus de la zone étudiée. Le sanglier Capros aper influence les
indicateurs dans l'autre sens en raison de sa petite taille et de sa biomasse extrémement
importante et en augmentation durant la période d’étude (Trenkel et al., 2004). La mortalité
naturelle est pour certaines especes différente en comparaison des mortalités naturelles
estimées dans les évaluations de stocks par les groupes du CIEM et nécessiterait un
approfondissement s’il apparait que I'espéce a un fort impact sur le spectre (Ravard et al.,
2014).

La saisonnalité introduit des variations dans les abondances estimées a partir des campagnes
scientifiques, par exemple pour le merlu (Trenkel et al., 2004). Le probléme des simulations est
qu’elles ne prennent pas en compte les fluctuations saisonniéres majeures des spectres de la
communauté, comme celles produites par les migrations. Si les poissons pélagiques ont de
fortes migrations saisonniéres (Petitgas et al., 2011), certains démersaux ayant un fort impact
sur les indicateurs ont d’importantes migrations non prises en compte par les simulations,
comme Lophius piscatorius et Lophius budegassa (Landa et al., 2008). Une caractérisation des
espéces présentant de forts phénoménes de migration permettrait de mieux appréhender les
limites des spectres simulés.
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Classes de poids. Le probleme des spectres de poids est que I'échelle des abscisses est
logarithmique, ce qui impligue que le changement du pas de classe de poids a des
répercussions importantes sur l'allure des spectres et les valeurs des indicateurs et explique la
stabilité de la valeur du 95° centile. Une classe de poids de 1*Log2() parait étre un bon choix
compte tenu de lallure du spectre et les indicateurs sont trés sensibles a la moindre
modification.

Spectres trophiques a partir du modéle démographique. Dans les spectres trophiques issus
du modéle démographique, les indicateurs ne suivent pas [I'évolution attendue par nos
hypothéses. D’une part la gamme des niveaux trophiques ne s’étend que de TL=2,9 a TL=4,7
et n'a pas la méme allure que les spectres trophiques issus d’'ET et EwWE. Ceci s’explique par
labsence de données des faibles niveaux trophiques représentées en majorité par les
mollusques, crustaceés et groupes planctoniques dans le modéle démographique. D’autre part le
plus haut niveau trophique est celui du sagre commun Etmopterus spinax. Etant donnée sa
taille asymptotique de 42 cm et sa mortalité estimée a partir de celle-ci dans le modéle
démographique, les plus hauts niveaux trophiques ne sont pas les plus atteints par
Faugmentation de la pression de péche. Si les dimensions du corps sont globalement corrélées
avec le niveau trophique dans la communauté (Jennings et al., 2001), les différences sont
extrapolées étant donné la faible gamme de niveaux trophiques évaluée. Ceci résulte sur
Faugmentation du HTI observée dans les simulations. D’un autre cbté les niveaux trophiques
donnés ne proviennent pas tous de la bonne zone d’étude et ceux-ci peuvent varier dans le
temps et 'espace (Vinagre et al., 2012). Ceux calculés par Ecopath peuvent étre différents de
ceux issus d’analyses isotopiques pour des organismes se nourrissant de rejets de la péche.
Ceci s’explique par le fait que dans Ecopath les rejets possédent un niveau trophique de 1, ce
qui conduit a sous-évaluer le niveau trophique de l'espéce prédatrice (Deehr et al., 2014 ;
Lassalle et al., 2014). Le niveau trophique des groupes concernés par une forte consommation
des rejets doivent étre choisis a partir de contenus stomacaux, d’analyses isotopiques et le cas
échéant en recalculant le niveau trophique des rejets manuellement a partir des modéles EwE.

2. Cibles de gestion

Quatre différentes cibles de gestion ont été testées sur les écosystémes : F=0,2 et F=M
appliqués a tous les groupes exploités (gestion ‘globale’) et F=0,2 et F=M appliqués
uniguement aux groupes actuellement exploités avec un F supérieur a ces valeurs cibles
(gestion ‘différenciée’).

Dans le modéle démographique le multiplicateur de mortalité est affecté pour les cibles de
gestion a toutes les especes, c'est-a-dire aux espéces commerciales et non-commerciales, ce
qui équivaut a la cible de gestion ‘globale’ dans les spectres trophiques.

Dans cette étude, les espéces présentant une mortalité naturelle plus faible que 0,2 sont parmi
les plus grandes en taille, poids et en plus grand nombre (e.g. Dicentrarchus labrax, Leucoraja
naevus) que celles avec une mortalité naturelle plus élevée que 0,2 (e.g. Argentina sphyranea,
Arnoglossus imperialis). Etant donné la sensibilité de la majorité des indicateurs aux
fluctuations des grands individus, ceci explique que l'application de la cible F=M présente un
meilleur état de la communauté que la cible F=0,2, qui tend augmenter la mortalité sur les
grands individus.

Les conséquences des cibles de gestion sur les captures et le taux de perte par péche ne sont
pas estimées dans le cas du modéle démographique et la qualité de I'écosystéeme ne peut pas
étre le seul critere pour juger dune cible de gestion. D’autre part dans le modéle
démographique les cibles ne sont dirigées que sur la communauté piscicole qui ne représente
qu’une partie de I'écosystéme. Enfin la mortalité naturelle est fixée et ne tient pas compte des
relations prédateurs-proies qui peuvent faire fluctuer cette valeur.

Les données des différentes années sont agrégées pour observer un état ‘actuel’ qui en vérité
s’étend sur plusieurs décennies. Une observation temporelle par périodes permettrait
d’observer 'impact des mesures de gestion sur I'état des écosystemes, étant donné que les
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cibles définies a partir des indicateurs sont utiles a moyens termes (Jennings & Dulvy, 2005).
En revanche si on souhaite observer des variations annuelles les seules données de
campagnes scientifiques démersales ne sont pas suffisantes et nécessitent l'apport et
l'utilisation particuliére des données de débarquements (Hoggarth et al., 2006) ou de
campagnes écosystémiques.

Dans les simulations de cibles de gestion avec ET et Ecosim, les captures sont augmentées
dans les bas niveaux trophiques avec les deux cibles de gestion ‘globales’. L’augmentation du
taux de perte par péche de la biomasse accessible est trés élevée avec F=M en gestion
‘globale’ car les groupes de niveaux trophiques 2 a 2,5 ont une mortalité naturelle trés élevee.
Avec F=0,2 le taux de perte par péche est proche de la valeur a I'état actuel. Ceci se répercute
sur 'écosystéme qui est plus dégradé avec F=M en gestion ‘globale’. La cible de gestion F=0,2
en gestion ‘différenciée’ n’est pas avantageuse selon nos critéres avec le modeéle ET mais l'est
avec la simulation d’Ecosim. F=0,2 en gestion ‘différenciée’ peut étre vu comme une cible de
gestion prudente sur la qualité de I'écosysteme alors que F=0,2 en gestion ‘globale’ apparait
plus comme un objectif de maximisation de captures. Cependant des biomasses équivalentes
de faibles niveaux trophiques et hauts niveaux trophiques ne peuvent étre comparées qu’en
incluant la valeur énergétique tirée de cette biomasse, potentiellement différentes entre des
poissons et des mollusques ou crustacés. Cette transition dépend aussi de la volonté des
societés de privilégier le rendement économique a long terme en réduisant I'impact sur les
hauts niveaux trophiques a fort profit ou de rechercher une source de protéines vers les bas
niveaux trophiques. Il apparait que les sociétés européennes tendraient plus vers le premier
objectif et donc vers une approche prudente (Pinnegar et al., 2002).

