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RÉSUMÉ

En vertu des politiques et de la législation canadiennes, il faut Eétablir un plan de rétablissement
pour les stocks de poissons qui ont été évalués comme étant inférieurs au point de référence li-
mite (PRL) afin de les ramener au-delà du PRL. Les plans de rétablissement doivent être fondés
sur des objectifs caractérisés par 1) une cible, 2) un délai souhaité pour atteindre la cible et 3)
une probabilité acceptable d’atteindre la cible. Les plans de rétablissement doivent également
comprendre des mesures de gestion ou des procédures de gestion, des jalons cibles et être éva-
lués régulièrement.

Le stock de sébaste aux yeux jaunes (Sebastes ruberrimus) des eaux intérieures est un stock
sur lequel on dispose de données limitées, présent dans la zone de gestion du poisson de fond
4B (détroit de la Reine-Charlotte, détroit de Georgie et détroit de Juan de Fuca) en Colombie-
Britannique. Il a été évalué comme étant inférieur au PLR en 2010, ce qui a donné lieu à la pu-
blication d’un plan de rétablissement. Il est également inscrit en vertu de la Loi sur les espèces
en péril comme espèce préoccupante. L’actuelle procédure de gestion pour assurer le rétablis-
sement est un total autorisé des captures (TAC) annuel fixe de 15 tonnes métriques, qui n’a pas
été réévalué depuis la dernière évaluation.

Ce projet vise à fournir un avis scientifique à l’appui de la réévaluation du plan de rétablissement
du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Nous appliquons un nouveau cadre d’évalua-
tion de la stratégie de gestion (le Cadre des procédures de gestion), récemment élaboré pour le
poisson de fond de la Colombie-Britannique, afin d’évaluer le rendement des autres procédures
de gestion à données limitées pour ce qui est de l’atteinte des objectifs de rétablissement. Le
Cadre des procédures de gestion suit six étapes de pratiques exemplaires pour évaluer la straté-
gie de gestion : 1) la définition du contexte décisionnel; 2) l’établissement des objectifs et des pa-
ramètres de rendement; 3) la précision des modèles opérationnels pour représenter le système
sous-jacent et calculer les paramètres de rendement; 4) la sélection des procédures de gestion
possibles; 5) la réalisation de simulations en boucle fermée afin d’évaluer le rendement des
procédures de gestion; 6) la présentation des résultats pour faciliter l’évaluation des compromis.

Nous avons appliqué ce cadre pour évaluer le rendement de 34 procédures de gestion à don-
nées limitées pour ce qui est de l’atteinte de l’objectif principal, qui est de ramener le stock au-
dessus du PRL sur 1,5 génération avec au moins une probabilité de réussite de 95 % [19 fois sur
20]. Nous avons également évalué le rendement des procédures de gestion en ce qui concerne
deux autres paramètres de conservation, quatre objectifs de prises moyennes et un objectif
de variabilité des prises. Pour tenir compte de l’incertitude liée à la dynamique de la popula-
tion sous-jacente et aux sources de données, nous avons élaboré six scénarios de modèles
opérationnels de rechange, qui différaient de par les hypothèses précises du modèle et des don-
nées. Ces scénarios de modèles opérationnels ont été divisés en un « ensemble de référence »
(quatre modèles opérationnels) et un « ensemble de robustesse » (deux modèles opérationnels).
Nous avons conditionné tous les modèles opérationnels aux données sur les prises observées,
aux indices de l’abondance et aux données accessibles sur la composition selon l’âge. Nous
avons utilisé la simulation en boucle fermée pour évaluer le rendement des procédures de
gestion et nous avons éliminé celles qui ne satisfaisaient pas à un ensemble de critères de
base, ce qui a laissé cinq procédures de gestion possibles : des procédures de gestion à prises
constantes annuelles de 10 ou 15 tonnes et trois procédures de gestion qui ajustent le TAC en
fonction de la pente relative de l’indice de l’abondance dans le relevé à la palangre sur fond dur
dans les eaux intérieures.

Les cinq procédures de gestion finales atteignaient l’objectif principal avec une probabilité su-
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périeure à 0,98 (49 fois sur 50), dans les scénarios des quatre modèles opérationnels de l’en-
semble de référence, surtout qu’aucun des modèles opérationnels de l’ensemble de référence
n’a estimé que le stock serait inférieur au PRL en 2020. Dans les scénarios des deux modèles
opérationnels de l’ensemble de robustesse, le scénario qui simulait une plus grande variabilité
dans le futur relevé à la palangre sur fond dur a donné des résultats semblables à ceux des scé-
narios de l’ensemble de référence. Cependant, dans le scénario qui supposait un taux de morta-
lité naturelle plus faible pour le stock (« M faible »), toutes les procédures de gestion avaient des
probabilités plus basses d’atteindre l’objectif principal, la probabilité la plus faible étant atteinte
par la procédure de gestion actuelle (prises constantes de 15 tonnes).

Nous présentons un certain nombre de visualisations pour illustrer les compromis entre les ob-
jectifs de conservation et de prises pour les différentes procédures de gestion dans d’autres scé-
narios de modèles opérationnels. Ces visualisations présentent les compromis sous forme de ta-
bleaux et de graphiques, destinés à faciliter le processus de sélection de la procédure de gestion
finale. Étant donné que toutes les procédures de gestion ont atteint l’objectif principal dans les
scénarios de l’ensemble de référence, il n’y avait pas de compromis important entre les objectifs
de conservation et les objectifs de prises. Parmi les deux scénarios de l’ensemble de robustesse,
les compromis étaient les plus évidents dans le scénario de M faible, où la probabilité d’atteindre
l’objectif principal diminuait à mesure que la probabilité de prises moyennes à court terme de 10
tonnes augmentait.

Nous discutons des incertitudes majeures, y compris l’incertitude entourant la mortalité naturelle,
la sélectivité et les prises historiques, en notant que nous avons tenté d’en tenir compte en
évaluant le rendement des procédures de gestion dans plusieurs modèles opérationnels. Nous
soulignons les problèmes concernant les estimations de l’état actuel du stock de sébaste aux
yeux jaunes des eaux intérieures et le rôle des points de référence dans le Cadre des procé-
dures de gestion. Nous formulons des recommandations sur la fréquence des évaluations et
suggérons des déclencheurs pour la réévaluation. Nous évaluons également le rendement des
procédures de gestion en ce qui concerne le respect de deux autres critères d’évaluation pour le
Comité sur la situation des espèces en péril au Canada.
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1 INTRODUCTION

Ce projet vise à fournir un avis scientifique à l’appui de la révision du plan de rétablissement
du stock de sébaste aux yeux jaunes (Sebastes ruberrimus) des eaux intérieures (MPO 2018),
conformément aux directives stratégiques nationales (DFO 2009 ; DFO 2013). Il applique un
cadre de simulation en boucle fermée (Anderson et al. 2020b) pour évaluer le rendement des
procédures de gestion de rechange en ce qui concerne les objectifs de rétablissement du stock
de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures.

1.1 MOTIVATION : OBLIGATIONS STRATÉGIQUES ET LÉGISLATIVES

Le Cadre pour la pêche durable du Canada jette les bases de l’approche de précaution en
matière de gestion des pêches au Canada (MPO 2006 ; DFO 2009). Le Cadre de l’approche
de précaution (DFO 2009) repose sur la définition des points de référence biologiques qui dé-
finissent les cibles de la biomasse ainsi que les seuils de biomasse faible à éviter avec une
probabilité élevée. L’approche exige que la mortalité par pêche soit ajustée par rapport à deux
niveaux de l’état des stocks : un point de référence supérieur du stock (RSS) et un point de
référence limite (PRL) (figure 1). Le PRL et le RSS délimitent trois zones d’état des stocks («
critique », « de prudence » et « saine »). Il faut établir un plan de rétablissement pour les stocks
de poissons canadiens qui ont été évalués comme étant inférieurs au PRL, c.-à-d. dans la zone
critique (DFO 2009), afin de les ramener au-dessus du PRL (DFO 2013).

Figure 1. Illustration du Cadre de l’approche de précaution du MPO. D’après DFO (2009).

En juin 2019, d’importantes modifications apportées à la Loi sur les pêches du Canada ont
légiféré de nombreux éléments clés du Cadre pour la pêche durable, qui sont enchâssés dans
les dispositions sur les stocks de poissons (article 6 de la Loi sur les pêches). Les dispositions
relatives aux stocks de poissons exigent que les principaux stocks soient gérés à des niveaux
durables, en particulier à des niveaux de biomasse supérieurs au PRL. De plus, le paragraphe
6.2(1) stipule que si un grand stock de poissons a diminué en deçà de son PRL, un plan de
rétablissement doit être établi pour reconstituer le stock au-dessus du PRL. Les grands stocks
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de poissons seront désignés en vertu d’un règlement, le premier lot de stocks devant l’être à
l’automne 2020.

En vertu des directives sur l’élaboration de plans de rétablissement au Canada (DFO 2013), les
plans de rétablissement doivent être fondés sur des objectifs caractérisés par :

1. une cible ;
2. un délai souhaité pour atteindre la cible ;
3. une probabilité acceptable convenue d’atteindre la cible.

Les plans de rétablissement doivent également comprendre des mesures de gestion planifiées
(les procédures de gestion), des jalons cibles et leur rendement doit faire l’objet d’examens
réguliers (tous les trois ans), en plus de la surveillance et de l’évaluation annuelles. Les direc-
tives actuelles indiquent que le délai de rétablissement doit être de 1,5 à 2 fois la durée de
génération de l’espèce (DFO 2013), la durée de génération étant le nombre moyen d’années
entre la naissance d’un individu et la naissance de sa progéniture.

1.2 CONTEXTE

Le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est présent dans la zone de gestion 4B du
poisson de fond en Colombie-Britannique (Figure 2). Il devrait être désigné comme grand stock
de poissons à l’automne 2020, date à laquelle sa gestion sera légiférée en vertu des disposi-
tions sur les stocks de poissons. Le stock a été évalué comme étant inférieur au PLR en 2010
(Yamanaka et al. 2011 ; DFO 2012a). De ce fait, un plan de rétablissement a été élaboré et
publié à l’annexe 9 du Plan de gestion intégrée des pêches de la région du Pacifique pour le
poisson de fond (MPO 2018). Le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est
également inscrit en vertu de la Loi sur les espèces en péril (LEP) comme espèce préoccupante
(COSEPAC 2008a) et il est prévu que le Comité sur la situation des espèces en péril au Canada
(COSEPAC) le réévaluera en 2020. Les résultats de ce projet pourraient guider la réévaluation
du COSEPAC et, éventuellement, une évaluation du potentiel de rétablissement en vertu de la
LEP, s’il y a lieu (voir l’annexe G).

L’objectif du plan de rétablissement actuel est de « reconstituer le stock au-dessus du PRL
sur 80 ans avec une probabilité de réussite de 56 % ». Le jalon cible est de « dégager des
tendances positives au cours de chaque période de 10 ans ». La procédure de gestion actuelle
du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures vise à maintenir les prises annuelles totales
(commerciales, récréatives, alimentaires, sociales et rituelles des Premières Nations et de
relevé) à moins de 15 tonnes (voir l’annexe 9 du document MPO (2018) pour plus de rensei-
gnements).

D’après les directives, les plans de rétablissement au Canada doivent présenter une forte pro-
babilité de rétablissement des stocks de poissons hors de la zone critique dans le délai pres-
crit (DFO 2013). Ce projet vise notamment à répondre à une préoccupation exprimée par les
gestionnaires des pêches, à savoir que la probabilité de réussite de 56 % énoncée dans le
plan de rétablissement actuel (MPO 2018) ne correspond pas à la définition d’une probabilité
élevée.

Le document d’orientation indique également certaines mesures de gestion recommandées,
comme le maintien des prélèvements par toutes les sources au niveau le plus bas possible,
l’élaboration d’une règle de contrôle des prises et l’application de l’évaluation de la stratégie de
gestion pour évaluer, par simulation, le rendement d’autres mesures de gestion pour atteindre
les objectifs de rétablissement du stock (DFO 2013). Le plan de rétablissement actuel met en
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Figure 2. Carte de la zone de gestion 4B du poisson de fond montrant les aires de conservation du
sébaste (ACS) et les limites séparant l’unité désignable (UD) du sébaste aux yeux jaunes des eaux
intérieures de l’UD du sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures. Les lignes rouges indiquent une
proposition d’ajustement de l’aire de répartition de l’UD des eaux intérieures, fondée sur des preuves
génétiques récentes (Siegle 2011 ; Siegle et al. 2013 ; Andrews et al. 2018).

œuvre un total autorisé des captures annuel fixe de 15 tonnes (MPO 2018), qui n’a pas été mis à
l’essai par simulation.

Le sébaste aux yeux jaunes est une espèce qui vit longtemps (jusqu’à 121 ans en Colombie-
Britannique, Keppel et Olsen 2019), dans des habitats démersaux rocheux répartis de manière
irrégulière et discontinue sur la côte intérieure de la Colombie-Britannique (Yamanaka et al.
2011). Ces caractéristiques du cycle biologique rendent l’espèce vulnérable à la surexploitation
par la pêche. Le stock des eaux intérieures est considéré comme étant à données limitées, car
peu de données sont accessibles sur la composition selon l’âge, on manque de données biolo-
giques sur les pêches commerciales, récréatives et des Premières Nations, et une incertitude
entoure l’ampleur des prises historiques.

1.3 ÉVALUATION DE LA STRATÉGIE DE GESTION

À l’échelle mondiale, la fourniture d’avis scientifiques pour la gestion des pêches a évolué vers
des approches axées sur l’évaluation de la stratégie de gestion (ou axées sur la gestion) (p. ex.,
Butterworth et Punt 1999 ; Rademeyer et al. 2007 ; Berkson et Thorson 2015 ; Geromont et But-
terworth 2015 ; Carruthers et al. 2016 ; Punt et al. 2016). L’évaluation de la stratégie de gestion
se concentre sur la détermination des procédures de gestion qui donnent les meilleurs résultats
en ce qui concerne l’atteinte des objectifs convenus en matière de politique et de pêche, lors-
qu’ils sont mis en œuvre dans un environnement de simulation en « boucle fermée » (figure 3).
Dans les pêches à production contrôlée, comme la pêche du poisson de fond en Colombie-
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Britannique, où les quotas sont gérés, les procédures de gestion décrivent les mesures de
gestion pour l’établissement des limites des prises. Les données exigées dans les procédures de
gestion peuvent varier considérablement, allant d’approches très riches en données, y compris
les évaluations statistiques des prises selon l’âge avec des règles de contrôle des prises, à
des règles de données simples (approches « limitées en données »), qui ne reposent que sur
les données sur les prises et un indice de l’abondance (p. ex., Geromont et Butterworth 2015 ;
Carruthers et al. 2016).

La simulation en boucle fermée diffère des approches d’évaluation classique des stocks parce
qu’elle simule la rétroaction entre la mise en œuvre des procédures de gestion et le système
sous-jacent (le stock de poisson et son environnement), décrite par un ou plusieurs modèles
opérationnels. L’approche de la simulation en boucle fermée tient compte de l’effet des procé-
dures de gestion sur le système, ainsi que des données futures recueillies dans le système et
de leur utilisation chez les procédures de gestion (Punt et al. 2016 ; Carruthers et Hordyk 2018a ;
Anderson et al. 2020b).

Figure 3. Illustration du processus de simulation en boucle fermée des pêches d’après Anderson et al.
(2020b), selon Punt et al. (2016). La procédure de gestion peut être fondée sur une règle de données
simple (p. ex., réduire les prises autorisées de x % si l’indice du relevé diminue de y %) ou peut être un
modèle d’estimation combiné à une règle de contrôle des prises.

1.4 APPROCHE

En raison des données limitées sur le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures,
il est difficile d’évaluer le rendement prévu des mesures de gestion nécessaires pour rendre le
stock conforme aux dispositions sur les stocks de poissons, c.-à-d. pour le faire sortir de la zone
critique dans le délai convenu et avec la probabilité convenue. La simulation-mise à l’essai en
boucle fermée des procédures de gestion à données limitées permet d’évaluer le rendement
relatif des procédures de gestion dans un éventail d’incertitudes entourant, par exemple, la
biologie sous-jacente des poissons, l’erreur d’observation, l’erreur d’estimation et l’erreur de
mise en œuvre (p. ex., Kell et al. 2006 ; Carruthers et al. 2016).

Depuis 2017, une entente de partenariat entre l’Université de la Colombie-Britannique et le
MPO (DFO 2017) a facilité l’élaboration de deux progiciels à accès libre pour l’évaluation de la
stratégie de gestion, mis en œuvre dans l’environnement de programmation statistique R (R
Core Team 2019) : l’outil pour les méthodes à données limitées (DLMtool) (Carruthers et Hordyk
2018a ; Carruthers et Hordyk 2018b) et l’outil pour l’évaluation de la stratégie de gestion (MSE-
tool) (Huynh et al. 2019). Après plusieurs années de développement, ces progiciels sont parmi
les logiciels les plus rapides, les plus souples et les plus extensibles pour évaluer les stratégies
de gestion des pêches. Ils peuvent être appliqués à des stocks pauvres ou riches en données,
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permettant d’évaluer rapidement plusieurs procédures de gestion en fonction d’objectifs de
conservation et de pêche personnalisables, et d’évaluer les principaux compromis.

1.4.1 Cadre des procédures de gestion du poisson de fond en Colombie-Britannique

Le Cadre des procédures de gestion pour le poisson de fond en Colombie-Britannique (Ander-
son et al. 2020b) a été élaboré parallèlement au présent document pour évaluer le rendement
d’un large éventail de procédures de gestion pour les espèces de poisson de fond à données
limitées. Le Cadre des procédures de gestion fait largement appel aux fonctions de DLMtool et
de MSEtool, avec l’appui d’un progiciel R gfdlm (Anderson et al. 2020d) rédigé par les auteurs
de Anderson et al. (2020b), qui contient un ensemble d’outils de soutien logiciel et des visualisa-
tions personnalisées.

Nous suivons le Cadre des procédures de gestion pour sélectionner les procédures de gestion
afin d’établir des limites des prises pour les stocks de poissons de fond à données limitées
(Anderson et al. 2020b). Notre évaluation du plan de rétablissement du sébaste aux yeux jaunes
des eaux intérieures constitue la première application du Cadre des procédures de gestion pour
produire un avis scientifique à l’appui des décisions sur les prises. Le cadre suit six étapes de
pratiques exemplaires décrites ci-après et plus en détail dans Anderson et al. (2020b).

Les étapes des pratiques exemplaires sont fondées sur un examen effectué par Punt et al.
(2016), qui a cerné cinq étapes clés du processus d’évaluation de la stratégie de gestion (étapes
2 à 6 ci-après). Une première étape supplémentaire du Cadre des procédures de gestion, qui
définit le contexte décisionnel, a été définie par Gregory et al. (2012) et Cox et Benson (2016).
En grande partie, le logiciel DLMtool a été conçu pour permettre aux praticiens de suivre ces
étapes [figure 4 ; Carruthers et Hordyk (2018a)].

Les six étapes sont les suivantes :

Étape 1 : Définition du contexte décisionnel.

Étape 2 : Choix des objectifs et des paramètres de rendement.

Étape 3 : Choix des incertitudes/spécification des modèles opérationnels.

Étape 4 : Détermination des procédures de gestion possibles.

Étape 5 : Simulation de l’application des procédures de gestion.

Étape 6 : Présentation des résultats et choix de la procédure de gestion.
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Figure 4. Les étapes du processus d’évaluation de la stratégie de gestion selon Punt et al. (2016), tel que
mis en œuvre dans DLMtool. Copié de Anderson et al. (2020b) et adapté de Carruthers et Hordyk
(2018a). Cette figure complète la figure 3.