Seule la cible de gestion F=0,2 ‘différenciée’ permet de ne pas mettre de groupes en danger
d’extinction. Cependant certains groupes sont proches de la disparition dans le modele Ecosim
a I'état vierge. Il n’est pas possible de savoir si ceci est d0 aux choix de paramétrisation du
modéle. Le modele ET ne permet pas d’observer I'évolution de chaque groupe. Dans ce cas il
doit étre associé au modéle Ecosim car des captures augmentées et un meilleur état global de
l'écosysteme dans nos simulations n'ont pas forcément de lien avec 'absence de disparition
d’'un groupe, absence pourtant indispensable pour une bonne gestion écosystémique. D’autre
part, des simulations d’états futurs d’écosystémes sans pression de péche avec Ecosim créent
des trajectoires simples mais ne prennent pas en compte les interactions écologiques non-
linéaires complexes pouvant avoir d’importantes répercutions (Eddy et al.,, 2014). Les
extinctions de groupes observées avec les simulations des autres cibles de gestion sont donc a
observer avec précaution.

3. Comparaisons inter-ecosystemes

Compte tenu de la sensibilité accrue au parameétre de recrutement, il est difficile ici de discuter
des résultats issus du modéle démographique comparant I'état des différents écosystemes,
étant donné que les comparaisons donnent des tendances différentes selon la valeur de p
utilisée.

La comparaison des écosystemes avec les indicateurs calculés sur les spectres trophiques a
partir des simulations d’EcoTroph et d’Ecosim indique que la mer Celtique/golfe de Gascogne
serait 'écosystéme le plus dégradé et que la mer du Nord serait le moins dégradé. Il est a noter
gue certains écosystéemes ne sont pas véritablement indépendants les uns des autres. Par
exemple, la zone de couverture du modele mer Celtique/golfe de Gascogne englobe a la fois
les modéles du golfe de Gascogne et de la Manche. Le projet de construction de deux modéles
séparés de mer Celtique et de Golfe de Gascogne a partir de celui actualisé par Bentorcha
(2014) permettrait une comparaison plus précise entre écosystéemes. De méme la zone
présentée par le modéle d’Araujo et al. (2005, 2006, 2009) est la zone ouest de la Manche alors
que c’est la zone est qui est échantillonnée par la campagne CGFS, et ces deux zones ont des
conditions biogéographiques trés différentes (Dauvin, 2012).
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La mer Celtique/golfe de Gascognhe est une des zones de péche majeure dans I'Union
Européenne en termes de débarquements (Gascuel et al., 2010). En comparaison le golfe de
Gascogne seul est beaucoup moins dégradé. Ceci peut étre expliqué par le fait que la mer
Celtique subit une péche intensive et ceci depuis une période assez récente, vers la fin des
années 1980 (Blanchard et al., 2005 ; Pinnegar et al., 2002). Cependant le modéle golfe de
Gascogne de Lassalle et al. (2011, 2012) a une structure différente des autres modeles. Neuf
groupes de poissons (dont cinq groupes monospécifiques pélagiques) sont présents dans le
modéle du golfe de Gascogne contre vingt-sept dans celui de Guénette et Gascuel (2009) et on
peut supposer que le modéle du golfe de Gascogne est peut-étre moins adapté aux
observations de limpact de la pression de péche sur la communauté et en particulier les
démersaux. De plus la biomasse des mammiferes marins, de hauts niveaux trophiques et
péchés uniqguement en prises accessoires (Lassalle et al., 2012), est plus élevée dans le
modéle du golfe de Gascogne que dans celui de mer Celtique/golfe de Gascogne.

Nos résultats sur la mer du Nord vont a I'encontre des conclusions émises par Jennings &
Blanchard (2004) qui ont mis en évidence que la biomasse de la communauté piscicole de la
mer du Nord est 38 % plus faible qu’a I'état vierge. Ceci peut étre di a la baisse de I'effort de
péche dans cette zone depuis un certain temps, aprés avoir atteint une valeur maximale au
milieu des années 1980 (Daan et al., 2005). La Manche a la biomasse a TL=4,5 relative la plus
faible. Ceci s’explique par le fait que ce soit le seul écosystéme ou le taux de perte par péche
dépasse 0,5, qui plus est entre TL=4,5 et TL=5,5. Les captures y ont augmenté a la fin des
années 1970 et sont relativement stables depuis le maximum atteint en 1982, ce qui a
provoqué une trés forte baisse de labondance des grandes espéces de hauts niveaux
trophiques (Molfese et al., 2014). Il est possible que I'état de dégradation moindre de la Manche
soit d0 au fait que celui-ci soit représenté a un état durant les années 1990, alors qu’il a pu
continuer a empirer dans les années suivantes.

La comparaison des cibles de gestion est difficile en gestion ‘globale’ pour la totalité des
écosystemes. En effet 'accessibilité n’a été fixée que pour le modele mer Celtique/golfe de
Gascogne et le modeéle du golfe de Gascogne. Celle-ci a une influence trés faible dans les
simulations a partir de multiplicateurs d’'un état particulier mais en a plus dans des simulations
de cible de gestion. L’impact du scénario de gestion ‘globale’ sur les faibles niveaux trophiques
est beaucoup plus élevé qu’il ne devrait I'étre en réalité pour la mer du Nord et la Manche car
les faibles niveaux trophiques ont en majorité une faible accessibilité et non une valeur de 0,8
(Gascuel et al., 2011). Les modéles Ecosim de Mackinson & Daskalov (2007) et Aradjo et al.
(2006) étaient indisponibles dans cette étude mais la méme approche serait intéressante pour a
la fois évaluer les similitudes des résultats entre Ecosim et ET, observer si I'effet top-down
serait aussi marqué avec Ecosim qu’avec ET en mer du Nord et surtout obtenir des états des
écosystemes actualisés au moins jusque dans les années 2000 pour la Manche et en 2007
pour la mer du Nord (Mackinson, 2014). La cible F=0,2 en gestion ‘globale’ est en général la
plus adaptée pour tous les écosystémes, mais les conséquences au niveau spécifique sont
difficilement estimables. La structure du modéle du golfe de Gascogne fait que les groupes de
poissons démersaux ont un F commun fixé qui ne permet pas de tenir compte des différences
inter-espéces, ce qui est préjudiciable notamment pour les simulations de gestion ‘différenciée’.