Après la sélection et la mise en œuvre de la procédure de gestion pour l’établissement de la
limite des prises (figure 4 ; par exemple, application de l’algorithme de la procédure de gestion
sélectionnée à l’indice du relevé observé), la dernière étape nécessaire consiste à surveiller
et à évaluer périodiquement le rendement de la procédure de gestion (DFO 2013 ; Dowling et
al. 2015 ; Carruthers et Hordyk 2018a). Cela peut se faire par des moyens informels, comme à
l’aide de la rétroaction des pêcheurs et des données des relevés (p. ex., Cox et Kronlund 2008),
ou au moyen de mesures statistiques plus formelles, où l’on compare les données observées
aux prévisions des modèles opérationnels pour vérifier si le système fonctionne comme prévu
(Butterworth 2008 ; Carruthers et Hordyk 2018b ; discussion dans Anderson et al. 2020b).

Dans les sections suivantes, nous décrivons notre approche pour l’élaboration d’un éventuel plan
de rétablissement du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures, en suivant les six étapes
des pratiques exemplaires.

2 DÉFINIR LE CONTEXTE DÉCISIONNEL

Les principales questions qui guident la définition du contexte décisionnel de l’évaluation de la
stratégie de gestion sont les suivantes :

6



Quelle est la décision exacte à prendre? Quel est le délai pour prendre la décision? Quels sont
les rôles et responsabilités précis des parties concernées? Les parties sont les Sciences, la
Gestion des pêches, les Premières Nations, l’industrie, le milieu universitaire et des organisa-
tions non gouvernementales. Comment la décision finale sera-t-elle prise ?

Pour ce plan de rétablissement, il faut décider de la procédure de gestion à utiliser pour détermi-
ner les limites des prises pour la période allant jusqu’au prochain avis disponible sur les prises.
Le Comité régional d’examen par les pairs devrait prendre la décision finale sur la procédure de
gestion à appliquer pour déterminer les futures limites des prises sur une base consensuelle,
après avoir examiné le contenu scientifique de l’avis (y compris la structure et le contenu des
modèles opérationnels) et tenu compte du rendement relatif des procédures de gestion et des
compromis entre les paramètres de rendement.

3 SÉLECTION DES OBJECTIFS ET DES PARAMÈTRES DE RENDEMENT

Il faut établir des objectifs clairs en matière de gestion et de pêche, ainsi que les paramètres
de rendement qui permettent de les évaluer. Les objectifs peuvent couvrir un large éventail
d’objectifs stratégiques ou législatifs (p. ex., maintenir le stock au-dessus du PRL), d’objectifs
économiques (p. ex., maintenir des prises moyennes ou réduire la variabilité des prises) et
d’objectifs culturels (p. ex., maintenir l’accès minimal requis au stock ou à des zones de pêche
particulières). Dans un scénario de rétablissement, les objectifs de conservation doivent avoir
préséance. Cependant, dans un cadre de simulation, il est possible d’examiner des compromis
entre la conservation et d’autres objectifs de pêche à court et à long terme, tant que l’objectif
principal de conservation est atteint. Les objectifs entièrement quantifiés comprennent un para-
mètre ou une cible, la probabilité souhaitée de réussite et un délai pour atteindre l’objectif (p. ex.,
la probabilité de maintenir le stock au-dessus du PRL est supérieure à 0,95 [19 fois sur 20]
sur 1,5 génération du stock). Les paramètres de rendement sont des mesures quantifiées des
objectifs. Dans une simulation en boucle fermée, ils sont calculés dans le modèle opérationnel à
chaque étape temporelle des projections.

L’objectif initial du plan de rétablissement était de reconstituer le stock au-dessus du PRL sur
80 ans avec une probabilité de réussite de 56 %. Un autre jalon cible était d’atteindre des ten-
dances positives de la biomasse dans chaque période de 10 ans. La procédure de gestion
convenue pour atteindre ces objectifs était de maintenir le TAC combiné (pêches commerciales,
récréatives, ASR, de relevé biologique) à moins de 15 tonnes par année (MPO 2018).

3.1 OBJECTIFS ET JALONS

Nous présentons un ensemble d’objectifs améliorés et les paramètres de rendement connexes
pour le plan de rétablissement du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Les principaux
objectifs provisoires de conservation sont guidés par le Cadre de l’approche de précaution
(MPO 2006 ; DFO 2009), le document d’orientation du plan de rétablissement (DFO 2013) et les
précédents régionaux (Cox et al. 2019, 2020). D’autres objectifs liés au rendement des pêches
et à la variabilité du rendement annuel des pêches sont fondés sur des précédents dans d’autres
analyses de la région du Pacifique du MPO (p. ex., Cox et Kronlund 2008 ; Forrest et al. 2018 ;
Cox et al. 2019, 2020).

L’objectif de conservation de base proposé est le suivant :

1. Ramener le stock au-dessus du PRL sur 56 ans (1,5 génération) avec une probabilité de
réussite d’au moins 95 % [19 fois sur 20].

7



Nous avons ajusté le délai de rétablissement initial de 80 ans (MPO 2018) à 56 ans dans la
présente analyse, en fonction de la durée de génération estimée pour le sébaste aux yeux
jaunes des eaux extérieures (Cox et al. 2020), en tenant compte de la directive selon laquelle le
rétablissement doit être réalisé dans un délai de 1,5 à 2 durées de génération (DFO 2013). Pour
de plus amples renseignements sur la durée de génération, consulter l’annexe A, section A.3.
Nous avons fait passer la probabilité de réussite souhaitée de 56 % à 95 % pour tenir compte
de la directive selon laquelle la probabilité de rétablissement doit être élevée, ainsi que des
pratiques exemplaires internationales, où les politiques de nombreuses administrations visent à
maintenir les stocks au-dessus du PRL avec une probabilité de 90 % à 95 % [18 à 19 fois sur 20]
(Sainsbury 2008 ; McIlgorm 2013).

Nous proposons également les objectifs supplémentaires suivants, précisés dans la section 3.2 :

2. Reconstituer le stock au-dessus du RSS sur 56 ans (1,5 génération).
3. Reconstituer le stock au-dessus du PRL sur 38 ans (1 génération).
4. Les objectifs de conservation ci-dessus étant atteints, maintenir des prises cibles moyennes

à court et à long terme.
5. Les objectifs de conservation ci-dessus étant atteints, réduire au minimum la variabilité des

prises dans les pêches d’une année à l’autre.

Il convient de noter que nous n’avons pas attribué de probabilités cibles à ces objectifs, car elles
sont fournies aux fins de l’évaluation des compromis avec l’objectif 1. Toutefois, nous avons
éliminé les procédures de gestion qui ne respectaient pas la probabilité minimale de maintenir
les prises au-dessus de 10 tonnes à court terme (voir la section 6).

En plus des objectifs susmentionnés, nous proposons de peaufiner les jalons définis dans le
plan de rétablissement initial (MPO 2018) en ajoutant le texte en italiques comme suit :

6. Atteindre des tendances positives de la biomasse dans chaque période de 10 ans tant que
le stock demeure inférieur au PRL.

La période de 10 ans indiquée dans les jalons du plan de rétablissement actuel du sébaste
aux yeux jaunes des eaux intérieures (MPO 2018) reflétait une hypothèse selon laquelle le
rétablissement hors de la zone critique pourrait être très lent pour ce stock. Nous avons ajusté
le jalon pour tenir compte de l’hypothèse selon laquelle, une fois que le stock n’est plus dans la
zone critique, le jalon ne sera plus nécessaire. La directive actuelle sur le rétablissement (DFO
2013) ne prévoit que des objectifs pour faire sortir les stocks de la zone critique, avec des jalons
visant à garantir que les progrès sont réalisés pendant le processus de rétablissement. Elle
mentionne des objectifs à plus long terme pour poursuivre le rétablissement des stocks jusque
dans la zone saine, au-dessus du RSS. Toutefois, cela est censé se produire après la période du
plan de rétablissement et en dehors de la portée de ce dernier (DFO 2013).

3.2 PARAMÈTRES DE RENDEMENT

Nous proposons les paramètres de rendement suivants pour mesurer les objectifs, où B repré-
sente la biomasse féconde, RMD le rendement maximal durable, BRMD la biomasse féconde à
l’équilibre au rendement maximal durable, DG représente la durée d’une génération, et EAMP
l’écart absolu moyen des prises (C) sur les n années (remarque : CT = court terme, LT = long
terme). Nous définissons le PRL et le RSS comme 0,4BRMD et 0,8BRMD, respectivement, en
suivant les définitions provisoires du Cadre de l’approche de précaution (MPO 2006), utilisées
dans l’évaluation des stocks de 2010 (Yamanaka et al. 2011). Dans les simulations en boucle
fermée, tous les points de référence et les paramètres de rendement sont calculés dans le
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modèle opérationnel. Les paramètres de rendement bruts sont calculés pour chacune des 100
années de la période de projection et résumés en fonction de la période d’intérêt :

1. PRL 1,5DG : P(B > 0,4 BRMD) après 1,5 DG (en 2075, année 56 de la période de projec-
tion)

2. RSS 1,5DG : P(B > 0,8 BRMD) après 1,5 DG (en 2075, année 56 de la période de projec-
tion)

3. PRL 1DG : P(B > 0,4 BRMD) après 1 DG (en 2057, année 38 de la période de projection)
4. CT C10 : P(prises moyennes > 10 tonnes) de 2020 à 2029, années 1 à 10 de la période de

projection
5. CT C15 : P(prises moyennes > 15 tonnes) de 2020 à 2029, années 1 à 10 de la période de

projection
6. LT C20 : P(prises moyennes > 20 tonnes) après 1 DG (en 2057, année 38 de la période de

projection)
7. CT EAMP : P(EAMP2020-2029 < EAMP2012-2019)

Nous avons inclus le paramètre de rendement PRL 1 DG pour nous assurer que les procédures
de gestion ne mènent pas le stock à l’effondrement à court terme. Nous avons choisi 10 tonnes,
15 tonnes et 20 tonnes comme cibles de prises, qui représentent des niveaux de prises de 5
tonnes inférieurs et supérieurs au TAC actuel de 15 tonnes.

Nous avons calculé EAMP2020-2029 comme suit :

AADC2020-2029 =
1

9

2029

Σ
y=2021

| Cy − Cy−1 | . (1)

Une période de référence (de 2012 à 2019) a été choisie, car elle marque le début du TAC de 15
tonnes. Nous avons calculé EAMP2012-2019 comme suit :

AADC2012-2019 =
1

7

2019

Σ
y=2013

| Cy − Cy−1 | . (2)

Lorsque les paramètres de rendement sont calculés sur plusieurs années, il faut prendre soin
d’expliquer clairement la façon dont les statistiques sommaires sont calculées. Anderson et al.
(2020b) suggéraient provisoirement de calculer les statistiques de rendement sur les répétitions
et les années pour toute la période définie pour le paramètre de rendement. Nous suivons ce
protocole. Par exemple, nous avons calculé la moyenne des paramètres des prises à court terme
par rapport aux répétitions et aux années 2020 à 2029.

4 CHOIX DES INCERTITUDES/SPÉCIFICATION DES MODÈLES OPÉRATIONNELS

Les modèles opérationnels de l’outil DLMtool sont organisés en quatre composantes principales
représentant un réseau hydrographique exploité réel :

1. la dynamique des populations du stock de poissons (p. ex., croissance, recrutement, morta-
lité) ;

2. la dynamique de la pêche (p. ex., sélectivité, ciblage spatial) ;
3. les processus d’observation (p. ex., biais et précision des indices des relevés) ;
4. la mise en œuvre de la gestion (p. ex., dépassement des limites de prises).
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Les équations et les paramètres décrivant les quatre composantes des modèles opérationnels
sont fournis en détail à l’annexe B de Carruthers et Hordyk (2018a) et à l’annexe A de Anderson
et al. (2020b). L’outil DLMtool permet d’intégrer l’incertitude dans de nombreux paramètres des
modèles opérationnels grâce à la spécification facultative des distributions de probabilité. Afin
d’isoler davantage les effets de certaines sources d’incertitude sur le rendement des procédures
de gestion, nous élaborons d’autres modèles opérationnels qui modifient la valeur (ou la distribu-
tion) d’un ou de plusieurs paramètres ou sources de données d’intérêt (section 4.1).

La pratique exemplaire recommande d’étalonner ou de conditionner les modèles opérationnels
à l’aide des données observées, afin qu’ils puissent reproduire les observations historiques.
Le progiciel complémentaire de DLMtool, MSEtool (Huynh et al. 2019), comprend une mise
en œuvre efficace d’une analyse de réduction du stock (Kimura et Tagart 1982 ; Walters et al.
2006), qui est en fait un modèle statistique des prises selon l’âge qui estime les combinaisons
historiques de la mortalité par pêche et du recrutement qui correspondraient aux données
observées. L’analyse de réduction du stock est décrite en détail à l’annexe B de Anderson et
al. (2020b).

Le cadre de simulation comporte deux périodes distinctes : 1) la période historique, qui com-
prend toutes les années, de la première année de la série chronologique des prises observées
t1 à la dernière année de cette série chronologique tc (où « c » représente l’année « en cours
») ; 2) la période de projection, qui va de la première année suivant tc à la dernière année de la
projection tN . La période historique est conditionnée par des observations historiques à l’aide de
l’analyse de réduction du stock (voir l’annexe B dans Anderson et al. 2020b). Les simulations
en boucle fermée, avec application des procédures de gestion et calcul des paramètres de
rendement, commencent la première année de la période de projection (année tc+1).

L’élaboration d’un modèle opérationnel dans le cadre des procédures de gestion comporte trois
étapes.

1. Définir les valeurs et les plages des paramètres dans le modèle opérationnel.
2. Envoyer les paramètres du modèle opérationnel dans le modèle d’analyse de réduction du

stock, qui conditionne le modèle opérationnel en l’ajustant aux prises observées historiques,
aux indices de l’abondance et à toutes les données accessibles sur la composition selon
l’âge. On obtient des estimations conditionnées des paramètres du modèle et des estima-
tions de la biomasse historique et de la mortalité historique par pêche (les années t1 à tc),
qui sont conformes aux observations historiques.

3. Renvoyer les valeurs des paramètres conditionnés au modèle opérationnel (maintenant le
modèle opérationnel « conditionné ») pour les utiliser dans les projections de simulation en
boucle fermée, à partir de l’année tc+1.

Dans la mesure du possible, nous avons dérivé les paramètres du modèle opérationnel à partir
de toutes les données biologiques accessibles des relevés dans la zone 4B, qui sont princi-
palement recueillies dans le cadre des relevés à la palangre sur fond dur dans les eaux inté-
rieures (annexe A). Nous avons tiré d’autres paramètres de la documentation scientifique et
des évaluations des stocks de sébaste aux yeux jaunes dans d’autres régions (voir les rensei-
gnements détaillés dans l’annexe D). Une liste des réglages « par défaut » des paramètres
du modèle opérationnel recommandés pour la plupart des stocks de poisson de fond de la
Colombie-Britannique est fournie à l’annexe C de Anderson et al. (2020b).

Nous avons conditionné les modèles opérationnels avec l’analyse de réduction du stock, en utili-
sant les données sur la composition selon l’âge provenant des relevés de recherche (annexe A),
les indices des relevés à la palangre sur fond dur dans les eaux intérieures (annexe B) et les
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données sur les prises des pêches commerciales et récréatives (annexe C). Les résultats du
conditionnement des modèles opérationnels sont fournis ci-après dans la section 4.2.

4.1 MODÈLES OPÉRATIONNELS

La pratique exemplaire en matière d’évaluation de la stratégie de gestion recommande de diviser
les essais en un « ensemble de référence » de modèles opérationnels de base, qui comprend
les incertitudes les plus importantes (p. ex., épuisement du stock ou plage des valeurs de la
mortalité naturelle) et un « ensemble de robustesse », afin de refléter un plus grand éventail
d’incertitudes peut-être moins plausibles, mais qu’il est néanmoins intéressant d’explorer (Ra-
demeyer et al. 2007). Anderson et al. (2020b) recommandent de présenter séparément les
paramètres de rendement des ensembles de référence et de robustesse. Ils préconisent, pour
la plupart des résultats, de calculer la moyenne des paramètres de rendement de l’ensemble de
référence pour tous les scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels (une
approche d’ensemble à intégrer pour toutes les incertitudes du modèle opérationnel), mais de
présenter séparément les paramètres de rendement des différents scénarios de l’ensemble de
robustesse de modèles opérationnels. La présentation distincte des résultats de l’ensemble de
robustesse permet aux gestionnaires de voir comment les procédures de gestion qui ont donné
de bons résultats dans l’ensemble de référence se comportent pour un ensemble d’hypothèses
plus diversifiées (Rademeyer et al. 2007).

Pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures, nous avons établi quatre modèles opéra-
tionnels de l’ensemble de référence : (1) un modèle opérationnel de référence ; (2) un modèle
opérationnel reflétant une autre hypothèse au sujet de l’ampleur des prises historiques entre
1986 et 2005 ; (3) un modèle opérationnel prévoyant des événements de recrutement futurs
épisodiques (rares, mais importants) ; (4) un modèle opérationnel estimant la sélectivité dans le
relevé à la palangre sur fond dur (tableau 1).

Nous avons également établi deux modèles opérationnels de l’ensemble de robustesse englo-
bant d’autres sources d’incertitude : (A) un modèle opérationnel qui suppose une mortalité
naturelle plus faible que les autres modèles opérationnels ; (B) un modèle opérationnel qui
suppose un coefficient de variation (CV) plus élevé dans le futur relevé à la palangre sur fond
dur (tableau 1).

Tableau 1. Scénarios de modèle opérationnel pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures.

(4) Estimation de la sélectivité du RPFD
(A) Faible M

Référence
Robustesse

(B) CV élevé du RPFD Robustesse

Nom du scénario de modèle opérationnel Type d’ensemble

(1) Base Référence
(2) Faibles prises Référence
(3) Recrutement épisodique Référence

4.1.1 Ensemble de référence

Les modèles opérationnels suivants ont été élaborés en tant qu’ensemble de référence. Nous les
désignons ci-après par leurs numéros, p. ex., scénario de modèle opérationnel (1).
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4.1.2 (1) Base

Les sources de données sont fournies dans les annexes A à C. Les réglages des paramètres du
modèle opérationnel de base sont indiqués à l’annexe D. Nous donnons ici une brève description
des hypothèses du modèle opérationnel de base qui ont été ajustées dans d’autres scénarios de
modèle opérationnel.

Deux grandes incertitudes sont associées à la série chronologique des prises commerciales
historiques pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures (renseignements détaillés
dans l’annexe C, section C.1) : (1) les rapports sur les sébastes regroupés sous Autres sébastes
(espèces de sébastes autres que le sébaste à longue mâchoire) et (2) l’ampleur des prises non
déclarées qui ont été rejetées en mer avant la mise en place de la surveillance en mer de 100 %
pour la flottille de pêche à la palangre du poisson de fond en 2006 (Stanley et al. 2009). Dans un
souci d’uniformité avec Yamanaka et al. (2011), nous avons doublé les données sur les prises
nominales pour la période 1986—2005, car l’industrie ne jugeait pas fiables les données sur les
prises pour ces années [DFO (2012a) ; voir l’annexe C, section C.1].

Les écarts de recrutement projetés ont été échantillonnés dans l’espace logarithmique avec
l’écart-type τ = 0, 4, avec une autocorrélation estimée a posteriori à partir des écarts de recrute-
ment historiques dans le modèle d’analyse de réduction du stock (annexe A de Anderson et al.
2020b).

Le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est indexé par deux relevés indé-
pendants de la pêche : le relevé à la palangre sur fond dur dans les eaux intérieures (annexe
B, section B.1) et le relevé sur l’aiguillat commun (annexe B, section B.2). Le modèle d’analyse
de réduction du stock affichait un meilleur comportement rétrospectif lorsqu’il était ajusté avec
une plus grande pondération de la vraisemblance appliquée au relevé sur l’aiguillat commun.
L’âge de la pleine sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur a été fixé à 22 ans (voir la
section 4.2 ci-après).

Les CPUE commerciales historiques étaient également accessibles et ont été utilisées comme
indice de l’abondance pour le conditionnement du modèle opérationnel (Yamanaka et al. 2011).
À la suite des décisions prises pour l’évaluation de 2011, la série chronologique a été divisée
en trois phases (1986-1990, 1995-2001 et 2003-2005), représentant les périodes où le compor-
tement de la pêche a probablement changé en réponse aux règlements de gestion (annexe C,
section C.4).

La mortalité naturelle (M) a été échantillonnée selon une distribution de probabilité fondée
sur celle utilisée par Yamanaka et al. (2011), où M ∼ Lognormal(0, 045, 0, 2) (annexe D, sec-
tion D.1.2).

Au cours de la période de projection, on a supposé que seul l’indice du relevé à la palangre sur
fond dur était accessible pour les procédures de gestion, puisque ce relevé est mené chaque
année. La projection d’un seul indice de l’abondance est compatible avec de nombreuses pro-
cédures de gestion à données limitées, qui n’utilisent qu’un seul indice de l’abondance (voir
l’annexe E). L’erreur d’observation dans les valeurs d’indice projetées a été simulée avec des
écarts aléatoires par rapport à une distribution log-normale avec une moyenne de 1 et un écart-
type de 0,25 d’après l’erreur d’observation estimée dans l’indice du relevé à la palangre sur fond
dur.

Tous les autres scénarios du modèle opérationnel ont été ajustés à partir de ce modèle opéra-
tionnel de référence et différaient uniquement de par les ajustements des paramètres clés ou
des sources de données, décrits ci-après.
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4.1.3 (2) Prises faibles

Dans le scénario de modèle opérationnel « Prises faibles », nous testons la sensibilité du mo-
dèle à l’hypothèse de prises importantes non déclarées pour la période 1986–2005. Au lieu
de doubler les données sur les prises nominales pour cette période, nous avons ajusté l’ana-
lyse de réduction du stock à ces données. Pour les autres scénarios de modèle opérationnel,
nous avons utilisé les prises reconstituées jusqu’en 1985 et les prises nominales à partir de
1986.

4.1.4 (3) Recrutement épisodique

Les espèces longévives à maturation tardive, comme les sébastes du Pacifique, affichent sou-
vent des stratégies de recrutement épisodiques ou périodiques caractérisées par une fécon-
dité élevée et des épisodes occasionnels de recrutement important (Winemiller et Rose 1992 ;
Rose et al. 2001 ; Winemiller 2005). Cette stratégie du cycle biologique est parfois appelée
l’effet de stockage (Warner et Chesson (1985)) parce que les épisodes de fort recrutement
sont stockés dans la population adulte et peuvent contribuer à la reproduction, parfois de fa-
çon significative, lorsque les conditions favorables reviennent. On pense que la longévité du
sébaste a évolué comme stratégie pour résister à des conditions difficiles. Des classes d’âge
très importantes ou même extrêmes ont été observées pour plusieurs espèces de sébastes de
la Colombie-Britannique (p. ex., le sébaste à longue mâchoire : Haigh et al. 2019 ; le bocaccio :
MPO 2020).

Afin de tenir compte de la possibilité que le futur recrutement durant la période de projection
puisse être caractérisé par des épisodes occasionnels de recrutement très important, nous
avons inclus un scénario de modèle opérationnel de « recrutement épisodique ». Ce scénario
de modèle opérationnel répond à la préoccupation selon laquelle la distribution log-normale
pour les écarts de recrutement qui a été utilisée dans le scénario de modèle opérationnel (1) ne
modélise pas correctement les très grandes cohortes. Dans le scénario de modèle opérationnel
de recrutement épisodique, les écarts de recrutement εR,y pour chaque année de la période de
projection sont générés comme suit :

εR,y =

{
ε
(1)
R,y ηy = 0

ε
(3)
R,y ηy = 1,

(3)

où ε
(1)
R,y est l’écart de recrutement par rapport au scénario de modèle opérationnel (1) et log ε(3)R,y ∼

Normal(−0, 5τ2, τ) représente la distribution du recrutement « épisodique » avec τ = 2 (écart-
type). Le paramètre ηy est une variable aléatoire de Bernoulli ηy ∼ Bernoulli(p = 1/38), qui
sélectionne si un événement de recrutement extrême se produira. Nous supposons qu’un évé-
nement de recrutement extrême devrait se produire une fois par génération (38 ans), d’après
l’observation selon laquelle des épisodes de fort recrutement chez le sébaste aux yeux jaunes
des eaux intérieures ont eu lieu en 1948 et en 1970. Bien que les conditions environnementales
récentes puissent être favorables à certaines espèces de sébastes (Lincandeo et al. 2020 ; MPO
2020), nous n’avons pas encore de preuve de récents épisodes de recrutement important pour
le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures qui pourraient indiquer des épisodes de fort
recrutement plus fréquents.
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4.1.5 (4) Estimer la sélectivité du relevé à la palangre sur fond dur

Les tailles des échantillons annuels de données sur la composition selon l’âge provenant des
relevés de recherche sont très petites (annexe A). De ce fait, l’estimation de la sélectivité des
relevés est très incertaine, ce qui a mené au choix de fixer la sélectivité des relevés dans les
autres scénarios de modèle opérationnel.

Compte tenu de la grande incertitude entourant notre choix de sélectivité, nous avons laissé
l’analyse de réduction du stock estimer la sélectivité des relevés dans ce scénario de modèle
opérationnel et nous avons utilisé les données accessibles sur la composition selon l’âge dans
les relevés.

4.1.6 Ensemble de robustesse

Les modèles opérationnels suivants ont été élaborés en tant qu’ensemble de robustesse. Nous
les désignons ci-après par leurs lettres.

4.1.7 (A) M faible

Des valeurs inférieures de la mortalité naturelle ont été utilisées pour le sébaste aux yeux jaunes
des eaux intérieures (Yamanaka et Lacko 2001 ; COSEPAC 2008a ; Wood et al. 2019). Ce
scénario de modèle opérationnel utilisait une moyenne plus faible dans la distribution pour M,
avec M ∼ Lognormal(0, 025, 0, 2), reflétant la possibilité que le stock soit moins productif que ce
qui est supposé dans les autres scénarios de modèle opérationnel.

4.1.8 (B) CV supérieur du relevé à la palangre sur fond dur

Ce scénario de modèle opérationnel envisage la possibilité que le futur indice du relevé à la
palangre sur fond dur soit moins précis que ce qui est supposé dans les autres scénarios de
modèle opérationnel. Au lieu d’un écart-type de l’observation σI = 0, 25, nous utilisons l’écart-
type (σI ) et l’autocorrélation (θAC) tirés des résidus de l’indice dans le scénario de modèle opé-
rationnel (1), obtenus à partir de l’analyse de réduction du stock ajustée à l’indice du relevé à la
palangre sur fond dur.

Cet écart-type σI a une moyenne de 0.41 et une plage de 0.38–0.44.

4.2 CONDITIONNEMENT DES MODÈLES OPÉRATIONNELS

Après avoir spécifié les paramètres des modèles opérationnels (annexe D), nous avons condi-
tionné les modèles opérationnels en utilisant le modèle d’analyse de réduction du stock décrit à
l’annexe B de Anderson et al. (2020b).

Il convient de noter que le modèle opérationnel de l’outil DLMtool regroupe toutes les flottilles en
une seule. Toutefois, si le modèle opérationnel est conditionné à l’aide du modèle d’analyse de
réduction du stock, l’analyse de réduction du stock peut tenir compte de plusieurs flottilles et la
sélectivité est propre à chaque flottille. Dans ce cas, la sélectivité de la pêche dans le modèle
opérationnel pour la période de projection est remplacée par les estimations, conditionnées par
l’analyse de réduction du stock, de la mortalité selon l’âge dans la pêche pour la dernière année
de la période historique (tc), normalisées en divisant par la mortalité par pêche apicale pour
cette année. En gros, cela fournit au modèle opérationnel de l’outil DLMtool une sélectivité rela-
tive selon l’âge, pondérée par les prises dans toutes les flottilles. Les projections de simulation
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en boucle fermée supposent donc que la sélectivité relative entre les flottilles demeure constante
pendant la période de projection.

De même, si le modèle opérationnel est conditionné à l’aide du modèle d’analyse de réduction
du stock, les analystes peuvent également préciser (ou estimer) les paramètres de sélectivité
pour les différents indices de l’abondance (dans ce cas, deux relevés indépendants de la pêche
et trois séries de CPUE commerciales (figure 6)). Dans ce cas, l’analyse de réduction du stock
renvoie tous les indices dans l’outil DLMtool, en conservant les sélectivités selon l’âge estimées
ou définies par l’utilisateur pour chaque indice. Toutefois, il convient de noter que les procédures
de gestion de l’outil DLMtool n’utilisent qu’un seul indice de l’abondance (voir l’annexe E). Dans
la présente étude, toutes les procédures de gestion fondées sur des indices utilisent le relevé à
la palangre sur fond dur dans les eaux intérieures.

Nous avons utilisé l’analyse de réduction du stock pour remplir les paramètres suivants dans les
modèles opérationnels conditionnés :

• Btc/B0 (ou « D » ; épuisement au cours de la dernière année historique tc)
• R0 (recrutement non exploité)
• θAC (ou « AC » ; autocorrélation de premier ordre des écarts de recrutement)
• εR,y pour les années t1 à tc (écarts annuels de recrutement)
• Fa,y (mortalité par pêche selon l’âge, par année)

Des renseignements détaillés sur ces paramètres se trouvent à l’annexe B de Anderson et al.
(2020b).

L’analyse de réduction du stock a été exécutée pour 250 répétitions. Chaque répétition utilisait
une valeur différente de M et h (échantillonnée indépendamment des distributions indiquées
à l’annexe D, sauf pour le scénario de modèle opérationnel (A), qui utilisait une distribution
différente pour M). Le modèle a été initialisé en supposant que la biomasse féconde (By) était
dans un état d’équilibre non exploité avant 1918, la première année de la série chronologique,
c.-à-d. B1918 = B0. Bien que cela ne soit probablement pas vrai, étant donné que les Premières
Nations et d’autres groupes pêchaient des sébastes aux yeux jaunes avant 1918, ces nombres
devraient être suffisamment faibles pour ne pas avoir d’incidence sur le rendement des procé-
dures de gestion pendant la période de projection.

4.2.1 Sélection du modèle opérationnel de base

Les premières tentatives d’ajustement du modèle d’analyse de réduction du stock n’ont pas
donné de bons ajustements au relevé sur l’aiguillat commun. De plus, l’analyse rétrospective a
révélé un biais rétrospectif persistant dans les estimations annuelles de la biomasse féconde
lorsque l’on supprime séquentiellement 11 années de données (lorsqu’elles sont évaluées
aux valeurs moyennes de M et h, figure 5, graphique du haut). Le choix de fonder l’analyse
rétrospective sur 11 années de données visait principalement à évaluer la sensibilité du modèle
à l’élimination de chaque année de données, en remontant en 2009, la dernière année pour
l’évaluation de 2011.

L’augmentation de la pondération de la vraisemblance pour l’analyse de réduction du stock
ajustée au relevé sur l’aiguillat commun (λI

s = 4 ; équation B.22 dans Anderson et al. 2020b)
et le réglage à 22 ans de l’âge à la pleine sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur
ont permis d’éliminer le profil rétrospectif (figure 5, graphique du bas). Nous avons donc, pour
le scénario de modèle opérationnel (1) et tous les autres scénarios de modèle opérationnel à
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l’exception du scénario (4), fixé à 22 ans l’âge à la pleine sélectivité du relevé à la palangre sur
fond dur (figure D.3), tout en augmentant la pondération du relevé sur l’aiguillat commun.

Figure 5. Profils rétrospectifs de la biomasse féconde pour l’ajustement initial et le scénario de modèle
opérationnel (1). Les lignes colorées représentent les estimations de la biomasse féconde avec X années
de données supprimées, où X est indiqué dans la légende pour chaque série.

Un certain nombre de facteurs augmentent l’incertitude dans l’estimation de la sélectivité pour
le relevé sur l’aiguillat commun, p. ex., l’absence de données biologiques de ce relevé et les
changements apportés aux opérations de pêche et au type de hameçon en 2004 (annexe B,
section B.2). Il y a également plusieurs différences entre les relevés à la palangre sur fond dur et
à la palangre sur l’aiguillat commun (annexe B, section B.2), mais pour les raisons mentionnées,
nous ne pouvons pas estimer de façon fiable la sélectivité pour le relevé sur l’aiguillat commun.
Par nécessité, la sélectivité dans le relevé sur l’aiguillat commun a été réglée de manière à
refléter la sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur, qu’elle ait été estimée (scénario
du modèle opérationnel (4)) ou fixée (tous les autres scénarios de modèle opérationnel).

Les données sur la composition selon l’âge provenant de la pêche commerciale étaient acces-
sibles pour une seule sortie de pêche en 1989, et des échantillons de longueur de 2002–2019
ont été déterminés à partir de la pêche récréative. Les tentatives visant à ajuster le modèle
d’analyse de réduction du stock à ces données n’ont pas donné d’estimations satisfaisantes
de la sélectivité. Les valeurs estimées de l’âge de la pleine sélectivité étaient très élevées, ce
qui suggère que la plupart des âges n’étaient pas complètement vulnérables à la pêche, et
elles différaient considérablement des valeurs estimées pour la population de sébaste aux yeux
jaunes des eaux extérieures (Cox et al. 2020). Comme il est peu probable que la sélectivité varie
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à ce point entre les régions géographiques, ces données n’ont pas été prises en compte pour la
suite.

Par conséquent, la sélectivité de ces engins a été fixée dans tous les scénarios de modèle
opérationnel (figure D.4). Les valeurs des paramètres ont été établies de façon à ce que les
courbes de la sélectivité selon l’âge se rapprochent de celles estimées par Cox et al. (2020)
pour la pêche commerciale à la palangre et la pêche récréative du sébaste aux yeux jaunes
des eaux extérieures (voir l’annexe D, section D.2.3). Comme il a été mentionné ci-dessus, ces
sélectivités ont été renvoyées dans les modèles opérationnels de l’outil DLMtool sous forme de
courbe de sélectivité combinée des flottilles de la dernière année (tc) de la période historique
(figure D.5).

4.2.2 Résultats du conditionnement des modèles opérationnels

Les sections suivantes décrivent les résultats du conditionnement des modèles opérationnels.

4.2.3 Ajustements aux données

Les prises prévues dans les modèles d’analyse de réduction du stock correspondaient aux
données sur les prises par leur conception, puisque l’écart-type de l’erreur d’observation était
fixé à une valeur de 0,01 (Anderson et al. 2020b, leur équation B.27).

Il a été possible d’ajuster raisonnablement bien l’analyse de réduction du stock aux indices de
l’abondance (figure 6) et la convergence a été atteinte pour toutes les répétitions dans tous les
scénarios de modèle opérationnel. Pour tous les scénarios de modèle opérationnel, l’indice
estimé se situait dans les intervalles de confiance observés la plupart des années, malgré
quelques valeurs aberrantes (figure 6). L’ajustement aux observations du début de 1986 et
de 1989 dans le relevé sur l’aiguillat commun était légèrement meilleur dans le scénario de
modèle opérationnel (A), correspondant à un stock moins productif et plus épuisé. Toutefois,
ces deux observations sont plus incertaines que celles des dernières années, en raison des
changements apportés en 2004 aux opérations de pêche et au type d’hameçon (annexe B,
section B.2). Les ajustements à la série des CPUE commerciales étaient généralement bons,
en raison des courtes phases pour chaque série (figure 6).

Le modèle d’analyse de réduction du stock est raisonnablement bien ajusté aux données sur
la composition selon l’âge du relevé, malgré la très petite taille des échantillons (figures 7 à 12).
Il est à noter qu’en comparant les scénarios de modèle opérationnel (1) et (4), il semble que
le réglage ou l’estimation de la sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur n’a pas
produit des ajustements très différents des données sur la composition selon l’âge (figures 7
et 10).

Pour la plupart des années, l’analyse de réduction du stock a prédit une abondance plus im-
portante dans le groupe « plus » (80+y) que celle qui a été observée. Le manque de poissons
âgés de plus de 80 y dans le relevé permet de penser que la mortalité totale aurait pu être
plus élevée dans le passé que celle qui avait été estimée dans nos modèles opérationnels.
On pourrait le représenter dans les modèles opérationnels de deux façons. Premièrement,
on pourrait augmenter la valeur de M dans les modèles. Cependant, nos études préliminaires
sur les modèles ont indiqué qu’une augmentation de M accroît également le biais rétrospectif.
Deuxièmement, on pourrait modifier l’historique des prises de manière à prévoir des valeurs
plus élevées de la mortalité par pêche. Cela a été fait dans le scénario de modèle opérationnel
(2) en supposant des prises plus faibles de 1986 à 2005, ce qui a donné un stock légèrement
plus petit (figure 14) et une mortalité par pêche plus élevée (figure 18). Cependant, l’estimation
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Figure 6. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux indices du relevé à la palangre sur
fond dur, du relevé sur l’aiguillat commun et à trois indices relatifs des CPUE commerciales. Les
graphiques de gauche à droite représentent les scénarios de modèle opérationnel. Les lignes fines
représentent les différents ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock parmi les tirages
stochastiques des divers paramètres du modèle opérationnel. Les points représentent la moyenne de
l’indice et les segments de lignes représentent deux fois les erreurs-types entrées dans les modèles
d’analyse de réduction du stock.

du groupe « plus » n’a été que légèrement réduite la plupart des années pour ce scénario de
modèle opérationnel (figure 8).

Ce problème est un défi pour les espèces très longévives dont la composition selon l’âge n’est
pas bien échantillonnée. Avec de si petits échantillons, les chances d’observer de très vieux
poissons sont relativement faibles. En raison des grandes incertitudes structurelles du modèle et
des données accessibles (p. ex., le relevé sur l’aiguillat commun, les données sur les prises), il
a été difficile de résoudre un problème, la surprédiction persistante des vieux poissons, sans en
créer un autre, le biais rétrospectif.

18



Figure 7. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (1), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.
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Figure 8. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (2), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.
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Figure 9. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (3), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.
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Figure 10. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (4), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.
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Figure 11. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (A), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.
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Figure 12. Ajustements du modèle d’analyse de réduction du stock aux données sur la composition selon
l’âge pour le scénario de modèle opérationnel (B), montrant les proportions observées (points) et
estimées (lignes vertes). La taille des échantillons (N) est le nombre d’ensembles dans lesquels des
échantillons d’âge ont été prélevés chaque année.

4.2.4 Estimation des paramètres

Les scénarios de référence et de robustesse des modèles opérationnels ont produit une plage
de valeurs estimées des paramètres (figure 13).

Les moyennes et les coefficients de variation (CV) estimés pour les points de référence F RMD,
BRMD et RMD sont fournis dans le tableau 2. Les CV sont larges en raison de la grande gamme
de valeurs échantillonnées pour M et h (annexe D, sections D.1.2 et D.1.3).

Tableau 2. Points de référence estimés pour chaque scénario de modèle opérationnel. Les écarts-types
entre les répétitions sont indiqués entre parenthèses. PDF = relevé à la palangre sur fond dur.