On ne peut donner de véritable valeur cible d’indicateurs avec la cible de gestion F=0,2 ‘globale’
car celle-ci releve plus d’une transition des captures vers les bas niveaux trophiques, ce qui
donne aux indicateurs des valeurs proches voire plus élevées qu’a I'état actuel. La limite de
diminution de capture de 20 % a été arbitrairement établie dans cette étude et en choisissant
une limite plus basse on peut accepter F=0,2 en gestion ‘différenciée’ comme meilleure cible de
gestion. Les valeurs des cibles pour F=0,2 en gestions ‘globales’ et ‘différenciées’ sont fournies
dans ’Annexe 9.

4. Conclusion

Des indicateurs ont été sélectionnés comme étant ceux réagissant le mieux a 'augmentation de
la pression de péche dans les spectres de tailles, les spectres de poids et les spectres
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trophiques de la communauté en mer Celtique/golfe de Gascogne. Le LFI a été confirmé
comme bon indicateur de la communauté démersale par I'étude alors que la taille moyenne et
le 95° centile sont potentiellement intéressants a observer dans les spectres de tailles. Dans les
spectres de poids le poids moyen et I'équitabilité peuvent fournir un bon apergu de I'évolution
de la communauté. Cependant les indicateurs issus de ces spectres doivent répondre a un
certain nombre de contraintes de construction si on souhaite définir des valeurs cibles et leurs
évolutions devront étre analysées aprés avoir réussi a paramétrer entre autres un recrutement
valide dans le modéle démographique. D’autre part celui-ci ne doit étre appliqué qu’a la
communauté démersale. Dans les spectres trophiques la pente, la biomasse a TL=4,5 et le HTI
donnent de bons résultats, méme si les modéles ET ou Ecosim doivent étre utilisés
conjointement pour permettre de bien prendre en compte la variation de la pression de péche.
D’autre part le choix du niveau trophique de la biomasse a TL=4,5 et du HTI (TL=4) doit étre, au
méme titre que le LFI, approfondi pour prendre au mieux en compte les effets de la pression de
péche a I'échelle de la communauté mais aussi des groupes fonctionnelles. La cible de gestion
de F=0,2 appliquée a tous les groupes exploités est apparue comme une cible potentielle de
transition des captures alors que F=0,2 appliquée uniqguement a certains groupes serait une
approche de précaution aux conséquences plus prévisibles sur 'écosystéme entier. Enfin a
partir de l'analyse des spectres trophiques la mer Celtique/golfe de Gascogne est apparue
comme I'écosystéme le plus dégradé dans les quatre zones étudiées, alors que la mer du Nord
était celui en meilleur état. Ces observations sont a mettre en relation avec les intensités de
pressions diminuées et les mesures de gestion plus ou moins tardives selon les cas, et
l'actualisation des modéles EwE et leur suivi temporel doit permettre d’avoir un meilleur apergu
de I'état réel de ces écosystémes.
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ANNEXES

Annexe 1 : Les neuf indicateurs du descripteur 4 (D4).

Code Indicateur

FW1 Succes reproducteur des oiseaux marins en relation avec la disponibilité des proies

FW2 Production de phytoplancton

FW3 Composition en taille des communautés de poissons (LFI)

FW4  Niveau trophique moyen des prédateurs marins (MTI)

FW5 Changements des groupes fonctionnels du plancton (formes de vie)

FW6 Biomasse, composition spécifique et distribution spatiale du zooplancton

FW7 Biomasse et abondance des groupes fonctionnels

Changements dans la distribution de la biomasse et des espéces a travers les

FW8 niveaux trophiques ou la taille individuelle

FW9 Analyse des réseaux écologiques (Indicateurs ENA)




Annexe 2 : Estimations de traits d’histoire de vie utilisées pour simuler la structure de population a I'équilibre. Lint
& K : Taille asymptotique et croissance de Von Bertalanffy ; Lmat: Taille & maturité ; a et 8 paramétres de la
relation taille-poids W=alL? ; M : Mortalité selon Andersen et al. (2009).

Mer Celtique/Golfe de

Gascogne Lint K Lmat a B M
Argentina silus 37 [7] 0,44 [7] 31[39] 0,0039 [8] 3,203 [8] 0,21
Argentina sphyraena 19,5 [5] 0,41 [5] 9,8 [41] 0,0017 [9] 3,378 [9] 0,23
Arnoglossus imperialis 15,5 [41] * 0,935 [41] 9[38] * 0,00284 [9] 3,34 [9] 0,50
Callionymus lyra 40 [1] 0,47 [1] 13 [1] 0,014 [1] 2,709 [1] 0,31
Capros aper 15,478 [12] 0,163 [12] 9,7 [12] 0,0305 [9] 2,791 [9] 0,09
Cepola macrophthalma 55,05 [41] 0,295 [41] 21,9 [41] 0,0128 [9] 2,169 [9] 0,18
Chelidonichthys cuculus 46 [1] 0,46 [1] 25[1] 0,00325 [1] 3,31963 [1] 0,25
Clupea harengus 30,2 [41] 0,39 [41] 22,1 [27] 0,00504 [41] 3,192 [41] 0,19
Dicentrarchus labrax 85 [1] 0,13 [1] 37 [1] 0,01248 [1] 2,94846 [1] 0,08
Dicologlossa cuneata 27,75 [1] 0,47 [1] 15[1] 0,0066 [1] 3[1] 0,26
Engraulis encrasicolus 22,1 (2] 0,54 [2] 15 [2] 0,0029542 [2] 3,2579 [2] 0,28
Etmopterus spinax 42,215 [13] 0,175 [13] 31[13] 0,0018 [14] 3,24 [14] 0,09
Eutrigla gurnardus 44,5 [1] 0,48 [1] 21 [1] 0,00671 [1] 3,06235 [1] 0,28
Galeus melastomus 65,05 [16] 0,21[1]** 57,7[16]  0,0025 [15] 3,02 [15] 0,10
Helicolenus dactylopterus 45,5 [17] 0,05 [17] 18[17]  0,0061145 [2] 3,2738 [2] 0,03
Hippoglossoides platessoides 25 [6] 0,34 [6] 15 [6] 0,0044 [8] 3,204 [8] 0,18
Lepidorhombus boscii 41 [2] 0,14 [2] 17 [2] 0,004311 [2] 3,19043 [2] 0,08
Lepidorhombus whiffiagonis 57,5 [1] 0,104 [1] 22,5[1] 0,00307 [1] 3,2446 [1] 0,06
Leucoraja naevus 91,6 [18] 0,11 [18] 59 [18] 0,00236 [2] 3,233 2] 0,06
Limanda limanda 38,95 [2] 0,59 [2] 21 [2] 0,008513 [2] 3,09066 [2] 0,33
Lophius budegassa 88 [1] 0,1102 [1] 58,5 [1] 0,015 [1] 3,004 [1] 0,06
Lophius piscatorius 134,5 [1] 0,0882 [1] 65 [1] 0,02457 [1] 2,85612 [1] 0,05
Melanogrammus aeglefinus 68 [7] 0,16 [7] 34 [6] 0,0132404 [2] 2,9008 [2] 0,09
Merlangius merlangus 55 [1] 0,238 [1] 21[1] 0,00455 [1] 3,1669 [1] 0,15
Merluccius merluccius 106 [1] 0,181 [1] 48,5 [1] 0,00438 [1] 3,113 [1] 0,11
Microchirus variegatus 20,7 [2] 0,374 [2] 12 [35] 0,008393 [2] 3,05663 [2] 0,20
Micromesistius poutassou 39,9 [2] 0,15 [2] 21 [2] 0,002244 [2] 3,28487 [2] 0,08
Microstomus kitt 37 [6] 0,42 [6] 27 [6] 0,0051448 [2] 3,2420508 [2] 0,09
Mullus surmuletus 44,5 (1] 0,3[1] 17 [1] 0,00512 [1] 3,29558 [1] 0,19
Phycis blennoides 69,25 [1] 0,217 [1] 33 [1] 0,213006 [1] 2,103422 [1] 0,13
Pleuronectes platessa 59,4 [6] 0,11 [6] 39,5 [2] 0,005015 [2] 3,23905 [2] 0,06
Sardina pilchardus 25,6 [2] 0,42 [2] 13 [34] 0,0059362 [2] 3,0767 [2] 0,25
Scomber scombrus 37,4 [4] 0,47 [4] 30 [2] 0,00533 [3] 3,08386 [3] 0,23