OM Scenario FRMD (/y) BRMD (t) RMD (t)

(1) Base 63,92 (0,64) 0,04 (0,33) 1 362,08 (0,27)
(2) Faibles prises 53,01 (1,12) 0,04 (0,33) 1 087,02 (0,55)
(3) Recrutement épisodique 63,92 (0,64) 1 362,08 (0,27)0,04 (0,33)
(4) Estimation de la sélectivité du RPFD 54,75 (0,44) 1 199,70 (0,18)0,04 (0,33)
(A) Faible M 34,30 (0,20) 0,02 (0,29) 1 384,54 (0,11)
(B) CV élevé du RPFD 63,92 (0,64) 0,04 (0,33) 1 362,08 (0,27)
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Figure 13. Histogrammes des paramètres estimés par l’analyse de réduction du stock. AC fait référence à
θAC. D désigne l’épuisement (Btc/B0). À des fins de visualisation, les limites de l’axe R0 ont été limitées à
un maximum de 490 et les limites de l’axe AC à un minimum de 0,76. Cela exclut un petit nombre de
répétitions.
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4.2.5 Trajectoires historiques

Dans tous les scénarios de modèle opérationnel, à l’exception du scénario de modèle opération-
nel (A), la médiane estimée de la biomasse féconde en 2019 est au-dessus du PRL (figure 14).
Dans le scénario de modèle opérationnel (A), la médiane estimée de la biomasse féconde
est inférieure au PRL la plupart des années après 2000 et a une probabilité inférieure à 50 %
d’être au-dessus du PRL en 2019 (figure 15). Les scénarios de modèle opérationnel (2) et (4)
présentaient également une faible probabilité d’être inférieurs au PRL pour l’année en cours. Par
conséquent, selon tous les scénarios de modèle opérationnel de l’ensemble de référence et un
scénario de modèle opérationnel de l’ensemble de robustesse, on peut déjà considérer que le
stock s’est rétabli au-dessus du PRL. On estime que la médiane de la biomasse féconde est
supérieure au RSS dans les scénarios de modèle opérationnel (1), (2), (3) et (B) et inférieure au
RSS dans les scénarios de modèle opérationnel (4) et (A).

Tous les scénarios de modèle opérationnel prévoyaient une légère augmentation de la biomasse
féconde au cours de la dernière décennie de la série chronologique (figure 14). L’intervalle de
crédibilité pour tous les scénarios de modèle opérationnel sauf (A) était très large, découlant
des incertitudes relatives à la mortalité naturelle et au taux de variation de la pente (figure 13). Il
convient de noter que les trajectoires sont identiques pour les scénarios de modèle opérationnel
(1), (3) et (B), car les scénarios de modèle opérationnel (3) et (B) ne diffèrent du scénario de
modèle opérationnel (1) que par le traitement des paramètres durant la période de projection.
L’intervalle de crédibilité très étroit pour le scénario de modèle opérationnel (A) reflète la valeur
fixe très faible de M dans ce scénario de modèle opérationnel, qui limite l’éventail des résultats
possibles. Les trajectoires implicites d’épuisement de la biomasse féconde durant la période
historique d’après les huit modèles opérationnels suivent le même profil que celles de B (fi-
gure 16).

Les estimations des écarts de recrutement historiques étaient semblables dans tous les scéna-
rios de modèles opérationnels (figure 17).

La mortalité historique estimée apicale par pêche variait selon les scénarios de modèle opé-
rationnel, avec des valeurs plus élevées estimées pour les scénarios de modèle opérationnel
(4) et (A), les trajectoires avec le plus d’épuisement (figure 18). Tous les scénarios de modèle
opérationnel prévoyaient des pics importants de la mortalité par pêche dans les années 1980 et
1990 (figure 18).
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Figure 14. Trajectoires de la biomasse féconde par rapport à la biomasse féconde au rendement maximal
soutenu (B/ BRMD) pour les modèles opérationnels des ensembles de référence et de robustesse. Les
lignes représentent les médianes, et les ombres gris foncé et gris pâle représentent les quantiles de 50 %
et 95 % entre les répétitions, respectivement. Les lignes horizontales en pointillés représentent le RSS
(0,8BRMD) et le PRL (0,4BRMD).

Figure 15. Probabilité que la biomasse féconde en 2019 soit supérieure au PRL et au RSS pour les six
modèles opérationnels.
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Figure 16. Trajectoires de l’épuisement de la biomasse féconde pour les modèles opérationnels des
ensembles de référence et de robustesse. L’épuisement est représenté sous la forme d’une fraction de B0

(biomasse féconde à l’équilibre à un taux d’exploitation nul). Les lignes représentent les répétitions
individuelles.

28



Figure 17. Écarts historiques de recrutement estimés par le modèle d’analyse de réduction du stock (dans
l’espace logarithmique). Les lignes représentent les répétitions individuelles.
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Figure 18. Trajectoires de la mortalité par pêche apicale (fy) pour les modèles opérationnels des
ensembles de référence et de robustesse. La mortalité par pêche apicale est la valeur maximale de Fy

subie par les poissons de tout âge une année donnée. Les lignes représentent les répétitions
individuelles.
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4.3 SCÉNARIO DU MODÈLE OPÉRATIONNEL POUR LE MODÈLE DE PRODUCTION
EXCÉDENTAIRE

L’évaluation du stock de 2011 pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures a appliqué
un modèle bayésien espace-état de production excédentaire, ajusté aux prises, aux CPUE
commerciales et aux relevés à la palangre sur fond dur et sur l’aiguillat commun (Yamanaka
et al. 2011). Elle a estimé une probabilité de 90 % [neuf fois sur 10] que le stock soit inférieur au
PRL, c’est-à-dire qu’il se trouve dans la zone critique. Les résultats de l’évaluation ont déclen-
ché un plan de rétablissement (MPO 2018), qui est mis à jour dans le présent document. Les
modèles d’analyse de réduction du stock de tous les scénarios de modèle opérationnel de la
présente analyse prédisent des trajectoires de la biomasse semblables à celles présentées dans
Yamanaka et al. (2011). Toutefois, seul le scénario de modèle opérationnel (A) estime que le
stock a été inférieur au PRL dans les années 2000 (figure 14).

Les résultats du modèle divergeaient entre les deux analyses en raison des grandes différences
de structure entre le modèle de production excédentaire utilisé dans Yamanaka et al. (2011) et
l’analyse de réduction du stock utilisée ici. Pour explorer les effets de la structure du modèle
sur l’état du stock, nous avons adapté un modèle de production excédentaire aux indices de
l’abondance des prises, des CPUE et indépendants de la pêche actuellement accessibles. Nous
avons utilisé le modèle de production excédentaire mis en œuvre dans le progiciel R MSEtool
(Huynh et al. 2019), entièrement décrit dans l’annexe D de Anderson et al. (2020b), qui a été
configuré pour ressembler le plus possible à l’évaluation de 2011, bien que le modèle appliqué
ici ait estimé les paramètres en utilisant la vraisemblance maximale. Le modèle de production
excédentaire a établi BRMD à 50 % de la biomasse non exploitée, la biomasse initiale en 1918 à
90 % de la biomasse non exploitée, et a utilisé une distribution de probabilité a priori pour le taux
intrinsèque de croissance de la population (r ) comme pénalité de vraisemblance. La distribution
de probabilité a priori pour r était normalement distribuée avec une moyenne de 0,068 et un
écart-type de 0,03, d’après les valeurs utilisées dans Yamanaka et al. (2011).

Les résultats du modèle de production excédentaire correspondaient plus étroitement à ceux
de l’évaluation précédente, estimant que le stock était inférieur au PRL (figure 19). Le modèle
a estimé les points de référence BRMD = 1 844 t, F RMD = 0,03 y -1 et RMD = 62 tonnes. Les
estimations de RMD et de F RMD étaient semblables à celles du modèle opérationnel de base
de l’analyse de réduction du stock (tableau 2), mais l’estimation de BRMD était environ 35 %
plus élevée pour le modèle de production excédentaire que pour l’analyse de réduction du
stock. Nous notons que Cox et al. (2020) ont tiré des conclusions très similaires dans le plan
de rétablissement du stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures. Leur analyse,
également fondée sur des modèles structurés selon l’âge, a prédit que l’état actuel du stock de
sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures se situerait au-dessus du PRL, c’est-à-dire qu’un
rétablissement n’était pas nécessaire, contrairement aux résultats obtenus par le modèle de pro-
duction excédentaire utilisé dans l’évaluation des stocks de 2014 (Yamanaka et al. 2018).

En particulier, les tendances de la biomasse pour la population des eaux intérieures depuis 2000
diffèrent également entre les deux types de modèles. Une tendance aplatie et stable (inférieure
au PRL) a été estimée dans le modèle de production excédentaire. Par ailleurs, bon nombre des
modèles opérationnels élaborés à partir de l’analyse de réduction du stock indiquent que la taille
du stock a augmenté, bien que la tendance soit beaucoup plus aplatie dans le scénario de M
faible. Nous avons essayé quatre modèles de rechange pour tenter de trouver des scénarios
qui refléteraient la tendance de la biomasse estimée dans le modèle de production excédentaire
(figure 20).
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Tout d’abord, le relevé sur l’aiguillat commun a été encore moins pondéré, avec un facteur de
pondération de la vraisemblance λ = 0, 1. Cela n’a pas changé la tendance de la biomasse fé-
conde et l’état du stock obtenu était plus optimiste que le modèle opérationnel de base. Ensuite,
la valeur du relevé sur l’aiguillat commun de 2019 a été exclue de la vraisemblance puisque la
moyenne observée est plus élevée que les dernières années (avec λ = 4 d’après le modèle
opérationnel de base). Ce scénario n’a pas non plus eu d’effet appréciable sur la tendance et
l’ampleur de la biomasse féconde. Puis, les compositions selon l’âge du relevé ont été pondé-
rées à la baisse, avec λ = 1. Comme dans la première option, la tendance de la biomasse
féconde était semblable à celle du modèle opérationnel de base, mais l’état du stock obtenu
était un peu moins optimiste. Enfin, les compositions selon l’âge du relevé ont été supprimées
de la vraisemblance avec λ = 0. Ce scénario a estimé que le stock était inférieur au PRL
conformément au modèle de production excédentaire.

Ces résultats permettent de penser que les différences dans l’état estimé du stock entre l’ana-
lyse actuelle et l’évaluation du stock précédente (Yamanaka et al. 2011) sont en grande partie
attribuables aux types de données inclus dans les modèles respectifs et leur structure. Les deux
utilisent les prises et les indices de l’abondance, bien que le modèle de production excédentaire
ne tienne pas compte des compositions selon l’âge. Lorsque les deux modèles utilisent les
mêmes types de données, c.-à-d. en excluant les compositions selon l’âge de la vraisemblance
avec des hypothèses fixes concernant la sélectivité du relevé, les deux se comportent de façon
plus similaire.

Nous avons choisi le modèle structuré selon l’âge plutôt que le modèle de production excé-
dentaire pour élaborer des modèles opérationnels pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux
intérieures selon les premiers principes. Le modèle structuré selon l’âge est plus réaliste pour
modéliser les retards dans la productivité du stock au fil du temps. Une seule cohorte contribue
à la biomasse féconde (et à la biomasse vulnérable) sur plusieurs années à mesure qu’elle
progresse dans la structure selon l’âge de la population. Ce mécanisme peut expliquer l’augmen-
tation de la biomasse estimée dans l’analyse de réduction du stock. À mesure que la mortalité
par pêche diminuait à la suite de la réduction des prises à la fin des années 1990 jusqu’en 2000,
la biomasse féconde a commencé à augmenter. De plus, l’âge à 5 % de maturité est inférieur
à l’âge à 5 % de sélectivité de la flottille commerciale, ce qui permettrait à certaines parties des
cohortes de frayer avant une vulnérabilité importante à la pêche.

Pour le modèle de production excédentaire, ce retard peut être implicitement intégré à la fonction
de production du modèle, mais la biomasse prévue pour une année donnée est explicitement
une fonction de la biomasse observée l’année précédente. De plus, la biomasse du stock dans
le modèle de production excédentaire est implicitement la biomasse vulnérable puisqu’il n’y a
pas d’hypothèses explicites sur la sélectivité. Il est plus difficile d’expliquer la productivité du
stock de manière mécaniste, car tous les processus biologiques concernant la croissance, la
mortalité naturelle et la maturité sont intégrés dans le paramètre de taux intrinsèque r.
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Figure 19. Trajectoire de la biomasse par rapport à la biomasse au rendement maximal soutenu (B/ BRMD)
dans le modèle de production excédentaire. Les lignes horizontales en pointillés représentent le RSS
(0,8BRMD) et le PRL (0,4BRMD).
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Figure 20. Biomasse féconde relative (B/ BRMD) selon d’autres ajustements à l’analyse de réduction du
stock qui réduisaient ou éliminaient les données de la vraisemblance. On a utilisé les valeurs moyennes
de la mortalité naturelle et du taux de variation de la pente. Les lignes horizontales en pointillés
représentent le RSS (0,8BRMD) et le PRL (0,4BRMD). Les scénarios de référence et d’exclusion du relevé
de 2019 sur l’aiguillat commun se chevauchent et les lignes correspondantes sont différenciées sur la
figure pour plus de clarté.

34



5 DÉTERMINATION DES PROCÉDURES DE GESTION POSSIBLES

Anderson et al. (2020b) ont examiné toutes les procédures de gestion qui étaient accessibles
dans l’outil DLMtool en novembre 2019. L’outil DLMtool comprend un ensemble complet de
procédures de gestion à données limitées qui formulent différents types de recommandations
de gestion, y compris des ajustements au TAC, à l’effort ou à la répartition spatiale des prises
ou de l’effort. Anderson et al. (2020b) ont exclu certaines procédures de gestion du Cadre
des procédures de gestion, car leurs exigences seraient rarement respectées pour les stocks
de poisson de fond de la Colombie-Britannique. Les procédures de gestion exclues étaient
celles qui exigeaient une connaissance de l’abondance absolue, des données récentes sur
la composition selon l’âge, une connaissance de l’épuisement et une connaissance du taux de
variation de la pente (h) de la relation stock-recrutement, puisqu’il s’agit probablement de grands
axes d’incertitude pour les stocks auxquels ce cadre sera appliqué. Bien qu’il soit nécessaire
d’explorer ces axes d’incertitude dans les modèles opérationnels, la mise en œuvre des pro-
cédures de gestion qui exigent la connaissance de ces facteurs nécessiterait de nombreuses
hypothèses supplémentaires. Anderson et al. (2020b) ont également ajusté certaines des procé-
dures de gestion de l’outil DLMtool afin de tenir compte des types de données accessibles sur le
poisson de fond de la Colombie-Britannique (p. ex., relevés biennaux dans plusieurs zones de
gestion).

Le Cadre des procédures de gestion ne tient compte que des procédures de gestion qui font des
recommandations sur le TAC, parce que la plupart des stocks de poisson de fond sont gérés par
des quotas et des TAC. Un recueil de toutes les procédures de gestion prises en compte dans
le Cadre des procédures de gestion est fourni dans Anderson et al. (2020b) (à l’annexe D). Les
procédures de gestion qui ont été prises en considération pour le plan de rétablissement actuel
sont décrites en détail à l’annexe E du présent document.

Nous avons évalué deux principaux types de procédures de gestion : les procédures de gestion
empiriques (fondées sur des données) et les procédures de gestion fondées sur des modèles.
Nous avons également évalué trois procédures de gestion de référence.

L’ensemble complet des procédures de gestion possibles est indiqué dans le tableau 3. Voir les
descriptions complètes à l’annexe E.

5.1 PROCÉDURES DE GESTION EMPIRIQUES

Les procédures de gestion empiriques utilisent les données sur les prises et l’indice de la popula-
tion. Elles peuvent être divisées en deux grandes catégories : les procédures de gestion à prises
constantes et les procédures de gestion fondées sur des indices.

5.1.1 Procédures de gestion à prises constantes

Les procédures de gestion à prises constantes établissent les prises recommandées à un niveau
fixé, habituellement en fonction des prises récentes ou historiques. Les procédures de gestion
à prises constantes ne tiennent pas compte de la réaction entre le système de gestion et la
population ; — elles font la même recommandation, quelles que soient les tendances de l’indice
de population. La procédure de gestion actuelle utilisée pour le sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures est une procédure de gestion à prises constantes de 15 tonnes.

Nous avons examiné trois procédures de gestion à prises constantes : 5 tonnes, 10 tonnes et 15
tonnes (annexe E, section E.1).
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5.1.2 Procédures de gestion fondées sur des indices

En général, les procédures de gestion fondées sur des indices ajustent le TAC en fonction de
l’évolution d’un indice de la population au fil du temps. Les procédures de gestion indice-ratio
augmentent ou diminuent le TAC en fonction du ratio de l’indice sur deux périodes différentes.
Les procédures de gestion indice-pente augmentent ou diminuent le TAC en fonction de la pente
estimée de l’indice sur une période récente. Un troisième type, les procédures de gestion indice-
cible, ajuste le TAC en fonction du ratio de l’indice récent et d’une valeur fixée de l’indice cible,
d’après une période historique préétablie. Nous n’avons pas envisagé de procédure de gestion
indice-cible ici, car d’autres directives seraient nécessaires pour sélectionner la valeur cible
appropriée. De plus, pour les plans de rétablissement, l’objectif principal est de ramener le stock
au-dessus du PRL. Toutefois, il est peu probable que le PRL soit un état de stock cible final
souhaité.

Nous avons évalué les procédures de gestion fondées sur des indices avec des mises à jour
annuelles ou des mises à jour quinquennales (indiquées par « 5u ») avec un TAC fixe entre les
mises à jour, c’est-à-dire le dernier TAC recommandé. Toutes les procédures de gestion fondées
sur des indices ont établi un « plancher » minimum du TAC = 0,5 tonne, qui correspond approxi-
mativement à la quantité de prises requise pour pouvoir poursuivre les relevés scientifiques.
Nous avons inclus les procédures de gestion fondées sur des indices suivantes : Iratio, Islope,
GB_slope et IDX, avec diverses configurations (annexe E, section E.2).

5.2 PROCÉDURES DE GESTION FONDÉES SUR DES MODÈLES

En plus des procédures de gestion empiriques, nous avons envisagé un modèle de production
excédentaire, jumelé à deux règles de contrôle des prises de rechange. Nous avons évalué deux
fréquences d’évaluation (5 et 10 ans), avec un TAC fixe entre les évaluations (annexe E). Nous
avons utilisé le modèle de production excédentaire codé dans MSEtool (Huynh et al. 2019) et
fondé sur Fletcher (1978 ; voir l’annexe D dans Anderson et al. 2020b).

Les règles de contrôle des prises de rechange (figure E.1) étaient caractérisées par :

1. 80 %BRMD et 40 %BRMD comme RSS et PRL, respectivement ;
2. 40 %B0 et 10 %B0 comme RSS et PRL, respectivement.

5.3 PROCÉDURES DE GESTION DE RÉFÉRENCE

En plus des procédures de gestion empiriques et fondées sur des modèles possibles, nous
avons inclus les procédures de gestion de référence suivantes :

1. Aucune pêche (APref)
2. Pêche à F /F RMD (FRMDref)
3. Pêche à 0,75 F /F RMD (FRMDref75)

Le but des procédures de gestion de référence n’est pas d’explorer des stratégies de gestion
viables, mais de limiter l’éventail du rendement attendu ou possible et de mettre en contexte
si les différences entre les statistiques sur le rendement des procédures de gestion sont si-
gnificatives (Punt et al. 2016). Par exemple, la procédure de gestion de référence « aucune
pêche » fournit de l’information sur les niveaux de stocks maximaux possibles et le taux de
rétablissement maximal possible dans un scénario de rétablissement.
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Tableau 3. Procédures de gestion possibles. “5u” et “10u” font référence à des intervalles de cinq et dix
ans entre les mises à jour ; les autres procédures de gestion ont été appliquées chaque année. Les autres
numéros font référence aux configurations des procédures de gestion.

Procédure de gestion Type de procédure de gestion

CC_10t Prises constantes
CC_15t Prises constantes
CC_5t Prises constantes
IDX Indice-ratio
IDX_5u Indice-ratio
IDX_smooth Indice-ratio
IDX_smooth_5u Indice-ratio
IDX_smooth_yrs5 Indice-ratio
IDX_smooth_yrs5_5u Indice-ratio
IDX_yrs5 Indice-ratio
IDX_yrs5_5u Indice-ratio
Iratio_23 Indice-ratio
Iratio_23_5u Indice-ratio
Iratio_55 Indice-ratio
Iratio_55_5u Indice-ratio
GB_slope_lambda05 Indice-pente
GB_slope_lambda05_5u Indice-pente
GB_slope_lambda1 Indice-pente
GB_slope_lambda1_5u Indice-pente
GB_slope_yrs10 Indice-pente
GB_slope_yrs10_5u Indice-pente
Islope_10_lambda04 Indice-pente
Islope_10_lambda04_5u Indice-pente
Islope_10_lambda08 Indice-pente
Islope_10_lambda08_5u Indice-pente
Islope_5_lambda04 Indice-pente
Islope_5_lambda04_5u Indice-pente
SP_4010_10u Production excédentaire
SP_4010_5u Production excédentaire
SP_8040_10u Production excédentaire
SP_8040_5u Production excédentaire
NFref Référence
FMSYref Référence
FMSYref75 Référence
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6 SIMULATION DE L’APPLICATION DES PROCÉDURES DE GESTION

Nous avons effectué des simulations en boucle fermée à l’aide de 250 répétitions stochas-
tiques dans la version 5.4.2 de DLMtool, R version 4.1.2, et avec la graine aléatoire établie à
1. Nous avons fixé la durée de la période de projection à 100 ans pour faciliter le calcul des
critères d’évaluation des risques d’extinction pour le COSEPAC (annexe G). Nous avons évalué
la convergence de la simulation en boucle fermée en traçant les paramètres de rendement
cumulatifs à mesure que des répétitions étaient ajoutées (figure 21). Nous avons jugé que 250
répétitions étaient suffisantes, le classement des procédures de gestion demeurant constant à
mesure que d’autres répétitions étaient ajoutées (figure 21).

Anderson et al. (2020b) ont recommandé de filtrer les procédures de gestion au moyen d’une
étape de « satisfaction », où des simulations d’essai sont effectuées pour éliminer les procé-
dures de gestion qui ne répondent pas à un ensemble de critères de rendement de base (Miller
et Shelton 2010 ; voir Anderson et al. 2020b). Au départ, nous avons établi les critères suivants
pour déterminer les procédures de gestion qui sont satisfaisantes : PRL 1,5DG > 0,9. Pour
déterminer les procédures de gestion qui seraient retenues comme procédures de gestion
satisfaisantes, nous avons commencé par évaluer le rendement moyen et minimal de toutes
les procédures de gestion possibles pour l’ensemble de référence des modèles opérationnels
(figures 22 et 23). Toutes les procédures de gestion répondaient au critère de satisfaction (PRL
1,5DG > 0,9), à la fois dans les scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels
et dans la moyenne des quatre modèles opérationnels de référence (figures 22 et 23). Comme
de nombreuses procédures de gestion généraient également de faibles prises, nous avons
appliqué un filtre de satisfaction supplémentaire, retenant seulement les procédures de gestion
dont la moyenne de ST C10 est supérieure à 0,50. Ainsi, seuls les TAC à prises constantes de
10 t et 15 t et les procédures de gestion Islope ont été satisfaits (figure 22). Les five procédures
de gestion satisfaisantes étaient CC_10t, CC_15t, Islope_10_lambda04, Islope_10_lambda08,
and Islope_5_lambda04 (voir les descriptions à l’annexe E).

Dans l’ensemble de référence, le PRL moyen de 1,5DG était de -Inf pour toutes les procédures
de gestion et ST C10 variait entre Inf et -Inf (figures 22 et 25). Le PRL minimal de 1,5DG était de
-Inf pour toutes les procédures de gestion et CT C10 variait de Inf à -Inf parmi les procédures de
gestion de l’ensemble de référence (figures 23 et 25).

Nous nous concentrons sur l’évaluation des compromis entre les procédures de gestion sa-
tisfaisantes dans la section 7. Toutefois, en ce qui concerne les procédures de gestion qui ne
répondaient pas aux critères de satisfaction (figure 24) :

• Iratio a généré de faibles prises durant la première décennie, mais des prises élevées par la
suite. Il y avait une grande variabilité entre les répétitions dans chaque modèle opérationnel.

• IDX et IDX_smooth ont produit des prises progressivement réduites au fil du temps. Voir les
précisions à l’annexe E, section E.2.2.3.

• Iratio et GB_slope n’ont généré aucune prise dans le modèle opérationnel à prises faibles ;
elles ne satisfaisaient donc pas au critère ST C10 > 0,50.

• Les procédures de gestion de production excédentaires ont généré des prises nulles ou très
faibles durant la première décennie, mais les prises augmentaient plus tard c.-à-d. après 50
ans.
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Figure 21. Évaluation de la convergence des simulations en boucle fermée sur le classement uniforme
des procédures de gestion dans les paramètres de rendement. Les couleurs représentent les différentes
procédures de gestion satisfaisantes et de référence. Les lignes qui ne se croisent pas avant les
répétitions finales indiquent que le classement des répétitions a convergé. Bien que cela ne soit pas
illustré, nous avons également vérifié que les règles de satisfaction avaient convergé (c.-à-d. que la
sélection des procédures de gestion satisfaisantes ne changeait pas avec des répétitions
supplémentaires). Nous n’affichons que le PRL 1,5DG et CT C10 puisqu’il s’agissait des deux principaux
paramètres de rendement utilisés pour l’étape de la satisfaction. Les autres paramètres de rendement ont
également été vérifiés (non illustrés).
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Figure 22. Rendement moyen de toutes les procédures de gestion possibles dans les scénarios de
l’ensemble de référence de modèles opérationnels. Nous avons classé les procédures de gestion par
valeur décroissante du paramètre de rendement, de haut en bas, en commençant par le paramètre de
rendement le plus à gauche (PRL 1,5DG) et en utilisant les colonnes de gauche à droite pour départager
les égalités. L’ombrage de couleur reflète les probabilités. Les cellules mises en évidence représentent les
procédures de gestion qui répondent aux critères de satisfaction d’un paramètre de rendement donné. À
l’aide de cet ensemble de critères, les procédures de gestion seraient « satisfaisantes » si les cellules à la
fois de “LRP 1.5GT” et de “ST C10” étaient mises en évidence. Les procédures de gestion en gris pâle
indiquent les procédures de gestion de référence.
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Figure 23. Rendement minimal de toutes les procédures de gestion possibles dans les scénarios de
l’ensemble de référence de modèles opérationnels. Cette figure est la même que la figure 22, mais elle
illustre le paramètre de rendement minimum dans les modèles opérationnels de l’ensemble de référence
aux fins de l’application des règles de satisfaction. En d’autres termes, elle montre le pire rendement de
chaque procédure de gestion dans les scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels.
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Figure 24. Exemples de procédures de gestion qui n’étaient pas satisfaisantes pour le scénario de modèle
opérationnel (1). B/BRMD, F/FRMD et les prises sont représentées pour les périodes historiques et
projetées. La ligne foncée indique la valeur médiane et les rubans ombrés plus foncés et plus pâles
indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les lignes grises fines représentent des répétitions de
simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la période historique
(tc). Les lignes horizontales tiretées indiquent la B/BRMD = 0,8 et 0,4, et la F/FRMD = 1.
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7 PRÉSENTATION DES COMPROMIS ENTRE LES PROCÉDURES DE GESTION

7.1 RÉSULTATS DE L’ENSEMBLE DE RÉFÉRENCE

Le rendement dans les scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels variait
entre les procédures de gestion satisfaisantes (ci-après simplement « procédures de gestion »)
et les paramètres de rendement (figures 25 et 26). Toutes les procédures de gestion ont permis
d’atteindre un PRL 1,5DG > 0,99. Les TAC fixes de 10 tonnes et de 15 tonnes, par définition,
respectaient leur paramètre de rendement respectif de CT C10 et CT C15 (figures 25 et 26).
Un certain contraste est apparu entre les procédures de gestion Islope dans l’ensemble de
référence pour CT C10 et CT C15. Les procédures de gestion Islope atteignaient entre 0,59
et 0,88 pour CT C10, selon la configuration du modèle opérationnel et la procédure de gestion
Islope (figures 25).

Dans l’ensemble de référence, il n’y avait pratiquement pas de compromis entre PRL 1,5DG et
CT C10 puisque toutes les procédures de gestion étaient capables d’atteindre un PRL 1,5DG
inférieur à 0,99 (figure 27). Les compromis multidimensionnels sont parfois représentés par des
diagrammes en radar. Toutefois, il était difficile de les interpréter pour cette analyse (figure 28),
qui illustre certains des avertissements au sujet des diagrammes en radar offerts dans Anderson
et al. (2020b). Nous incluons ici des diagrammes en radar pour évaluer l’intérêt des lecteurs à la
réunion d’examen régional par les pairs et pour illustrer leurs pièges potentiels pour le Cadre des
procédures de gestion.

Les trajectoires des séries chronologiques de l’indice du relevé projeté (figure 29), B/BRMD,
F /F RMD et des prises (figures 30–33) montrent en outre le rendement des diverses procédures
de gestion et des divers modèles opérationnels de l’ensemble de référence. Nous soulignons
qu’aucune des projections de la biomasse ne prédisait que le stock serait inférieur au PRL
durant la première année de la période de projection, et que toutes les procédures de gestion
ont atteint une croissance continue tout au long de la période de projection, mais à des taux
différents (figures 30–33).

Les graphiques de Kobe montrent l’état final B/BRMD ou F /F RMD dans les répétitions (figure 34)
ou la trajectoire de ces valeurs de l’état du stock dans le temps (figure 35). Dans l’ensemble de
référence et dans toutes les procédures de gestion, seul le scénario de modèle opérationnel (2)
a produit des répétitions avec F > F RMD et B < BRMD (et B < PRL) pour la dernière année de la
projection (figure 34).

Nous précisons que le scénario de modèle opérationnel (3), recrutement épisodique, a donné
des résultats presque identiques à ceux du scénario de modèle opérationnel de base (1) [p. ex.,
figure 25]. Le scénario de recrutement épisodique modélisait la vraisemblance qu’un événement
de recrutement extrême se produise environ une fois par génération (38 ans) [section 4.1.4].
Même si le scénario de recrutement épisodique prédisait des événements de recrutement
important assez extrêmes, il en prédisait également d’autres de recrutement extrêmement faible
(figure 36) et il est probable que ces effets se contrebalancent, ne produisant aucun contraste
dans les résultats finaux. Il est également possible que les effets du long retard aient empêché
un seul événement de recrutement important d’influencer le rendement de la procédure de
gestion. De futures adaptations de ce cadre pourraient explorer d’autres hypothèses au sujet
de la période et de l’ampleur des événements de recrutement extrême pour le sébaste aux
yeux jaunes des eaux intérieures. Elles pourraient également examiner d’autres distributions
de probabilités pour les écarts de recrutement prévus (p. ex., des distributions asymétriques ou
à queue lourde).
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Figure 25. Rendement des procédures de gestion satisfaisantes pour les scénarios de l’ensemble de
référence de modèles opérationnels. Les procédures de gestion sont classées par valeur décroissante du
paramètre de rendement à partir de l’ensemble de référence moyen (figure 22). Il s’agit des mêmes
données qui sous-tendent la figure 22 et la figure 23, mais elles sont indiquées pour les différents
scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels, et seulement pour les procédures de
gestion satisfaisantes.
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Figure 26. Représentation graphique par des points et des lignes des paramètres de rendement dans les
scénarios de modèles opérationnels. Les points représentent les valeurs moyennes des paramètres de
rendement et les lignes fines représentent la plage de valeurs dans les scénarios de modèles
opérationnels. Les lignes épaisses représentent la plage de valeurs dans les scénarios de modèles
opérationnels après que l’on ait écarté les valeurs les plus élevées et les plus faibles. Les procédures de
gestion de référence sont indiquées par des cercles ouverts (Vrai). Les procédures de gestion autres que
de référence sont indiquées par des cercles fermés (Faux).
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Figure 27. Compromis entre le PRL 1,5DG et les paramètres de rendement moyens CT C10 dans les
scénarios de l’ensemble de référence de modèles opérationnels. Les procédures de gestion de référence
sont indiquées par des cercles ouverts (Vrai). Les procédures de gestion autres que de référence sont
indiquées par des cercles fermés (Faux).
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Figure 28. Diagramme en radar des compromis des paramètres de rendement moyens pour les scénarios
de l’ensemble de référence de modèles opérationnels. L’extérieur de l’hexagone représente une
probabilité de 1 du paramètre de rendement et le milieu représente une valeur de 0. Les lignes tiretées
représentent les procédures de gestion de référence.
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Figure 29. Valeurs historiques et projetées de l’indice de l’abondance relative du relevé à la palangre sur
fond dur dans les eaux intérieures. La ligne verticale tiretée représente 2019. La région ombrée
représente le quantile de 95% des valeurs d’indice simulées et les lignes individuelles représentent quatre
répétitions d’échantillons.
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Figure 30. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(1) de base”. Les lignes foncées indiquent la valeur médiane et les rubans ombrés plus foncés et plus
pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les fines lignes grises représentent des répétitions de
simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la période historique.
Les lignes horizontales tiretées indiquent B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et F/ FRMD = 1.
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Figure 31. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(2) Faibles prises”. Les lignes foncées indiquent la valeur médiane et les rubans ombrés plus foncés et
plus pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les fines lignes grises représentent des répétitions
de simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la période
historique. Les lignes horizontales tiretées indiquent B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et F/ FRMD = 1.
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Figure 32. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(3) Recrutement épisodique”. Les lignes foncées indiquent la valeur médiane et les rubans ombrés plus
foncés et plus pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les fines lignes grises représentent des
répétitions de simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la
période historique. Les lignes horizontales tiretées indiquent B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et F/ FRMD = 1.
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Figure 33. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(4) Estimation de la sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur”. Les lignes foncées indiquent la
valeur médiane et les rubans ombrés plus foncés et plus pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %.
Les fines lignes grises représentent des répétitions de simulation à titre d’illustration. La ligne verticale
tiretée indique la dernière année de la période historique. Les lignes horizontales tiretées indiquent
B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et F/ FRMD = 1.
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Figure 34. B/ BRMD et F/ FRMD de la dernière année des projections pour toutes les répétitions. Les points
représentent les différentes répétitions. Les lignes de contour indiquent les quantiles à 0,25, 0,50 et 0,75
lissés par noyau de densité en deux dimensions, calculés dans l’espace logarithmique. Les lignes
verticales tiretées indiquent B/BRMD = 0,4 (à gauche) et 0,8 (à droite). La ligne horizontale tiretée indique
F/FRMD = 1.
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Figure 35. Trajectoire des valeurs de B/BRMD et de F/FRMD résumée entre les répétitions. La ligne
pleine correspond à la valeur médiane. Chaque diamant représente le quantile de 50 % de B/ BRMD (à
l’horizontale) et F/ FRMD (à la verticale). Les lignes verticales tiretées indiquent B/BRMD = 0,4 (à gauche) et
0,8 (à droite). La ligne horizontale tiretée indique F/FRMD = 1.
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Figure 36. Écarts de recrutement historiques estimés par le modèle d’analyse de la réduction du stock (à
gauche de la ligne verticale tiretée) et écarts de recrutement projetés (à droite de la ligne verticale tiretée)
pour les six scénarios de modèles opérationnels. Les lignes représentent les différentes répétitions. Dans
un souci de clarté, seules les 50 premières répétitions sont présentées. La ligne verticale tiretée indique la
dernière année de la période historique (2019).
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7.2 RÉSULTATS DE L’ENSEMBLE DE ROBUSTESSE

Le scénario de modèle opérationnel (A), M faible, a réduit la probabilité d’atteindre le para-
mètre de rendement PRL de 1,5DG à une plage de 0,75 à 0,90 par rapport à plus de 0,99 dans
l’ensemble de référence (figure 37 et figure 25). Les autres paramètres de rendement pour la
conservation ont connu des baisses semblables.

Le scénario de modèle opérationnel (B), CV élevé du relevé à la palangre sur fond dur, a lé-
gèrement réduit la probabilité d’atteindre le paramètre de rendement CT C10 par rapport aux
scénarios de référence de modèles opérationnels (figure 37 et figure 25), probablement en
raison de l’erreur supplémentaire dans l’indice projeté du relevé à la palangre sur fond dur. Par
exemple, Islope_5_lambda04 avait une probabilité d’au moins 0,86 d’atteindre CT C10 dans les
modèles opérationnels de l’ensemble de référence, mais avec seulement une probabilité de 0,79
dans le scénario de modèle opérationnel (B).

Le scénario de modèle opérationnel (A) présentait un compromis entre CT C10 et PRL 1,5DG
entre les procédures de gestion (figure 38). Le scénario de modèle opérationnel (B) ne pré-
sentait aucun compromis entre CT C10 et PRL 1,5DG, car toutes les procédures de gestion
atteignaient le PRL 1,5 DG avec une probabilité de plus de 0,99. À l’instar des résultats de
l’ensemble de référence, nous avons constaté que les diagrammes en radar étaient difficiles
à interpréter (figure 39).

Les tracés des séries chronologiques de la projection de B/BRMD, F /F RMD et des prises ex-
pliquent davantage les résultats de la simulation en boucle fermée pour l’ensemble de robus-
tesse (figures 40 et 41). Par exemple, dans le scénario de modèle opérationnel (A), la procédure
de gestion CC_15t a amené les stocks à de très faibles niveaux de biomasse dans certaines
répétitions (figure 40). Les graphiques de Kobe indiquaient qu’un certain nombre de répétitions
donnaient F > F RMD et B < PRL (figure 34). Les procédures de gestion FRMDref et FRMDref75
montrent qu’il faudrait que les prises soient plus faibles dans le scénario de modèle opérationnel
(A) que dans les modèles opérationnels de l’ensemble de référence pour obtenir des résultats
similaires sur le plan de la conservation (p. ex., figures 40 et 30). C’était le cas dans toutes
les procédures de gestion, mais avec la valeur la moins haute pour la procédure de gestion
CC_10t, et parmi les procédures de gestion Islope, la moins haute pour Islope_10_lambda04
(figure 34).

La variabilité du TAC était plus grande entre les répétitions et à l’intérieur des répétitions indi-
viduelles dans le scénario de modèle opérationnel (B) comparativement aux projections des
modèles opérationnels de l’ensemble de référence, probablement en raison d’une variabilité
accrue de l’indice projeté (p. ex., figures 41 et 30).

En comparant les projections entre les scénarios de modèles opérationnels sur la même figure,
il est clair que F /F RMD, B/BRMD et que les prises étaient les plus sensibles aux hypothèses du
scénario de modèle opérationnel (A) (figure 42). Il convient de noter que l’ordre de classement
des procédures de gestion, qui est probablement plus important dans un contexte de décision,
différait dans le scénario de modèle opérationnel (A) par rapport aux scénarios de l’ensemble de
référence de modèles opérationnels (figures 25 et 37).
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Figure 37. Rendement des procédures de gestion satisfaisantes pour les modèles opérationnels de
l’ensemble de robustesse.