Scyliorhinus canicula 74 [1] 0,21 [1] 57 [1] 0,00342 [1] 2,99468 [1] 0,10




Solea solea 58,5 [1] 0,278 [1] 25,5 [1] 0,00475 [1] 3,18094 [1] 0,16
Spondyliosoma cantharus 43,82 [2] 0,259 [2] 20 [36] 0,0093059 [2] 3,162883 [2] 0,15
Sprattus sprattus 17,5 [4] 0,3[4] 8,5[11] 0,00986 [2] 2,931 [2] 0,17
Trachinus draco 35,1 [19] 0,16 [19] 12 [37] 0,01312 [2] 2,76555 [2] 0,10
Trachurus mediterraneus 42,5 [41] 0,22 [41] 23 [2] 0,017334 [2] 2,78039 [2] 0,12
Trachurus trachurus 50 [1] 0,2 [1] 24,5 [1] 0,007325 [1] 3,0254394 [1] 0,11
Trisopterus esmarkii 19,3 [20] 0,59 [20] 18,6 [27] 0,0066 [20] 3 [20] 0,27
Trisopterus luscus 44,5 [1] 0,47 [1] 20 [1] 0,00738 [1] 3,15608 [1] 0,28
Trisopterus minutus 22 [7] 0,41 [7] 12 [7] 0,0086 [9] 2,98 [9] 0,23
Zeus faber 58 [1] 0,2085 [1] 37 [1] 0,01809 [1] 2,9827 [1] 0,11
Golfe de Gascogne Lint K Lmat a B M
Ammodytes tobianus 17,47 [41] 0,73 [41] 13 [4] 0,0015 [21] 3,169 [21] 0,36
Argentina silus 37 7] 0,44 [7] 31 [39] 0,0039 [8] 3,203 [8] 0,21
Argentina sphyraena 19,5 [5] 0,41 [5] 9,8 [41] 0,0017 [9] 3,378 [9] 0,23
Arnoglossus imperialis 15,5[41] * 0,935[41]* 9[38]* 0,00284 [9] 3,34 [9] 0,50
Callionymus lyra 40 [1] 0,47 [1] 13 [1] 0,014 [1] 2,709 [1] 0,31
Capros aper 15,478 [12] 0,163[12] 9,7[12] 0,0305 [9] 2,791 [9] 0,09
Cepola macrophthalma 55,05 [41] 0,295 [41] 21,9[41] 0,0128 [9] 2,169 [9] 0,18
Chelidonichthys cuculus 46 [1] 0,46 [1] 25 [1] 0,00325 [1] 3,31963 [1] 0,25
Dicentrarchus labrax 85 [1] 0,13 [1] 37[1] 0,01248 [1] 2,94846 [1] 0,08
Dicologlossa cuneata 27,75 [1] 0,47 [1] 15 [1] 0,0066 [1] 3[1] 0,26
Engraulis encrasicolus 22,1 2] 0,54 [2] 15 [2] 0,0029542 [2] 3,2579 [2] 0,28
Etmopterus spinax 42,215 [13] 0,175 [13] 31 [13] 0,0018 [14] 3,24 [14] 0,09
Eutrigla gurnardus 445 [1] 0,48 [1] 21[1] 0,00671 [1] 3,06235[1] 0,28
Galeus melastomus 65,05 [16] 0,21[1]* 57,7[16]  0,0025 [15] 3,02 [15] 0,10
Helicolenus dactylopterus 29 [22] 0,1[22] 24,5[41] 0,00611445 [2] 3,2738 [2] 0,05
Lepidorhombus boscii 41 [2] 0,14 [2] 17 [2] 0,004311 [2] 3,19043 [2] 0,08
Lepidorhombus whiffiagonis 57,5 [1] 0,104 [1] 22,5 [1] 0,00307 [1] 3,2446 [1] 0,06
Leucoraja naevus 91,6 [18] 0,11 [18] 59 [18] 0,00236 [2] 3,233 [2] 0,06
Liza ramada 52,5 [23] 0,25[23] 25,9 [41] 0,012 [24] 3 [24] 0,14
Lophius budegassa 88 [1] 0,1102 [1] 58,5 [1] 0,015 [1] 3,004 [1] 0,06
Lophius piscatorius 134,5 [1] 0,0882 [1] 65 [1] 0,02457 [1] 2,85612 [1] 0,05
Melanogrammus aeglefinus 68 [7] 0,16 [7] 30,6 [7] 0,0132404 [2] 2,9008 [2] 0,09
Merlangius merlangus 55[1] 0,238 [1] 21 1[1] 0,00455 [1] 3,1669 [1] 0,15
Merluccius merluccius 106 [1] 0,181 [1] 48,5 [1] 0,00438 [1] 3,113 [1] 0,11
Microchirus variegatus 20,7 [2] 0,374 [2] 12 [35] 0,008393 [2] 3,05663 [2] 0,20




Micromesistius poutassou 39,9 [2] 0,15 [2] 21 [2] 0,002244 [2] 3,28487 [2] 0,08
Mullus surmuletus 445 [1] 0,3[1] 17 [1] 0,00512 [1] 3,29558[1] 0,19
Phycis blennoides 69,25 [1] 0,217 [1] 33 [1] 0,213006 [1] 2,103422[1] 0,13
Sardina pilchardus 19 [4] 0,4 [4] 13 [34] 0,0059362 [2] 3,0767 [2] 0,20
Scomber scombrus 37,4 [4] 0,47 [4] 30 [2] 0,00564 [2] 3,0674 [2] 0,23
Scyliorhinus canicula 74 [1] 0,21 [1] 57 [1] 0,00342 [1] 2,99468 [1] 0,10
Solea solea 58,5 [1] 0,278 [1]  255[1] 0,00475 [1] 3,18094[1] 0,16
Spondyliosoma cantharus 43,82 [2] 0,259 [2] 20 [36] 0,0093059 [2] 3,162883 [2] 0,15
Sprattus sprattus 17,5 [4] 0,3 [4] 8,5 [11] 0,00986 [2] 2,931 [2] 0,17
Trachinus draco 35,1 [19] 0,16 [19] 12 [37] 0,01312 [2] 2,76555 [2] 0,10
Trachurus mediterraneus 42,5 [41] 0,22 [41] 23 [2] 0,017334 [2] 2,78039 [2] 0,12
Trachurus trachurus 50 [1] 0,2[1] 24,5 [1] 0,00733 [1] 3,02544[1] 0,11
Trisopterus luscus 44,5 [1] 0,47 [1] 20 [1] 0,00738 [1] 3,15608 [1] 0,28
Trisopterus minutus 22 [7] 0,41 [7] 12 [7] 0,0086 [9] 2,98 [9] 0,23
Zeus faber 58 [1] 0,2085 [1] 37[1] 0,01809 [1] 2,9827 [1] 0,11
Mer du Nord Linf K Lmat a B M
Argentina silus 41,45 [25] 0,2 [25] 31 [39] 0,0039 [8] 3,203 [8] 0,10
Argentina sphyraena 19,5 [5] 0,41 [5] 9,8 [41] 0,0053 [8] 3,053 [8] 0,23
Chelidonichthys cuculus 41,1 [26] 0,225 [26] 27,2 [26] 0,0045 [8] 3,223 [8] 0,12
Clupea harengus 32,4958 [41] 0,39 [41] 24 [30] 0,00603 [2] 3,0904 [2] 0,19
Dicentrarchus labrax 96,53 [2] 0,082[2] 385(2] 0,0074 [8] 3,096 [8] 0,05
Engraulis encrasicolus 18,6 [4] 1,21 [4] 11,1 [40] 0,0029542 [2] 3,2579 [2] 0,65
Eutrigla gurnardus 46 [6] 0,16 [6] 23 [6] 0,0037968 [2] 3,2247 [2] 0,09
Gadus morhua 127 [2] 0,214[2] 63,5[2] 0,0104 [2] 3[2] 0,12
Hippoglossoides platessoides 25 [6] 0,34 [6] 15 [6] 0,0044 [8] 3,204 [8] 0,18
Lepidorhombus whiffiagonis 54 [27] 0,12 [27] 23 [27] 0,00245 [10] 3,321 [10] 0,07
Leucoraja naevus 91,6 [18] 0,11 [18] 59 [18] 0,00089 [10] 3,486 [10] 0,06
Limanda limanda 33 [11] 0,21 [11] 13 [11] 0,00492 [2] 3,20388 [2] 0,13
Lophius piscatorius 106 [6] 0,18 [6] 61 [6] 0,0153 [2] 2,998 [2] 0,10
Melanogrammus aeglefinus 43,15 [2] 0,596 [2] 34 [2] 0,00519 [2] 3,15534[2] 0,29
Merlangius merlangus 46,855 [2] 0,284 [2] 22,5 2] 0,00984 [2] 2,926 [2] 0,16
Merluccius merluccius 106 [1] 0,181 [1] 48,5 [1] 0,0047 [8] 3,099 [8] 0,11
Micromesistius poutassou 36 [7] 0,28 [7] 23,3 [7] 0,002244 3,28487 0,15
Microstomus kitt 37 [6] 0,42 [6] 27 [6] 0,00611 [2] 3,15626 2] 0,21
Mullus surmuletus 53,3 [28] 0,18 [28] 16 [28] 0,0047 [8] 3,309 [8] 0,12
Platichthys flesus 40,8 [11] 0,36 [11] 21 [11] 0,00867 [11] 3,06 [11] 0,20




Pleuronectes platessa 51,82 [41] 0,156 [41] 25,4 [41] 0,0215 [2] 2,7901 [2] 0,09
Pollachius virens 160 [2] 0,069 [2] 73 [2] 0,0104 [2] 2,97172 [2] 0,04
Raja clavata 115,25 [41] 0,165[41] 86[14] 0,0031778[2]  3,193812[2] 0,08
Sardina pilchardus 25 [29] 0,5 [29] 13 [34] 0,0059362 [2] 3,0767 [2] 0,28
Scomber scombrus 39 [4] 0,43 [4] 31,5 [4] 0,003001 [2] 3,29 [2] 0,21
Scyliorhinus canicula 88 [6] 0,2 [6] 58 [6] 0,003204 [2] 3,017954 [2] 0,10
Solea solea 39 [30] 0,4[30] 18,8[11]  0,00497 [11] 3,2[11] 0,23
Sprattus sprattus 15 [11] 0,5 [11] 8,5[11]  0,002112[2] 3,4746 [2] 0,27
Trachurus trachurus 33,8 [31] 0,29 [31] 18,5 [4] 0,0034 [8] 3,294 [8] 0,16
Trisopterus esmarkii 22,6 [27] 0,52 [27] 18,6 [27] 0,0066 [20] 3 [20] 0,25
Trisopterus luscus 35,06 [2] 0,718[2] 21,5[2] 0,0038 [2] 3,3665 [2] 0,38
Trisopterus minutus 20 [6] 0,51 [6] 15 [6] 0,0092 [8] 3,026 [8] 0,25
Manche Lint K Lmat a B M
Callionymus lyra 21,25 [41] 0,49 [41] 17,4 [30] 0,0022 [8] 2,591 [8] 0,24
Chelidonichthys cuculus 38,3[2] 0,33[2] 27,5[2]  0,005599 [2] 3,1681 [2] 0,17
Clupea harengus 29,87 [41] 0,291 [41] 26 [3] 0,004 [3] 3,22 [3] 0,14
Dicentrarchus labrax 96,53 [2] 0,082 [2] 38,5[2] 0,01379698 [2] 2,92394 [2] 0,05
Engraulis encrasicolus 21,5 [4] 0,88 [4] 11,1 [40] 0,0029542 [2] 3,2579 [2] 0,49
Eutrigla gurnardus 40,46 [2] 0,38 [2] 21[2] 0,005315 [2] 3,179638[2] 0,21
Gadus morhua 136,9 [2] 0,179 [2] 54 [4] 0,005315 [2] 3,179638[2] 0,11
Limanda limanda 30,3 [2] 0,595 [2] 21 (2] 0,005498 [2] 3,21827 [2] 0,30
Merlangius merlangus 56 [2] 0,194 [2] 22,5 (2] 0,007555 [2] 3,0431 [2] 0,12
Microstomus kitt 37 [6] 0,42 [6] 27 [6] 0,00756 [10] 3,142 [10] 0,09
Mullus surmuletus 53,3 [28] 0,18 [28] 16 [28] 0,00772236[2]  3,174146[2] 0,12
Mustelus asterias 113,6 [33]  0,175[33] 80 [33] 0,002 [33] 3,16 [33] 0,09
Platichthys flesus 40,8 [11] 0,36 [11] 21 [11] 0,011379 [2] 2,9679 [2] 0,20
Pleuronectes platessa 37,1 (2] 0,35 [2] 29 [2] 0,011571 [2] 2,98144 [2] 0,17
Raja clavata 115,25 0,165 87,5[2] 0,0031778 [2] 3,193812[2] 0,08
Sardina pilchardus 25 [29] 0,5[29] 13[34]  0,0059362 [2] 3,0767 [2] 0,28
Scomber scombrus 37 [32] 0,56 [32] 30 [3] 0,00338 [3] 3,241 [3] 0,27
Scyliorhinus canicula 81,25 [41] 0,135 [41] 57 [2] 0,003204 [2] 3,017954 [2] 0,07
Solea solea 40,15 [2] 0,295 [2] 24 [2] 0,006214 [2] 3,112853[2] 0,16
Spondyliosoma cantharus 41,25 [2] 0,218 [2] 20 [36] 0,012575 [2] 3,065911 [2] 0,12
Sprattus sprattus 15,2 [41] 0,58[41]  8,5[11]  0,002112 [2] 3,4746 [2] 0,32
Trachurus trachurus 40,2 [31] 0,14 [31] 18,5 [4] 0,0034 [8] 3,294 [8] 0,08
Trisopterus luscus 35,06 [2] 0,718 [2] 21,5[2] 0,0066 [2] 3,085816 [2] 0,38