Figure 38. Courbe de compromis entre les valeurs des paramètres de rendement PRL 1,5DG et CT C10
pour les procédures de gestion satisfaisantes pour les modèles opérationnels de l’ensemble de
robustesse. Les procédures de gestion de référence sont indiquées par des cercles ouverts (Vrai). Les
procédures de gestion autres que de référence sont indiquées par des cercles fermés (Faux).
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Figure 39. Représentation par des diagrammes en radar des compromis dans les valeurs des paramètres
de rendement pour les procédures de gestion satisfaisantes pour les modèles opérationnels de
l’ensemble de robustesse.
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Figure 40. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(A) M faible”. Les lignes foncées indiquent la valeur médiane et les rubans ombrés plus foncés et plus
pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les fines lignes grises représentent des répétitions de
simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la période historique.
Les lignes horizontales tiretées indiquent B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et F/ FRMD = 1.
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Figure 41. B/ BRMD, F/ FRMD et prises des périodes historiques et projetées pour le modèle opérationnel
“(B) CV élevé du relevé à la palangre sur fond dur”. Les lignes foncées indiquent la valeur médiane et les
rubans ombrés plus foncés et plus pâles indiquent les quantiles de 50 % et de 90 %. Les fines lignes
grises représentent des répétitions de simulation à titre d’illustration. La ligne verticale tiretée indique la
dernière année de la période historique. Les lignes horizontales tiretées indiquent B/ BRMD = 0,8 et 0,4 et
F/ FRMD = 1.
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Figure 42. B/BRMD, F/FRMD et prises des périodes historiques et projetées. Les couleurs représentent les
scénarios de l’ensemble de référence et de l’ensemble de robustesse de modèles opérationnels. Les
lignes représentent les médianes et les régions ombrées représentent les quantiles de 50 %. Les
procédures de gestion satisfaisantes et de référence apparaissent de haut en bas.
La ligne verticale tiretée indique la dernière année de la période historique.
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7.3 FACTEURS CONSIDÉRÉS PAR LE COSEPAC

Nous présentons les résultats concernant le respect de deux autres critères du COSEPAC
(probabilités de déclin passé du stock et probabilités d’extinction future) à l’annexe G.

8 DISCUSSION

Nous avons appliqué un nouveau Cadre des procédures de gestion pour les poissons de fond du
Pacifique (Anderson et al. 2020b) afin d’évaluer la capacité des autres procédures de gestion à
atteindre les objectifs de rétablissement pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures.
Il s’agit de la première application du Cadre des procédures de gestion à des fins décision-
nelles.

Nous avons évalué le rendement de 31 procédures de gestion à données limitées (et de trois
procédures de gestion de référence) en ce qui a trait à l’atteinte des objectifs décrits dans la sec-
tion 3. Nous avons éliminé les procédures de gestion qui ne satisfaisaient pas aux deux critères
PRL 1,5DG > 0,9 et CT C10 > 0,50 dans les scénarios de l’ensemble de référence de modèles
opérationnels, et il est resté five procédures de gestion (CC_10t, CC_15t, Islope_10_lambda04,
Islope_10_lambda08, and Islope_5_lambda04). Toutes les procédures de gestion restantes
atteignaient les paramètres de conservation PRL 1,5DG, SSR 1,5DG et PRL 1DG avec une
probabilité supérieure à 0,98 (49 fois sur 50) dans les quatre scénarios de l’ensemble de réfé-
rence de modèles opérationnels, surtout qu’aucun des modèles opérationnels de l’ensemble de
référence n’estimait que le stock serait dans la zone critique en 2020—le début de la période
de projection. Dans les deux scénarios de l’ensemble de robustesse de modèles opérationnels,
le scénario de modèle opérationnel (B), qui simulait une plus grande variabilité dans le futur
relevé à la palangre sur fond dur, a donné des résultats semblables à ceux des scénarios de
l’ensemble de référence de modèles opérationnels. Cependant, dans le scénario de modèle
opérationnel (A), le scénario M faible, les probabilités de respecter le paramètre de rendement
PRL 1,5DG variaient de 0,75 (75 fois sur 100) à 0,9 (neuf fois sur 10), la procédure de gestion
actuelle (CC_15t) ayant la probabilité la plus faible dans cette fourchette.

Alors que les directives du plan de rétablissement (DFO 2013) ne décrivent que les objectifs
liés au rétablissement, nous avons également évalué le rendement des procédures de gestion
pour trois objectifs de prises moyennes et un objectif de variabilité des prises. Les procédures de
gestion CC_10t et CC_15t, par définition, respectaient leurs paramètres de rendement CT C10
et CT C15 respectifs. Un certain contraste est apparu entre les procédures de gestion Islope
dans l’ensemble de référence pour CT C10 et CT C15 selon la configuration de la procédure de
gestion et le scénario de modèle opérationnel. Les scénarios de l’ensemble de robustesse de
modèles opérationnels produisaient généralement des probabilités plus faibles de respecter le
paramètre CT C10.

Nous présentons un certain nombre de visualisations pour illustrer les compromis entre les
objectifs de conservation et de prises (voir aussi Anderson et al. 2020b). Ces visualisations
illustrent les compromis sous forme de différents tableaux et de graphiques, destinés à faciliter le
processus de sélection de la procédure de gestion finale. Étant donné que toutes les procédures
de gestion atteignaient l’objectif du PRL 1,5DG dans les scénarios de l’ensemble de référence
de modèles opérationnels, il n’y avait pas de compromis important entre les objectifs de conser-
vation et les objectifs de prises. Parmi les deux scénarios de l’ensemble de robustesse de mo-
dèles opérationnels, les compromis étaient les plus évidents dans le scénario de M faible, où la
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probabilité d’atteindre l’objectif du PRL 1,5DG diminuait à mesure que la probabilité d’atteindre
CT C10 augmentait.

Nous avons constaté que les visualisations des diagrammes en radar étaient difficiles à in-
terpréter. Bien que ces diagrammes puissent être utiles pour visualiser rapidement plusieurs
compromis et qu’ils aient été recommandés pour la visualisation des résultats de l’évaluation
de la stratégie de gestion (Punt 2017), ils deviennent plus difficiles à interpréter à mesure que
l’on ajoute d’autres paramètres (« rayons »). Ils sont également très sensibles à l’ordre dans
lequel les paramètres sont placés, et il a été démontré qu’ils sont moins interprétables que les
graphiques cartésiens (Diehl et al. 2010 ; Feldman 2013 ; Albo et al. 2016). Nous avons présenté
des diagrammes en radar ici pour évaluer l’intérêt des participants au processus régional d’exa-
men par les pairs et leur demander leurs commentaires sur la question de savoir s’il faut les
inclure dans les futures applications du Cadre des procédures de gestion.

8.1 MORTALITÉ NATURELLE

L’objectif de l’ensemble de robustesse est d’explorer les formulations des modèles opérationnels
qui représentent d’autres hypothèses que celles de l’ensemble de référence (Rademeyer et al.
2007 ; Punt et al. 2016). Les procédures de gestion possibles devraient donner de bons résul-
tats dans les scénarios de référence et de robustesse de modèles opérationnels (Rademeyer
et al. 2007). Dans notre étude, les deux scénarios de l’ensemble de robustesse de modèles
opérationnels ont donné des résultats différents des scénarios de l’ensemble de référence de
modèles opérationnels, en particulier le scénario de modèle opérationnel (A). Ce scénario de
faible mortalité/faible productivité (M ∼ Lognormal(0, 025, 0, 2)) était le seul où la biomasse
médiane était estimée se trouver dans la zone critique au début de la période de projection.
Pour tous les autres scénarios de modèles opérationnels, nous avons échantillonné selon une
distribution de probabilités pour M avec une moyenne de 0,045 y-1, qui correspondait à celle
utilisée dans l’évaluation du stock précédente (Yamanaka et al. 2011).

Le taux de mortalité naturelle des populations de poissons est l’un des paramètres les plus
importants, mais les plus difficiles à estimer. De nombreuses méthodes ont été élaborées pour
estimer M à partir des paramètres du cycle biologique accessibles. Les paramètres du sébaste
aux yeux jaunes des eaux intérieures ont été saisis dans une application mise au point par des
scientifiques de la NOAA, qui permet d’estimer M à l’aide de diverses méthodes empiriques
publiées. Les estimations de M variaient de 0,03 à 0,17, selon la méthode empirique. D’autres
évaluations du sébaste aux yeux jaunes ont utilisé des valeurs plus faibles pour M, plus proches
ou plus basses que celles utilisées dans le scénario de modèle opérationnel (A) (moyenne de
0,025 y-1). Par exemple, le récent plan de rétablissement du stock de sébaste aux yeux jaunes
des eaux extérieures a estimé les valeurs médianes pour M entre 0,031 y -1 et 0,044 y -1, selon
le modèle opérationnel (Cox et al. 2020). L’évaluation et le rapport de situation de 2008 du
COSEPAC pour les stocks de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures et extérieures
(COSEPAC 2008a) ont utilisé une valeur de M = 0,02 y -1, citant l’évaluation de 2001 du stock
des eaux intérieures (Yamanaka et Lacko 2001). De même, les évaluations du stock de sébaste
aux yeux jaunes du sud du golfe d’Alaska ont utilisé une valeur de M = 0,02 y -1 (Wood et al.
2019).

Les taux de mortalité naturelle ont probablement varié au fil du temps, en raison des change-
ments dans les populations de prédateurs dans le détroit de Georgie. Le sébaste aux yeux
jaunes occupe une position trophique relativement élevée (Olson et al. 2020) : l’otarie de Steller,
l’épaulard (Orcinus orca) et le saumon chinook (Oncorhynchus tshawytscha) sont ses seuls
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prédateurs inscrits dans une grande base de données sur les interactions prédateur-proie (base
de données assemblée pour Dunne et al. (2016) ; Szoboszlai et al. (2015)). Les populations
des trois espèces prédatrices ont beaucoup fluctué au cours du dernier siècle. L’abondance
de l’otarie de Steller a été considérablement réduite en raison de la chasse et du contrôle des
prédateurs, mais elle s’est maintenant rétablie à des niveaux historiques [Olesiuk (2018) ; voir
l’annexe F]. La population résidente d’épaulard du sud est en voie de disparition et la population
résidente du nord est menacée (COSEPAC 2008b). La cause du déclin des deux populations
est attribuée au déclin de l’abondance du saumon chinook (Ford et al. 2010). On a également
observé une prédation sur le sébaste aux yeux jaunes par le flétan du Pacifique dans le golfe
d’Alaska (Livingston et al. 2017) ; toutefois, le flétan du Pacifique n’est pas très abondant dans
les eaux intérieures (voir les données du relevé de 2018 de la CIFP dans Anderson et al. (2019)).
La morue-lingue est probablement un prédateur des sébastes aux yeux jaunes juvéniles, car
c’est un prédateur connu des espèces de sébastes. Cependant, les études des contenus stoma-
caux ne permettent souvent pas d’identifier les espèces de sébastes au-delà de « sébaste non
identifié » (Beaudreau et Essington (2007), Livingston et al. (2017)). La population de morue-
lingue dans le détroit de Georgie a également beaucoup décliné et on pensait que la pêche
l’avait fait chuter à 2 % des niveaux historiques en 1990, mais elle a augmenté depuis (Logan
et al. 2005 ; Holt et al. 2016). Des projets pourraient étudier les effets de la mortalité naturelle
variable dans le temps sur le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures.

8.2 AIRES DE CONSERVATION DU SÉBASTE

Dans le cadre de la stratégie de conservation du sébaste, 164 aires de conservation du sébaste
(ACS), dans lesquelles les pêches ciblant le sébaste ou le capturant comme prises accessoires
sont interdites, ont été établies dans les eaux de la Colombie-Britannique entre 2004 et 2006
(Yamanaka et Logan 2010). Il y a 130 ACS dans la zone 4B (figure 2) qui protègent environ 267
kilomètres carrés d’habitat du sébaste, soit 22 % de l’habitat disponible dans les eaux intérieures
(Haggarty et Yamanaka 2018). Bien que les ACS aient été établies comme une mesure visant à
aider à reconstituer les populations de sébaste (Yamanaka et Logan 2010), la présente analyse
ne tient pas compte des effets possibles des fermetures. Les relevés par véhicule sous-marin
téléguidé effectués dans les ACS dans les eaux intérieures ont révélé qu’il n’y avait pas de
différence dans l’abondance ou la taille du sébaste aux yeux jaunes dans les ACS au moment
de l’étude (de 3 à 7 ans après la mise en place des aires) (Haggarty et al. 2016). Compte tenu
de l’âge tardif à la maturité et de la longévité du sébaste, il faudra sans doute plus de 20 ans
pour que les populations affichent des réactions aux zones fermées (Starr et al. 2015). Les
ACS dans les eaux intérieures étant maintenant en place depuis 14 à 16 ans, nous pourrions
commencer à y trouver bientôt des sébastes plus grands et en plus forte densité. Le MPO, en
partenariat avec des biologistes du Washington Department of Fish and Wildlife (WDFW) et de
la National Ocean and Atmospheric Administration (NOAA), a entrepris un relevé par véhicule
sous-marin téléguidé de plusieurs ACS dans le détroit de Georgie à l’automne 2018, à bord du
NGCC Vector. Cependant, les résultats de ce relevé n’ont pas été publiés à temps pour être
inclus dans ce projet.

8.3 ÉTAT DU STOCK

Le plan de rétablissement du stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures a été
déclenché par l’évaluation du stock de 2010 (Yamanaka et al. 2011), qui a estimé qu’il y avait
une probabilité élevée que le stock soit inférieur au PRL. De tous les modèles opérationnels
des ensembles de référence et de robustesse explorés dans notre analyse, seul le scénario
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de modèle opérationnel (A), M faible, a estimé que la médiane de la biomasse féconde serait
inférieure au PRL en 2010. Dans tous les scénarios de modèles opérationnels, les écarts de
recrutement sur l’échelle logarithmique ont commencé à augmenter après 2000, bien qu’ils
soient toujours en deçà de zéro, suivant probablement les légères augmentations de l’indice du
relevé à la palangre sur fond dur pendant cette période. L’évaluation de 2010 a utilisé un modèle
de production excédentaire, avec des hypothèses structurelles fondamentalement différentes de
l’analyse de réduction du stock utilisée pour le conditionnement des modèles opérationnels dans
notre analyse. À titre de vérification, nous avons ajusté un modèle de production excédentaire,
semblable à celui utilisé par Yamanaka et al. (2011), et avons obtenu des estimations de la
biomasse et de l’état du stock beaucoup plus faibles que celles des modèles opérationnels
d’analyse de rétablissement du stock de l’ensemble de référence. De plus, dans le modèle de
production excédentaire, l’estimation de BRMD était plus élevée que notre scénario de modèle
opérationnel (1) et l’estimation de F RMD inférieure à celle des modèles d’analyse de réduction du
stock de l’ensemble de référence, ce qui indique une productivité plus faible dans le modèle de
production excédentaire. La productivité et la biomasse estimées plus faibles et une BRMD plus
élevée dans le modèle de production excédentaire donneraient une évaluation plus pessimiste
de l’état du stock. L’exercice d’ajustement du modèle de production excédentaire donne à penser
que la structure du modèle, plus que l’ajout de dix années de nouvelles données depuis la
dernière évaluation, était un facteur important qui a contribué aux différentes perceptions de
l’état du stock entre les modèles opérationnels actuels et l’évaluation précédente.

Dans une évaluation récente du stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures, Cox et
al. (2020) ont relevé des différences semblables entre leurs modèles opérationnels structurés
selon l’âge, qui estimaient que l’état du stock était supérieur au PRL, et l’évaluation fondée
sur la production excédentaire de 2014 (Yamanaka et al. 2018), selon laquelle le stock était
inférieur au PRL, déclenchant un plan de rétablissement. Cox et al. (2020) ont remarqué que les
différences structurelles entre les modèles de production excédentaire et les modèles structurés
selon l’âge devraient produire des résultats différents, surtout en raison des différences dans
la formulation de la productivité. Nous avons été en mesure d’imiter les estimations de l’état du
stock de Yamanaka et al. (2011) en forçant une productivité plus faible du stock dans le scénario
de modèle opérationnel (A), même si la valeur moyenne de M utilisée dans le scénario de
modèle opérationnel (A) était inférieure à celle utilisée par Yamanaka et al. (2011) pour calculer
la valeur a priori de la productivité pour leur modèle de production excédentaire. Cox et al. (2020)
ont souligné que les modèles structurés selon l’âge prévoient des retards du recrutement dans
les pêches, les relevés et le stock reproducteur, des caractéristiques qui peuvent favoriser la
résilience et qui sont plus réalistes pour une espèce longévive comme le sébaste aux yeux
jaunes. Ces différences sont contrôlées par la sélectivité de la pêche selon l’âge, la sélectivité du
relevé selon l’âge et la maturité selon l’âge, respectivement, dans les modèles structurés selon
l’âge et peuvent être trop simplifiées dans les modèles de production excédentaire agrégés.
Notre scénario de modèle opérationnel (4), dans lequel nous avons estimé la sélectivité du
relevé selon l’âge, a produit des estimations plus faibles de l’état du stock, ce qui signifie que
les hypothèses au sujet de la sélectivité ont contribué aux perceptions de l’état du stock (voir la
section 8.4.1), fort probablement en raison des impacts sur d’autres estimations de paramètres
comme R0 et l’autocorrélation dans le recrutement. Cox et al. (2020) ont également remarqué
que leurs procédures de gestion fondées sur la production excédentaire avaient tendance à
sous-estimer la biomasse, ce que nous avons aussi constaté dans la présente étude, où les pro-
cédures de gestion de la production excédentaire n’ont pas généré de prises dans la première
décennie des projections.
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Malgré les différences de perception de l’état du stock entre certains de nos modèles opération-
nels, et entre cette évaluation et la précédente, nous remarquons que le Cadre des procédures
de gestion fournit une méthode d’intégration des principales incertitudes dans l’état du stock et
les points de référence (voir la section 8.5) qui sont prévalentes pour ce stock. En particulier,
l’inclusion du scénario de modèle opérationnel (A) dans l’ensemble de robustesse offre aux déci-
deurs un autre point de vue sur l’état du stock et le rendement des procédures de gestion. Dans
de tels cas, où les données accessibles ne sont pas suffisantes pour résoudre les différentes
estimations de l’état du stock, on peut recourir à une approche du « poids de la preuve » pour
prendre des décisions de gestion (Kronlund et al. 2021). Une approche fondée sur le poids de la
preuve tient compte des contributions combinées des différentes études (ensemble de la preuve)
et fait appel au jugement d’experts pour attribuer des pondérations à chaque source de données
(études individuelles ou modèles opérationnels).

8.4 PRINCIPALES INCERTITUDES

8.4.1 Sélectivité

La sélectivité était une source majeure d’incertitude dans nos modèles opérationnels. Il n’existe
aucune donnée sur la composition selon l’âge pour les pêches commerciales ou récréatives, et
aucune donnée du relevé sur l’aiguillat commun. Nous avons donc fixé la sélectivité pour tous
ces engins. Les sélectivités pour les pêches commerciales et récréatives ont été établies de
façon à correspondre à celles déclarées pour le stock des eaux extérieures (Cox et al. 2020),
et nous avons fixé la sélectivité dans le relevé sur l’aiguillat commun pour refléter la valeur
utilisée pour le relevé à la palangre sur fond dur. Toutefois, il a été noté au cours du processus
de rétablissement du sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures qu’il faudrait effectuer
des échantillonnages biologiques supplémentaires pour étayer la sélectivité dans les pêches
commerciales, récréatives et à des fins ASR (DFO 2020), et cette recommandation s’applique
également à la population des eaux intérieures. Des données biologiques complètes, y compris
des otolithes de sébaste aux yeux jaunes, ont été recueillies pour la première fois pendant le
relevé sur l’aiguillat commun en 2019. Même si les données sur l’âge n’étaient pas encore
accessibles pour ce travail, elles pourraient orienter la sélectivité dans le relevé sur l’aiguillat
commun pour les travaux futurs. Nous avons également lancé en août 2019 un projet pour
comparer les engins des relevés à la palangre sur fond dur et sur l’aiguillat commun en pêchant
à certains des sites du relevé sur l’aiguillat commun avec les engins des deux relevés. Ces
données peuvent également guider la comparabilité des deux relevés.