Trisopterus minutus 22 [7] 0,41 [7] 12 [7] 0,0092 [8] 3,026 [8] 0,23

Zeus faber 69,3 [4] 0,15 [4] 37 [4] 0,021757 [2] 2,9304[2] 0,08

* mémes paramétres Li, et K que Arnoglossus laterna car indisponibles dans la littérature.

** méme parameétre K que Scyliorhinus canicula car indisponible dans la littérature (Lorance,
comm. pers.).

[1] Ravard et al., 2014 ; [2] Dorel et al., 1998 ; [3] Dorel, 1986 ; [4] Pauly, 1978 ; [5] Halliday,
1969 ; [6] Jennings et al., 1999 ; [7] Magnussen, 2007 ; [8] Coull et al., 1989 ; [9] Pereda &
Villamor, 1991 ; [10] Bedford et al., 1986 ; [11] Froese & Sampang, 2013 ; [12] Hlssy et al.,
2012 ; [13] Gennari & Scacco, 2007 ; [14] ICES Demersal Fish Commitee ; [15] Merella et
al., 1997 ; [16] Moore et al.,, 2013 ; [17] Sequeira et al., 2009 ; [18] Du Buit, 1977 ; [19]
Bagge, 2004 ; [20] Raitt, 1968 ; [21] Reay, 1970 ; [22] Allain & Lorance, 2000 ; [23] Sinovcic
et al., 1986 ; [24] Djabali et al., 1993 ; [25] Bergstad, 1993 ; [26] Marriott et al., 2010 ; [27]
Jennings et al., 1998 ; [28] Mahé et al., 2005 ; [29] Holt, 1960 ; [30] Beverton & Holt, 1959 ;
[31] Cubillos & Arancibia, 1994 ; [32] Pauly, 1979 ; [33] Farrell et al. (2010) ; [34] Silva et al.
(2013) ; [35] Amara et al. (1998) ; [36] Perodou & Nedelec (1980) ; [37] Ak & Gen¢ (2013) ;
[38] Paulo-Martins et al. (2010) ; [39] Beacham (1983) ; [40] Millan (1999) ; [41] moyenne
des valeurs sur http://www.fishbase.org.



Annexe 3 : Tailles de sélectivité compléte (en cm) pour les espéces démersales et pélagiques dans les 4 zones
d’études. Entre parenthéses I'age estimé a cette taille (en années) a partir des paramétres de croissance de
'’Annexe 1.

Mer
Démersaux Celtique/Golfe Golfe de  Mer du Manche

de Gascogne Gascogne Nord

Ammodytes tobianus 14 (2,2)

Argentina silus 27 (2,9) 25 (2,5) 13(1,8)

Argentina sphyraena 15 (3,5) 15 (3,5) 15 (3,5)
Arnoglossus imperialis 9(0,9) 10 (1,1)

Callionymus lyra 14 (0,9) 12 (0,7) 12 (1,6)
Capros aper 7 (3,6) 7 (3,6)

Cepola macrophthalma 22 (1,7) 22 (1,7)

Chelidonichthys cuculus 15 (0,8) 17 (1,0) 15 (2,0) 20 (2,2)
Dicentrarchus labrax 30 (3,3) 30 (3,3) 30 (4,5) 30 (4,5)
Dicologlossa cuneata 14 (1,4) 14 (1,4)

Etmopterus spinax 31 (7,5) 14 (2,3)

Eutrigla gurnardus 15 (0,8) 15 (0,8) 15 (2,4) 21 (1,9
Gadus morhua 25 (1,0) 33 (1,5)
Galeus melastomus 19 (1,6) 19 (1,6)

Helicolenus dactylopterus 15 (7,9) 14 (6,5)

Hippoglossoides platessoides 11 (1,7) 13(2,1)
Lepidorhombus boscii 12 (2,4) 12 (2,4)

Lepidorhombus whiffiagonis 15 (2,9) 15 (2,9) 23 (4,6)

Leucoraja naevus 26 (3,0) 26 (3,0) 30 (3,6)

Limanda limanda 15 (0,8) 15 (2,8) 15(1,1)
Liza ramada 31 (3,5)

Lophius budegassa 7 (0,7) 7 (0,7)

Lophius piscatorius 13(1,1) 13(1,1) 13 (0,7)
Melanogrammus aeglefinus 15 (1,5) 16 (1,6) 13 (0,6)

Merlangius merlangus 12 (1,0) 9 (0,7) 10 (0,8) 9(0,9)
Merluccius merluccius 9(0,4) 9(0,4) 23 (1,3)

Microchirus variegatus 10 (1,7) 10 (1,7)

Microstomus Kitt 19 (5,9) 17 (1,4) 21 (7,2)
Mullus surmuletus 10 (0,8) 9 (0,7) 12 (1,4) 9(1,0)
Mustelus asterias 55 (3,7)
Phycis blennoides 12 (0,8) 12 (0,8)

Platichthys flesus 23 (2,3) 20 (1,8)
Pleuronectes platessa 22 (4,2) 17 (2,5) 21 (2,3)

Pollachius virens 35 (3,5)



Raja clavata 31 (1,8) 29 (1,7)

Scyliorhinus canicula 26 (2,0) 26 (2,0) 18 (1,1) 47 (6,3)

Solea solea 17 (1,2) 17 (1,2) 7(0,4) 19 (2,1)

Spondyliosoma cantharus 7 (0,6) 6 (0,5) 6 (0,7)

Trachinus draco 17 (4,1) 17 (4,1)

Trisopterus esmarkii 10(1,2) 10(1,1)

Trisopterus luscus 9 (0,4) 8 (0,4) 15 (0,7) 11 (0,5)

Trisopterus minutus 8(1,1) 8(1,1) 9(1,1) 8(1,1)

Zeus faber 19 (1,9) 15 (1,4) 25 (2,9)
Mer

Pelagiques %zltgaljsi/ggorlm];e Gizléigr?e MNe(;r(éu Manche

Clupea harengus 23 (3,6) 11 (1,0) 10 (1,4)

Engraulis encrasicolus 11 (1,2) 11 (1,2) 10 (0,6) 8 (0,5)

Micromesistius poutassou 13 (2,6) 13 (2,6) 15 (1,9)

Sardina pilchardus 19 (3,2) 18 (7,3) 11 (1,1 8 (0,7)

Scomber scombrus 15 (1,0) 25 (2,3) 19 (1,5) 25 (2,0)

Sprattus sprattus 8 (2,0) 8 (2,0) 7(1,2) 8(1,2)

Trachurus mediterraneus 7 (0,8) 7 (0,8)

Trachurus trachurus 9 (0,9) 8 (0,8) 9 (1,0) 8 (1,5)




Annexe 4 : Valeurs des niveaux trophiques donnés aux espéces issues des campagnes scientifiques.

Mer

Celtique/Golfe G(Z(;E?)Sr?e Mer du Nord Manche
de Gascogne
Ammodytes tobianus 3,7 [5]
Argentina silus 3,6 [5] 3,6 [5] 3,6 [5]
Argentina sphyraena 3,8 [5] 3,8 [5] 3,8 [5]
Arnoglossus imperialis 3 [6] 3 [6]

Callionymus lyra 3,5[5] 3,5[5] 3,5[5]

Capros aper 2,94 [7] 2,94 [7]

Cepola macrophthalma 4,1 [5] 4,1[5]
Chelidonichthys cuculus 3,9 [10] 3,9 [10] 3,9 [10] 3,9 [10]

Clupea harengus 3,33 [1] 3,44 [3] 3,1[4]

Dicentrarchus labrax 4,2 [5] 4,2 [9] 3,47 [4] 3,47 [4]
Dicologlossa cuneata 3,8 [5] 3,8 [5]

Engraulis encrasicolus 3,03 [1] 3,03 [1] 3,03 [1] 3,03 [1]
Etmopterus spinax 4,7 [5] 4,7 [5]

Eutrigla gurnardus 3,9 [5] 3,9 [5] 3,8[9] 3,9 [5]

Gadus morhua 4,83 [3] 4,12 [1]

Galeus melastomus 4,4 [5] 4,4 [5]

Helicolenus dactylopterus 4,1 [5] 4,1 [5]
Hippoglossoides platessoides 4,03 [7] 4,18 [3]

Lepidorhombus boscii 3,38 [7] 3,38 [7]
Lepidorhombus whiffiagonis 4,03 [1] 4,03 [1] 4,46 [3]
Leucoraja naevus 3,8 [5] 3,8 [5] 3,8 [5]

Limanda limanda 4,2 [7] 4,01 [3] 3,19 [4]

Liza ramada 2,2 [10]

Lophius budegassa 4,3 [5] 4,3 5]
Lophius piscatorius 4,1 [5] 4,1 [5] 4,85 [3]
Melanogrammus aeglefinus 3,88 [1] 3,88 [1] 4,28 [3]
Merlangius merlangus 4,4 1] 4,4 [1] 4,4 [3] 4,07 [4]
Merluccius merluccius 4,34 1] 4,34 [1] 4,91 [3]
Microchirus variegatus 3,8 [5] 3,8 [5]
Micromesistius poutassou 3,9 [5] 3,9 [5] 4,1 [3]

Microstomus Kkitt 3,67 [7] 3,94 [3] 3,14 [4]
Mullus surmuletus 4,38 [7] 4,38 [7] 3,3 [4] 3,3 [4]
Mustelus asterias 3,8 [5]
Phycis blennoides 4 [5] 4 [5]

Platichthys flesus 4,38 [3] 3,95 [7]

Pleuronectes platessa 3,07 [1] 3,99 [3] 3 [4]

Pollachius virens 4,36 [3]

Raja clavata 419] 3,7 [5]
Sardina pilchardus 3,44 2] 3,44 [2] 3,12 [4] 3,12 [4]
Scomber scombrus 3,76 [1] 3,76 [1] 3,9 [3] 3,44 [4]

Scyliorhinus canicula 4,5 [5] 4,5 [5] 4,3 [8] 4,5 [5]

Solea solea 3,16 [1] 3,16 [1] 413] 3,01 [4]

Spondyliosoma cantharus 4,3 [5] 4,3 5] 4,3 [5]




Sprattus sprattus 3,67 [2] 3,67 [2] 2,96 [3] 3,13 [4]
Trachinus draco 3,8 [5] 3,8 [5]
Trachurus mediterraneus 3,6 [10] 3,6 [10]
Trachurus trachurus 3,79 [1] 3,79 [1] 4,33 [3] 3,58 [4]
Trisopterus esmarkii 3,91 [7] 3,59 [3]
Trisopterus luscus 4 [5] 4 [5] 4,2 [9] 4 [5]
Trisopterus minutus 3,9 [5] 3,9 [5] 419] 3,9 [5]
Zeus faber 4,1 [5] 4,1 9] 4,22 [4]

[1] Guénette & Gascuel, 2009 ; [2] Lassalle et al., 2012 ; [3] Mackinson & Daskalov, 2007 ;
[4] Araujo et al., 2005, 2006, 2008 ; [5] Chouvelon et al., 2012 ; [6] Le Loc’h et al., 2008 ; [7]

Pinnegar et al., 2002;
http://www.fishbase.org.

[8] Jennings et

al.,

2002 ;

[9] Jiming,

1982 ;

[10]
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Annexe 5 : Ratios des indicateurs de I'écosystéme de mer Celtique/golfe de Gascogne dans A) les spectres de
tailles, B) les spectres de poids et D) les spectres trophiques issus du modele démographique construits a partir
de la mortalité d’Andersen et al. (2009).



Indicator Ratio

1 -
08 -
06
W vs virgin 1980
04 4 W vs virgin 2012
02
0 -

slope eqmtablllty mean TL total blomass blomass TL4. 5 95e perc

Annexe 6 : Ratios des indicateurs de I'écosystéme de mer Celtique/golfe de Gascogne de 2012 sur les états
vierges simulés a partir de 1980 et 2012.
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Annexe 7 : Ratios des indicateurs de I'écosystéme de mer Celtique/golfe de Gascogne dans les spectres de
tailles pour les A) démersaux, B) pélagiques et dans les spectres de poids pour les C) démersaux et D)
pélagiques.
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Annexe 8 : Résultat des tests jackknife pour A) le 95° centile (en cm), B) I'équitabilité, C) la taille moyenne (en
cm), D) le LFI (en %) et E) le mode (en cm) des spectres de tailles et du F) poids moyen (en kg) et de G)
I'équitabilité des spectres de poids.



Annexe 9 : Valeurs cibles des spectres trophiques issus d'EwWE et d’ET dans les différentes zones étudiées.