Les données sur la composition selon l’âge tirées des relevés dans la zone 4B étaient rares
et n’ont été recueillies que ces dernières années. Les premières tentatives d’estimation de la
sélectivité dans le relevé à la palangre sur fond dur (associées à une pondération égale entre
ce relevé et celui sur l’aiguillat commun) ont donné des estimations invraisemblables de l’âge
à la pleine sélectivité et une forte tendance rétrospective dans les estimations de la biomasse.
Par conséquent, nous avons fixé à 22 y l’âge à la pleine sélectivité et nous avons augmenté
la pondération de la composante de vraisemblance du relevé sur l’aiguillat commun, ce qui a
nettement amélioré le comportement rétrospectif. Pour séparer les effets de l’augmentation de la
pondération du relevé sur l’aiguillat commun de la détermination de la sélectivité du relevé à la
palangre sur fond dur, nous avons estimé cette dernière dans le scénario de modèle opération-
nel (4), ce qui a légèrement modifié la perception de l’état du stock.

Nous aurions pu explorer d’autres hypothèses de sélectivité fixes, mais nous pensons avoir uti-
lisé les valeurs les plus plausibles et, pour le relevé à la palangre sur fond dur, nous avons inclus
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un autre scénario de modèle opérationnel dans l’ensemble de référence. Les applications futures
du Cadre des procédures de gestion pour ce stock pourraient examiner d’autres scénarios de
modèles opérationnels de sélectivité.

8.4.2 Prises historiques

L’autre grande source d’incertitude dans nos analyses est l’ampleur des prises commerciales et
récréatives historiques. L’incertitude concernant les prises commerciales vient du fait qu’avant
1950, les sébastes autres que le sébaste à longue mâchoire étaient déclarés dans une catégorie
agrégée ; l’ampleur des prises non déclarées de 1986 à 2005 constitue également une grande
incertitude. Haigh et Yamanaka (2011) ont reconstitué les données sur les prises historiques
jusqu’en 2005 et tenté de séparer le sébaste aux yeux jaunes de la catégorie agrégée des
sébastes et de tenir compte des poissons rejetés. Les prises reconstituées ont été utilisées
dans l’évaluation précédente du stock (Yamanaka et al. 2011). Malgré une certaine controverse
au sujet des données reconstituées sur les prises, pour le stock de sébaste des eaux extérieures
comme pour celui des eaux intérieures, la réévaluation de la reconstitution était hors de la portée
de ce travail et demeure la meilleure série chronologique accessible des prises historiques. Nous
avons donc repris la même approche que Yamanaka et al. (2011) pour reconstituer les données
historiques sur les prises récréatives et estimer les prises récréatives actuelles. Nous avons
évalué l’effet du doublement des données sur les prises nominales de 1986 à 2005 dans le
scénario de modèle opérationnel (2), mais le rendement des procédures de gestion n’était pas
sensiblement différent des autres scénarios de l’ensemble de référence de modèles opération-
nels.

Nous nous sommes écartés de Yamanaka et al. (2011) dans notre traitement des prises à des
fins ASR . Ils ont appliqué un algorithme pour estimer explicitement les prises à des fins ASR ,
en se fondant sur des hypothèses au sujet des taux de consommation. Après avoir discuté avec
des ichtyobiologistes qui travaillent avec les Premières Nations locales dans les parties nord et
sud de la zone 4B, nous avons choisi d’inclure les prises à des fins ASR avec les prises commer-
ciales dans la partie nord, la plupart des prises de sébaste étant capturées en vertu de permis
de double pêche et étant donc incluses dans les bases de données sur les prises commerciales
du MPO. Nous avons choisi de supposer que les prises à des fins ASR dans la région du sud
étaient comptabilisées dans les prises récréatives, parce que la plupart des prises de sébaste
sont effectuées à partir de petits bateaux, de sorte que l’effort, du moins, est probablement déjà
compté par les survols du MPO. Nous sommes conscients des grandes incertitudes entourant
les prises à des fins ASR . Les applications futures du Cadre des procédures de gestion de ce
stock bénéficieraient d’un travail de collaboration plus détaillé avec les Premières Nations pour
quantifier les prises à des fins ASR contemporaines et historiques dans la zone 4B.

8.5 CONNAISSANCE IMPLICITE ET EXPLICITE DES POINTS DE RÉFÉRENCE LIMITES

Ce Cadre des procédures de gestion et tous les processus d’évaluation de la stratégie de ges-
tion diffèrent des évaluations classiques des stocks de par la façon dont les avis scientifiques
sont fournis (Anderson et al. 2020b). Dans la plupart des évaluations des stocks de poisson
de fond de la Colombie-Britannique (p. ex., Yamanaka et al. 2011 ; Starr et Haigh 2017 ; For-
rest et al. 2020), les avis sur les prises sont présentés sous forme de tableaux de décision, où
les probabilités de dépassement des points de référence (p. ex., la probabilité que les stocks
tombent en deçà du PRL) sont présentées pour un éventail de futurs niveaux de TAC possibles.
Cette approche dépend de la déclaration explicite des points de référence et de l’estimation de
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l’état des stocks. Une fois qu’un tableau de décision a été produit, il incombe aux décideurs de
choisir un futur TAC en fonction des probabilités présentées, en tenant compte d’autres facteurs
comme les besoins économiques de la pêche et un certain niveau de tolérance au risque. Dans
ce processus, la prise en compte du risque se fait à l’étape finale du processus décisionnel et
n’est pas toujours transparente ou liée à des objectifs convenus à l’avance.

Les cadres de procédures de gestion diffèrent des évaluations conventionnelles de deux façons
principales : 1) les points de référence et l’état des stocks ne sont pas explicitement déclarés ;
2) les objectifs liés à la probabilité de dépasser les points de référence doivent être convenus
au début du processus (l’étape 2 des pratiques exemplaires). Les points de référence et l’état
des stocks font donc toujours partie intégrante du cadre, mais ils sont calculés dans les modèles
opérationnels et intégrés dans les paramètres de rendement. Il est essentiel de s’entendre sur le
risque acceptable (p. ex., les probabilités acceptables de dépassement des points de référence)
au début du processus afin de pouvoir établir les paramètres de rendement et les critères de
satisfaction.

Pour de nombreux stocks, en particulier les stocks à données limitées, il n’est pas possible
d’en estimer de façon fiable les points de référence biologiques ou l’état. Des cadres de pro-
cédures de gestion comme celui-ci peuvent être particulièrement importants pour ces stocks. Le
Cadre pour la pêche durable et les dispositions relatives aux stocks de poissons de la Loi sur
les pêches exigent que les stocks de poissons soient maintenus à des niveaux durables, et en
particulier au-dessus du PRL. Ce cadre préserve implicitement l’intention de ces politiques bien
que les points de référence et l’état du stock ne soient pas explicitement mis en évidence.

8.6 FRÉQUENCE ET DÉCLENCHEURS DES RÉÉVALUATIONS

En général, l’objectif d’un cadre de procédures de gestion est de déterminer et de choisir une
procédure de gestion solide qui peut être laissée en place pendant une période convenue.
Il est également recommandé d’effectuer des vérifications provisoires entre les évaluations
pour s’assurer que les procédures de gestion choisies fonctionnent comme prévu. En plus des
étapes des pratiques exemplaires de l’évaluation de la stratégie de gestion, Carruthers et Hordyk
(2018a) décrivent une étape d’évaluation finale, où le rendement de la procédure de gestion
choisie est examiné officiellement une fois qu’elle a été mise en œuvre. Les écarts par rapport
au rendement attendu d’une procédure de gestion ont été qualifiés de « circonstances exception-
nelles ». Cela peut se produire lorsque la dynamique du système observée se situe en dehors
de l’éventail des scénarios de modèles opérationnels précisés dans les modèles opérationnels
pour lesquels la procédure de gestion s’est avérée solide (Butterworth 2008).

La preuve de circonstances exceptionnelles, survenant dans l’intervalle recommandé entre les
évaluations, déclencherait un examen des modèles opérationnels et de la procédure de gestion,
ce qui pourrait entraîner un nouveau modèle opérationnel ou un ajustement de la procédure
de gestion choisie (Carruthers et Hordyk 2018b). Ces auteurs donnent plusieurs exemples
d’évaluations de la stratégie de gestion pour lesquelles des protocoles officiels de détection de
circonstances exceptionnelles ont été établis. En général, les protocoles officiels comprennent
la surveillance de l’indice de la biomasse, des prises et d’autres types de données, comme les
données sur la composition selon l’âge, et la comparaison des observations aux prévisions du
modèle opérationnel. L’indice de l’abondance observé sortant de l’intervalle de confiance de 90
% de l’indice projeté par le modèle opérationnel est un exemple de déclencheur d’une réévalua-
tion. Voir d’autres recommandations sur les procédures d’évaluation officielles dans Carruthers
et Hordyk (2018b). Les procédures d’évaluation informelles, sous la forme de commentaires
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des intervenants ou de comparaison visuelle des données observées par rapport aux données
projetées, peuvent également permettre de détecter des circonstances exceptionnelles (p. ex.
Cox et Kronlund 2008).

Parmi les procédures de gestion satisfaisantes dans les analyses actuelles, certaines sont à
prises constantes et d’autres sont des procédures de gestion Islope annuelles. Toutes les procé-
dures de gestion fondées sur des indices ont également été évaluées tous les cinq ans. Toutes
ces procédures de gestion satisfaisaient aux critères du PRL 1,5DG, mais aucune ne répondait
aux critères de CT C10. C’est pourquoi nous recommandons des mises à jour annuelles si une
procédure de gestion fondée sur des indices est sélectionnée. Conformément aux directives
pour les plans de rétablissement au Canada (DFO 2013), nous recommandons de réévaluer le
rendement de la procédure de gestion choisie au moins tous les trois ans.
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ANNEXE A. DONNÉES BIOLOGIQUES

Le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures, qui réside dans la zone 4B (figure 2), est
génétiquement distinct du stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures, dont l’aire
de répartition couvre le reste de la côte (Siegle 2011 ; Siegle et al. 2013 ; Andrews et al. 2018).
La limite nord entre les deux stocks se trouve au milieu du détroit de la Reine-Charlotte, au
nord de l’île Malcolm. La compréhension de la limite sud a changé récemment, d’après les
analyses présentées dans Andrews et al. (2018), qui soutiennent que le seuil de Victoria est
la limite géologique la plus probable entre les deux populations et que la population des eaux
intérieures s’étend dans la baie Puget. On utilise la zone de gestion du poisson de fond 4B
pour définir le stock des eaux intérieures, malgré le fait que la zone 4B s’étend au-delà des
limites de la population biologique (figure 2). Les stocks des eaux intérieures et extérieures sont
également considérés comme deux unités désignables distinctes par le COSEPAC (COSEPAC
2008a).

A.1 ÂGE, TAILLE ET CROISSANCE

Le sébaste aux yeux jaunes est une espèce qui vit longtemps et dont l’âge maximal déclaré est
de 121 y pour le stock des eaux extérieures (Keppel et Olsen 2019). L’âge maximal observé pour
le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est de 101 ans, mis à jour à partir de
l’âge maximal de 98 ans signalé précédemment d’après des données récentes supplémentaires
sur la détermination de l’âge (figure A.1). Les données sur l’âge du sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures, dérivées des méthodes de « cassure et brûlage » ou de « cassure et cuisson
», sont tirées de divers relevés effectués dans la zone 4B de 1984 à 2018. Les relevés dirigés
à la palangre sur fond dur ont commencé dans la zone 4B en 2003, après quoi on a déterminé
l’âge de davantage de sébastes aux yeux jaunes. Les proportions selon l’âge du sébaste aux
yeux jaunes sont indiquées par année et sexe sur la figure A.1. On suppose que tous les âges
sont indépendants de la sous-zone. Une erreur humaine est possible lors de la lecture de l’âge
à partir d’otolithes. La précision de la détermination de l’âge du sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures est indiquée sur la figure A.2, qui illustre l’âge des poissons déterminé deux fois
par des techniciens indépendants, y compris la fourchette d’âges possibles déclarée par chaque
technicien.

La longueur maximale du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est de 75,9 cm (mâles)
et de 76,9 cm (femelles) [figure A.3]. Le poids maximal enregistré est de 8,0 kg pour les mâles
et les femelles. Les ajustements et les graphiques du modèle longueur-poids pour toutes les
données de relevé accessibles sur la zone 4B sont présentés sur la figure A.4. On suppose que
toutes les mesures sont indépendantes de la sous-zone. La courbe longueur-poids prend la
forme suivante :

log(Wi) ∼ Student-t(df = 3, log(a) + b log(Li), σ), (A.1)

où Wi et Li représentent le poids et la longueur du poisson i, respectivement, et σ représente
l’échelle de l’erreur d’observation. Nous avons fixé les degrés de liberté de la loi de Student à 3
pour conférer une certaine robustesse par rapport aux valeurs aberrantes (Anderson et al. 2019).
Les variables a et b représentent les paramètres longueur-poids estimés. La figure A.5 illustre
les ajustements et les graphiques du modèle de l’âge selon la longueur pour le sébaste aux yeux
jaunes des eaux intérieures. La courbe de croissance de l’âge selon la longueur est un modèle
de von Bertalanffy exprimé comme suit :

Li ∼ Log-normal
(
log(linf(1− exp(−k(Ai − t0))))− σ2/2, σ

)
, (A.2)
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où Li et Ai représentent la longueur et l’âge du poisson i, linf , k et t0 représentent les para-
mètres de croissance de von Bertalanffy et σ représente le paramètre d’échelle. Le terme −σ2/2
représente un terme d’ajustement du biais log-normal, de sorte que nous avons modélisé la
longueur moyenne plutôt que la médiane. Le modèle a été ajusté dans Template Model Builder,
tel que décrit dans Anderson et al. (2019).

A.2 MATURITÉ

En plus d’être de grande taille et d’avoir une grande longévité, le sébaste aux yeux jaunes arrive
à maturité tardivement. Afin d’examiner l’âge à la maturité, nous avons analysé les enregistre-
ments d’échantillons de tous les relevés menés dans la zone 4B pour trouver des spécimens
identifiés comme mâles ou femelles avec un code de maturité valide et dont l’âge a été déter-
miné selon les méthodes de « cassure et brûlage » ou de « cassure et cuisson ».

Les courbes de maturité sont ajustées en tant que régressions logistiques aux spécimens de
poissons individuels, qui sont classés comme étant matures ou non matures en fonction de leur
longueur ou de leur âge (figure A.6) :

yi ∼ Binomial(πi) (A.3)
logit (πi) = β0 + β1xi + β2Fi (A.4)

où yi représente un 1 si le poisson i est considéré comme étant mature et un 0 si le poisson i
est considéré comme étant non mature. Les paramètres β représentent les coefficients estimés,
xi la longueur ou l’âge du poisson i et Fi un prédicteur binaire qui a la valeur 1 si le poisson est
une femelle et 0 si le poisson est un mâle. La variable πi représente la probabilité prévue que le
poisson i soit mature. Les modèles sont ajustés à tous les échantillons de relevé accessibles,
quelle que soit la période de l’année. La figure A.7 illustre les proportions prédites par rapport
aux proportions observées de la maturité selon l’âge.

La fréquence de maturité par mois est représentée dans le graphique à bulles de la figure A.8
pour tous les poissons de tous les relevés menés dans la zone 4B pour lesquels la maturité a
été échantillonnée. Les catégories de maturité sont présentées du stade le plus immature (en
haut) au stade le plus mature (en bas) ; les poissons individuels, une fois matures, suivent un
cycle d’un stade de maturité à l’autre.

A.3 DURÉE DE GÉNÉRATION

Les directives sur le rétablissement indiquent que le délai de rétablissement doit être de 1,5 à
2 fois la durée de génération de l’espèce (DFO 2013), la durée de génération étant le nombre
moyen d’années entre la naissance d’un individu et la naissance de sa progéniture. Une analyse
récente du stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures a estimé la durée de géné-
ration à environ 38 ans, qui était l’âge moyen du stock reproducteur non exploité modélisé (Cox
et al. 2020). Nous avons fixé la durée de génération pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux
intérieures à un niveau égal à celui estimé pour le stock des eaux extérieures afin d’aligner les
calendriers de rétablissement entre les deux stocks.

Toutefois, pour les estimations précédentes de la durée de génération tirées des rapports du
COSEPAC et des examens préalables aux évaluations du COSEPAC, on a fait les calculs en
utilisant l’âge à la maturité et la mortalité naturelle (âge à 50 % de la maturité + 1/M). En 2008,
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on a utilisé un taux de mortalité naturelle de 0,02 et un âge à la maturité de 50 % de 37,5 ans
pour les femelles du stock des eaux intérieures, ce qui a donné une durée de génération estimée
à 70 ans (COSEPAC 2008a), que l’on considère maintenant comme probablement plus élevée
qu’en réalité. En 2018, on a révisé ce chiffre à entre 40,5 et 45,0 ans en utilisant une mortalité
naturelle de 0,038 et une maturité de 50 % de 14,2 à 18,7 ans, estimée à l’aide de données
tirées des pêches commerciales et de la recherche, respectivement (Keppel et Olsen 2019). En
appliquant cette formule et l’estimation médiane de la mortalité naturelle utilisée dans notre mo-
dèle opérationnel de référence, 0,045, et la maturité de 50 % pour le stock des eaux intérieures
présentée sur la figure A.6, nous obtenons une durée de génération de 36 pour les femelles et
de 40 pour les mâles. Il y a, bien sûr, une grande incertitude associée à l’estimation de la durée
de génération à l’aide de cette formule étant donné que la mortalité naturelle est habituellement
indiquée comme l’axe principal de l’incertitude dans toutes les évaluations des stocks (p. ex.,
Gertseva et Cope (2017), la présente analyse). Les estimations de la maturité, en particulier la
classification des individus matures et non matures selon des méthodes macroscopiques, sont
également imprécises (Head et al. 2016). Enfin, les estimations de l’âge sont également sujettes
à des erreurs (figure A.2 reproduite d’après l’annexe A du rapport de synthèse des données sur
le poisson de fond en Colombie-Britannique (Anderson et al. 2019)).
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Figure A.1. Graphique de la fréquence des âges pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures
d’après tous les relevés accessibles menés dans la zone 4B : relevés à la palangre sur fond dur (nord et
sud) dans les eaux intérieures (RPFD INT N/S), relevés à la palangre sur fond dur dans les eaux
extérieures (une petite partie de la zone 4B a été incluse dans ce relevé en 2014 et en 2016 ; RPFD EXT
S) et relevés « AUTRES », comprenant les relevés à la turlutte de 1985 et de 1986 et un relevé au chalut
de fond en 2005. Les femelles sont représentées par des cercles colorés et les mâles sont représentés
derrière par des cercles gris clair. Le nombre total de poissons dont l’âge a été déterminé pour un relevé
et une année donnés est indiqué en haut des graphiques. Les lignes diagonales sont affichées à des
intervalles de cinq ans pour faciliter le suivi des cohortes dans le temps.
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Figure A.2. Graphique de précision de la détermination de l’âge pour le sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures. Chaque point et hachure représente un poisson individuel dont l’âge a été déterminé
deux fois. L’axe des abscisses représente l’âge et les extrémités supérieures et inférieures de la
fourchette des âges possibles enregistrés par le premier lecteur (« principal ») de l’âge des poissons.
L’axe des ordonnées représente les valeurs équivalentes enregistrées par le deuxième lecteur (« précision
») de l’âge du poisson. La ligne diagonale tiretée représente un parfait accord un à un entre les deux âges.
Parmi tous les sébastes aux yeux jaunes dont l’âge a été déterminé avec précision, 300 poissons ont été
échantillonnés au hasard et une petite quantité de fluctuation aléatoire a été ajoutée aux deux axes pour
réduire la surreprésentation, la même valeur de fluctuation étant ajoutée aux axes x et y pour un poisson
donné.
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Figure A.3. Graphiques de la fréquence des longueurs pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux
intérieures d’après tous les relevés accessibles menés dans la zone 4B : relevés à la palangre sur fond
dur (nord et sud) dans les eaux intérieures (RPFD INT N/S), relevés à la palangre sur fond dur dans les
eaux extérieures (une petite partie de la zone 4B a été incluse dans ce relevé en 2014 et en 2016 ; RPFD
EXT S) et relevés « AUTRES », comprenant les relevés à la turlutte de 1985 et de 1986 et un relevé au
chalut de fond en 2005. Les poissons femelles sont représentés par des barres colorées et les poissons
mâles sont représentés derrière par des barres gris clair. Le nombre total de poissons mesurés pour un
relevé et une année donnés est indiqué dans le coin supérieur gauche de chaque graphique.
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Figure A.4. Ajustements et graphiques du modèle longueur-poids pour le sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures. Les ajustements du modèle pour les femelles sont indiqués par une ligne pleine noire, et
les ajustements du modèle pour les mâles sont indiqués par une ligne grise tiretée. Le texte dans le
graphique montre les estimations des paramètres, et les cercles gris ouverts représentent les poissons
individuels auxquels les modèles sont ajustés. Tous les échantillons prélevés dans la zone 4B sont
compris.