Mer Celtique/golfe de _ e o ng A _ . . g . Etat
Gascogne 2012 (EWE) F=0,2'diff F=M'difff F=0,2'glob’ F=M"'glob Actuel
pente -1,98 -1,93 -2,17 -2,50 -1,85
HTI (%) 14,4 15,1 14,0 13,2 13,77
biomasse TL=4,5 (t/km?) 0,40 0,29 0,23 0,13 0,43
Mer Celtique/golfe de
Gascogne 2012 (ET)
pente -1,69 -1,60 -1,90 -1,85 -1,85
HTI (%) 15,7 16,2 13,9 9,9 13,77
biomasse TL=4,5 (t/km?) 0,57 0,66 0,41 0,35 0,43
Golfe de Gascogne
Pente -1,64 -1,73 -1,65 -1,94 -1,73
HTI (%) 28,9 28,5 28,2 21,5 28,6
biomasse TL=4,5 (t/km?) 0,0131 0,0114 0,0128 0,0077 0,0118
Mer du Nord
Pente -3,11 -3,21 -3,16 -3,43 -3,35
HTI (%) 12,8 12,6 11,4 9,7 12,4
biomasse TL=4,5 (t/km?) 0,53 0,47 0,43 0,24 0,44
Manche Ouest
Pente -3,07 -3,09 -3,09 -3,26 * -3,29
HTI (%) 7,8 7,8 7,6 51 7,5
biomasse TL=4,5 (t/km?) 0,033 0,032 0,032 0,017 0,024

* le mode passe de TL=2,5a TL=2,6.
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Résumé :

Il existe un besoin mondial urgent d’indicateurs simples pour évaluer |'état environnemental des écosystemes
marins. Ces indicateurs doivent refléter les effets des fluctuations de la pression de péche et étre facilement mis
en ceuvre une approche écosystémique des péches (AEP). Ici, nous avons testé différents indicateurs calculés a
partir de spectres de tailles ou poids et de niveau trophique de la communauté en supposant que les deux types
de spectre reflétent correctement la biodiversité fonctionnelle des réseaux trophiques marins. Les indicateurs
comprenant la pente, le 95e centile, la taille, le poids ou le niveau trophique moyen, I'équitabilité, le large fish
indicator (LFI), l'indicateur des hauts niveaux trophiques (HTI), la biomasse au niveau trophique (TL) 4,5 et
I'abondance totale des spectres simulés sont comparés entre les spectres de I'état actuel et des points de
référence potentiels. Quatre écosystemes ont été utilisés pour I'étude: la mer Celtique/golfe de Gascogne, la mer
du Nord et la Manche. Les spectres de tailles et poids de I'état actuel sont obtenus a partir des données de
campagnes scientifiques et les spectres trophiques a partir de modéles Ecopath pré-existants et données de
campagnes scientifiques, tandis que les situations de référence sont estimées par simulations. Ces situations de
référence sont simulées a différentes pressions de péche : I'état vierge et quatre cibles potentielles pour une
AEP, deux avec une mortalité par péche=0,2 et les autres avec une mortalité par péche=mortalité naturelle pour
toutes les espéces exploitées ou seulement pour quelques espéeces surexploitées. Les simulations sont
développées en utilisant 4 méthodes différentes: (i) le modele démographique a I'équilibre pour les spectres de
tailles et poids ; (ii) des simulations d’EcoTroph pour les spectres trophiques ; (iii) les simulations d’Ecosim pour
les spectres trophiques ; (iv) le modéle démographique a I'équilibre pour les spectres trophiques. Des
comparaisons inter-écosystémes sont faites afin de comparer les points de référence, analyser les réponses de
tous les indicateurs, et évaluer I'état des écosystéemes étudiés. Des analyses de sensibilité sont également
menées sur les principaux parameétres de simulation afin de tester la robustesse des indicateurs choisis. Les
résultats soulignent la sensibilité pour le choix du recrutement affecté aux espéces qui composent les spectres
de tailles et poids, tandis que les indicateurs trophiques semblent étre peu sensibles a la valeur des parameétres
écologiques tels que l'effet top-down utilisé dans EcoTroph. Nous identifions également un sous-ensemble
d'indicateurs potentiels pour évaluer le bon état des réseaux trophiques marins: le LFI, le 95e centile et la taille
moyenne dans les spectres de tailles, le poids moyen et de I'équitabilité dans les spectres de poids et la pente,
le HTI et la biomasse a TL=4,5 dans les spectres trophiques. Nous suggérons que F=0,2 pour toutes les
especes exploitées et seulement pour certaines especes représentent de bonnes cibles avec toutefois deux
impacts différents pour une AEP efficace. Les valeurs des indicateurs des états actuels indiquent que la mer
Celtique/golfe de Gascogne était I'écosysteme le plus dégradé, alors que la mer du Nord était celui en meilleur
état. Nous concluons que notre sélection d'indicateurs est particulierement pertinente pour évaluer les tendances
pluriannuelles dans les écosystémes marins.




Abstract :

There is a worldwide emergent need for simple indicators to assess the environmental status of marine
ecosystems. These indicators must reflect the effects of fluctuations in fishing pressure and be easily
implemented in an ecosystem approach to fisheries management (EAFM). Here, we tested various indicators
computed from community size and trophic spectra, assuming that both types of spectrum correctly reflect the
functional biodiversity of marine food webs. The indicators including the slope, the 95" percentile, the mean
length, weight or trophic level, the equitability, the large fish indicator (LFI), the high trophic level indicator (HTI),
the biomass at trophic level (TL) 4.5 and the total abundance of the simulated spectra are compared between
current spectra and potential reference situations. Four ecosystems were used as case studies: the Bay of
Biscay/Celtic Sea, North Sea and English Channel ecosystems. Current size spectra are obtained from scientific
surveys data and trophic spectra from pre-existing Ecopath models and scientific surveys data, while reference
situations are estimated by simulations. Reference situations are simulated at different fishing pressures: the
virgin state and four candidate targets for an EAFM, two with fishing mortality=0.2 and the others with fishing
mortality=natural mortality for all exploited species or for only several species overexploited. Simulations are
developed using 4 different methods: (i) demographic simulations at equilibrium for size spectra; (ii) EcoTroph
simulations for trophic spectra; (iii) Ecosim simulations for trophic spectra; (iv) demographic simulations at
equilibrium for trophic spectra. Inter-ecosystems comparisons are done to contrast the reference situations,
analysis the responses of all indicators, and assess the states of the studied ecosystems. Sensitivity analyses
are also conducted on the main simulation parameters to test the robustness of the chosen indicators. Results
underline the sensitivity to the choice of the recruitment affected to the species composing the size spectra, while
trophic indicators appeared not to be very sensitive to the value of ecological parameters such as the top-Down
effect used in EcoTroph. We also identify a subset of potential indicators to assess the good status of marine
food webs: the LFI, the 95" percentile and the mean length in length spectra, the mean weight and equitability in
weight spectra and the slope, the HTI and the biomass at TL=4.5 in trophic spectra. We suggest that F=0.2 for all
exploited species and only for certain species represents good targets despite a different impact for an effective
EAFM. Current states indicator values exhibited that the Bay of Biscay/Celtic Sea was the most degraded
ecosystem, while the North Sea was the healthiest. We conclude that our selection of indicators is especially
relevant to assess multiannual trends in marine ecosystems.

Mots-clés : Etat de I'environnement, approche écosystémique, spectres, indicateurs, simulations,
cibles

Key Words: Environmental status, ecosystem approach, spectra, indicators, simulations, targets