Figure A.5. Ajustements et graphiques du modèle longueur-âge pour le sébaste aux yeux jaunes des
eaux intérieures. Les ajustements du modèle sont indiqués pour les femelles par une ligne pleine noire,
pour les mâles par une ligne grise tiretée, et pour les sexes combinés par une ligne fine noire. Le texte
montre les estimations des paramètres, et les cercles gris ouverts représentent les poissons individuels
auxquels les modèles sont ajustés. Tous les échantillons de relevé sont compris.
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Figure A.6. Courbes de l’âge à la maturité pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Les
lignes noires pleines représentent les ajustements aux poissons femelles et les lignes grises tiretées, les
ajustements aux poissons mâles. Les lignes verticales indiquent l’âge estimé à 50 % de maturité. Le texte
dans les graphiques indique l’âge estimé à 5, 50 et 95 % de maturité pour les femelles (F) et les mâles
(M). Les traits courts en haut et en bas représentent jusqu’à 1 500 poissons choisis au hasard, avec une
petite fluctuation aléatoire pour aider à différencier les poissons individuels.

Figure A.7. Proportions prédites et observées de la maturité selon l’âge chez le sébaste aux yeux jaunes
des eaux intérieures.
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Figure A.8. Courbe de la fréquence de maturité par mois pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux
intérieures. La superficie de chaque cercle correspond au nombre de spécimens de poissons dans une
catégorie de maturité donnée pour un mois donné. Les femelles sont indiquées par des cercles noirs et
les mâles sont indiqués derrière par des cercles gris clair. Le nombre total de spécimens de poissons
pour chaque mois est indiqué par les chiffres figurant en haut du graphique.
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A.4 TABLEAU RÉCAPITULATIF DES DONNÉES BIOLOGIQUES ACCESSIBLES

Tableau A.1. Données biologiques sur le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures.

Année Spécimens Longueurs Poids Maturités Âges Spécimens d’âge prélevés

1984 2 1 2 1 0 2
1985 87 83 83 86 87 87
1986 37 37 37 37 28 37
1987 5 5 5 5 0 5
1988 12 10 10 12 0 12
1992 2 2 2 2 0 2
1993 1 1 1 1 0 1
2003 135 131 130 107 135 135
2004 118 117 115 80 118 118
2005 146 141 134 124 146 146
2007 65 65 64 53 65 65
2008 38 37 30 23 32 38
2009 10 10 10 10 8 10
2010 153 153 153 145 153 153
2011 266 264 264 263 264 266
2012 171 170 169 144 169 171
2013 223 222 223 209 220 223
2014 191 191 190 178 159 191
2015 236 232 230 219 209 236
2016 257 257 257 247 253 257
2018 55 55 55 52 55 55
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ANNEXE B. DONNÉES DES RELEVÉS INDÉPENDANTES DE LA PÊCHE

Nous avons conditionné les modèles opérationnels à l’aide d’indices de l’abondance tirés du
relevé à la palangre sur fond dur (RPFD) et du relevé à la palangre sur l’aiguillat commun dans
le détroit de Georgie. Les plans de relevé et la modélisation des indices connexes sont décrits
ici.

B.1 INDICE DU RELEVÉ À LA PALANGRE SUR FOND DUR DANS LES EAUX
INTÉRIEURES

Le relevé à la palangre sur fond dur dans les eaux intérieures pour la zone de gestion du détroit
de Georgie (4B) fournit des indices des taux de prise et les données biologiques connexes pour
l’évaluation du sébaste des zones côtières depuis 2003 (Lochead et Yamanaka 2007). Le relevé
suit un plan stratification aléatoire de la profondeur qui consiste en blocs de 2 km par 2 km, et il a
toujours été effectué par le NGCC Neocaligus. Le relevé utilise des hameçons circulaires de type
agrafe de taille 13/0 et du calmar comme appât avec une durée d’immersion de deux heures.
Les données hameçon par hameçon recueillies depuis le début des relevés sont collectées
électroniquement et stockées dans une base de données. Pour plus de renseignements détaillés
sur le plan du relevé, voir Lochead et Yamanaka (2004).

La zone du relevé est divisée en régions du nord et du sud (figure B.1), qui sont pêchées en
alternance une année sur deux. La frontière entre les deux régions se situe approximativement
aux extrémités nord des secteurs de gestion des pêches du Pacifique (SGPP) 14 et 15 (figure 2).
Cependant, plusieurs irrégularités se sont produites (figure B.2) :

• Le relevé n’a pas eu lieu en 2006 et en 2017.
• La durée du relevé varie d’une année à l’autre, ce qui se traduit par des incohérences dans

la portée géographique du relevé d’une année à l’autre.
• La baie Desolation (SGPP 15) fait partie de la région du sud, mais a été échantillonnée

dans la région du nord en 2003, 2008 et 2019, et ne l’a pas été en 2009 et 2018. Les taux
de prise du sébaste aux yeux jaunes sont les plus élevés dans la baie Desolation (SGPP
15 ; figure 2). Le manque d’échantillonnage en 2009 et en 2018 devrait donc avoir un effet
sur les estimations du relevé du sud.

• Le relevé du sud n’a pas été réalisé en entier en 2009 ; la pêche a seulement eu lieu dans
38 blocs dans le sud du détroit de Georgie, et uniquement entre Nanaimo et Victoria. Cela
contraste avec les années normales où le relevé couvre environ 70 blocs jusqu’à Campbell
River au nord. Les taux de prise de la plupart des espèces de sébastes capturées dans
ce relevé ayant tendance à diminuer du nord au sud, cela pourrait également avoir un effet
important sur l’indice du relevé cette année-là.

Nous avons appliqué un modèle spatiotemporel géostatistique pour normaliser l’indice du relevé
à la palangre sur fond dur (p. ex., Shelton et al. 2014 ; Thorson et al. 2015 ; Anderson et al. 2019)
afin de tenir compte de la mise en œuvre irrégulière du plan du relevé (section B.1.2). Nous
avons confirmé, par simulation, que cette approche peut « assembler » les régions de relevé du
nord et du sud avec relativement peu de biais (section B.1.3).
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Figure B.1. Carte des blocs du relevé à la palangre sur fond dur indiquant les régions du nord (en bleu) et
du sud (en vert). Les aires de conservation du sébaste (blocs orange) sont également représentées.

B.1.1 CONCURRENCE À L’HAMEÇON

Un indice de l’abondance d’une espèce tiré d’un relevé à la palangre n’est pas forcément propor-
tionnel à l’abondance réelle dans certaines conditions. Par exemple, en cas de forte concurrence
entre les espèces pour les hameçons appâtés, les prises réelles pourraient ne pas refléter
fidèlement la véritable abondance des espèces moins compétitives (Kuriyama et al. 2018).
Les prises du relevé à la palangre sur fond dur dans les eaux intérieures sont principalement
composées d’aiguillat commun du Pacifique Nord (Squalus suckleyi ; ci-après « aiguillat com-
mun »), un important concurrent potentiel des sébastes aux hameçons (Obradovich 2018).
Comme dans Yamanaka et al. (2011), nous avons appliqué une correction de la concurrence
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à l’hameçon, qui tient compte de la concurrence entre les poissons individuels pour l’appât des
hameçons, aux données du relevé à la palangre sur fond dur. Pour appliquer cette correction, on
estime un facteur d’ajustement de la concurrence pour chaque calée, chaque année. Ce facteur
d’ajustement, Ai,t, met à l’échelle le nombre observé de sébastes aux yeux jaunes capturés, Ni,t,
pour chaque calée i chaque année t afin de donner le nombre prévu de poissons pêchés après
la prise en compte de la concurrence, N (0)

i,t :

N
(0)
i,t = Ai,tNi,t. (B.1)

Le facteur d’ajustement dépend de la proportion d’hameçons observés qui sont remontés encore
appâtés, Pi,t (figure B.4) :

Ai,t = ˘
logPi,t

1˘Pi,t
. (B.2)

Étant donné que Pi,t → 0, Ai,t → ∞, de sorte que le nombre prévu N
(0)
i,t → ∞. Par conséquent,

dans les cas où aucun hameçon n’a été remonté encore appâté, nous avons fixé le nombre
d’hameçons appâtés à un. Voir plus de renseignements détaillés sur la correction de la concur-
rence à l’hameçon dans Anderson et al. (2019) (leur annexe G, section G.5). Nous avons entré
les données ajustées en fonction de la concurrence à l’hameçon (figure B.5) dans le modèle
spatiotemporel pour développer l’indice de l’abondance.

B.1.2 NORMALISATION DE L’INDICE SPATIOTEMPOREL DU RELEVÉ À LA PALANGRE
SUR FOND DUR

Nous avons ajusté un modèle de normalisation de l’indice spatiotemporel géostatistique :

ys,t ∼ NegBin (µs,t, ϕ) , (B.3)
µs,t = exp (Xs,tOs,t + β + ωs + ϵs,t) , (B.4)

où NegBin fait référence à la distribution binomiale négative (le paramétrage NB2 (Hilbe 2011)
où les échelles de la variance sont en quadrature avec la moyenne), ϕ représente le paramètre
de dispersion, ys,t et µs,t font référence à la valeur observée et prévue, respectivement, au point
spatial s et dans le temps t, ϕ désigne le paramètre de dispersion, X désigne une matrice du
plan et β désigne un vecteur de coefficients estimés (une moyenne indépendante pour chaque
année). Le symbole Os,t représente une « compensation » pour le nombre d’hameçons et le
facteur d’ajustement de la concurrence à l’hameçon. Plus précisément, il était représenté en tant
que log (Si,t/Ai,t), où Si,t représente la superficie « balayée » par la calée. Nous avons calculé
la superficie balayée en fonction du nombre d’hameçons (Nhooks

i,t ) dans la calée i et l’année t
comme suit :

Nhooks
i,t · 0.0024384 · 0.009144 · 1000. (B.5)

La valeur 0,002438 correspond à l’espacement entre les hameçons (8 pouces) en kilomètres,
0,009144 à une superficie présumée de 30 pieds balayée autour de la calée où les poissons
peuvent être capturés (en kilomètres) et 1 000 met à l’échelle la superficie balayée des kilo-
mètres aux mètres. Il est à noter que l’hypothèse de 30 pieds ne sert qu’à augmenter ou à
diminuer la densité pour toutes les années et a en fin de compte une incidence sur l’estimation
de la capturabilité du relevé, mais n’influencera pas la forme des séries chronologiques de
l’indice.
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Nous avons supposé que les effets aléatoires spatiaux (ωs) étaient tirés d’une distribution nor-
male multidimensionnelle avec une matrice de covariance Σω :

ω ∼ MVNormal (0,Σω) . (B.6)

Nous avons limité les effets aléatoires spatiaux pour suivre une fonction de covariance de Matérn,
qui définit le taux de décroissance de la corrélation spatiale avec la distance. La fonction de
Matérn décrit la covariance Φω (sj , sk) entre les emplacements spatiaux sj et sk comme suit :

Φω (sj , sk) = τ2ω/Γ(ν)2
ν˘1(κdjk)

νKν (κdjk) , (B.7)

où τ2ω représente la variance spatiale, Γ représente la fonction gamma, Kν représente la fonction
de Bessel, djk représente la distance euclidienne entre les emplacements sj et sk, et κ repré-
sente un paramètre d’échelle estimé (p. ex., Lindgren et al. 2011). Le paramètre ν contrôle
le lissage de la fonction de covariance. Nous avons établi ν = 1, ce qui nous permet de tirer
parti de l’approximation de l’équation différentielle partielle stochastique (SPDE) aux champs
aléatoires de Markov gaussien (GMRF) pour augmenter considérablement l’efficacité de calcul
(Lindgren et al. 2011).

Nous avons supposé la même structure pour les effets aléatoires spatiotemporels, en attribuant
à chaque tranche de temps son propre ensemble indépendant d’effets aléatoires (ϵt) avec la
matrice de covariance Σϵ,t :

ϵt ∼ MVNormal (0,Σϵ,t) . (B.8)

Cette matrice de covariance est également limitée pour suivre une fonction de covariance de
Matérn avec le même κ, mais son propre τ2ϵ (variance spatiale) :

Φϵ (sj , sk) = τ2ϵ /Γ(ν)2
ν˘1(κdjk)

νKν (κdjk) . (B.9)

Bien que nous ayons décrit les fonctions de Matérn ci-dessus en utilisant la forme isométrique
simple dans un souci de simplicité (la corrélation spatiale est la même dans toutes les direc-
tions), nous avons en fait autorisé l’anisotropie dans la corrélation spatiale et spatiotemporelle
(p. ex., Thorson et al. 2015).

Les effets aléatoires spatiaux tenaient compte de facteurs spatiaux qui étaient constants dans
le temps, comme la profondeur et le type de substrat. Les effets aléatoires spatiotemporels
intégraient des facteurs qui variaient d’une année à l’autre dans l’espace, comme la température
au fond, les régimes de circulation de l’eau, les interactions entre espèces et les déplacements
des espèces. À titre d’analyses de sensibilité, nous avons inclus d’autres versions de nos mo-
dèles qui 1) tenaient également compte de la profondeur et 2) ne tenaient pas compte de la
concurrence à l’hameçon.

Nous avons ajusté notre modèle avec le progiciel sdmTMB en R (Anderson et al. 2020a) et
TMB (Kristensen et al. 2016) en utilisant un « maillage » avec 400 « nœuds » de processus
prédictifs générés par des approximations de Laplace imbriquées et intégrées (INLA) (Lindgren
et al. 2011 ; Rue et al. 2016) avec des emplacements déterminés par un algorithme de regrou-
pement des K-moyennes (figure B.6). Nous avons estimé les effets fixes par vraisemblance
maximale, les effets aléatoires étant fixés aux valeurs qui maximisaient la probabilité conjointe
conditionnelle à la valeur estimée des effets fixes. Nous avons vérifié que les ajustements du
modèle concordaient avec la convergence en nous assurant que le gradient maximal de tous
les coefficients estimés était inférieur à 0,001 et que la matrice de covariance était positive-
définie.
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Nous avons projeté les prévisions du modèle sur toute la zone de relevé (figure B.3) à l’aide
de la matrice de projection de covariance et du maillage d’interpolation bilinéaire fournis par
INLA (Lindgren et al. 2011 ; Rue et al. 2016) (figures B.6 et B.7). En ce qui concerne les compo-
santes du modèle, les effets aléatoires spatiaux étaient, par définition, constants d’une année
à l’autre (figure B.8) et les effets aléatoires spatiotemporels variaient d’une année à l’autre
(figure B.9).

Nous avons alors calculé la biomasse prévue Bt pour l’année t, comme suit :

Bt =

nj

Σ
j=1

wj · exp
(
Xj,tβ + Ō + ωj + ϵj,t

)
, (B.10)

où j renvoie à une cellule du quadrillage dans la zone de relevé, wj représente la superficie
de cette cellule (figure B.3) et Ō représente la valeur de compensation moyenne. En d’autres
termes, nous avons additionné la biomasse prévue pour chaque année dans toutes les cellules
de quadrillage faisant partie de la zone de relevé. Nous avons généré les écartstypes pour les
estimations annuelles de la biomasse logarithmique à l’aide de la méthode delta généralisée
mise en œuvre dans Template Model Builder (Kristensen et al. 2016).

L’indice de la population normalisé ainsi obtenu tient compte de l’échantillonnage irrégulier de
la zone de relevé et de la concurrence à l’hameçon et « assemble » les régions du nord et du
sud en un seul indice de la population (figure B.10). L’inclusion de la profondeur ou l’exclusion
des ajustements de la concurrence à l’hameçon ont eu des effets relativement mineurs sur
l’indice de la population (figure B.10). Le modèle a également été en mesure de « remplir »
ce à quoi l’indice pourrait ressembler hypothétiquement pour les régions du nord et du sud
indépendamment (figure B.10). Il convient de noter que cette interpolation statistique ne peut
pas tenir compte d’événements ponctuels dans la région non observée, comme une abondance
anormalement élevée seulement dans la région du nord une année où le relevé avait lieu dans la
région du sud.

B.1.3 ESSAIS PAR SIMULATION DE « L’ASSEMBLAGE » DES RELEVÉS PAR LES MO-
DÈLES SPATIOTEMPORELS

Nous avons entrepris une analyse de simulation de base pour vérifier que notre approche «
d’assemblage » des régions du nord et du sud dans une seule zone de relevé était raisonnable
d’un point de vue statistique. Nous avons produit un système qui correspond approximativement
aux données du relevé à la palangre sur fond dur avec lesquelles nous avons travaillé dans ce
document :

• 10 ans d’observations
• 100 emplacements d’observation spatiale possibles, sj et sk, tirés d’une distribution uni-

forme (0, 1) chaque année
• Un ET marginal (ωs) = 2,2
• Un ET marginal (ϵs,t) = 0,3
• Un paramètre de Matérn κ = 0, 1

• Des moyennes annuelles tirées d’une distribution log-normale (0,1, 0,2)
• Un processus d’observation de Poisson (dans un souci de simplicité plutôt qu’un binôme

négatif)

Nous avons simulé l’abondance moyenne réelle sous-jacente sur un quadrillage complet [0,
1] contenant 25 x 25 cellules de taille égale. Nous avons ensuite rejeté les régions du nord
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et du sud (au-dessus ou en dessous de 0,5) en alternance une année sur deux, afin d’avoir
environ 50 observations par année, et nous avons tenté d’ajuster la même forme de modèle
spatiotemporel que celle utilisée pour la normalisation de l’indice du relevé à la palangre sur fond
dur (figure B.11).

Même s’il n’observait que les régions du nord et du sud en alternance, le modèle a été en me-
sure de reconstituer les parties manquantes non observées à partir de la corrélation spatiale
estimée et, dans une moindre mesure, de la corrélation spatiotemporelle estimée (figure B.11).
En projetant les prévisions du modèle sur un quadrillage de toute la superficie du carré simulé,
notre modèle a pu produire un indice semblable à l’indice réel (figure B.12). Si nous générions
plutôt l’indice de façon naïve en utilisant une approche qui imite une approche fondée sur le plan
(en additionnant les abondances observées chaque année et en l’ajustant à la même moyenne
géométrique à des fins de visualisation), l’indice obtenu ne reflétait pas la tendance de l’indice
réel pour beaucoup d’années (figure B.12).

Grâce à l’expérimentation (non illustrée), nous avons constaté que « l’assemblage » était le
plus exact pour récupérer l’indice réel si l’ampleur des écarts de la corrélation spatiale (ωs)
était beaucoup plus grande que celle des écarts de la corrélation spatiotemporelle (ϵs,t). C’est
le cas dans notre modèle de relevé à la palangre sur fond dur, où l’écart-type marginal de ωs

était environ six fois plus grand que l’écart-type marginal de ϵs,t. « L’assemblage » était le plus
nécessaire lorsque l’abondance présentait un gradient nord-sud, comme cela semble évident
pour le sébaste aux yeux jaunes.
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Figure B.2. Observations de sébaste aux yeux jaunes dans le relevé à la palangre sur fond dur dans les
eaux intérieures. L’arrière-plan ombré en gris indique les zones de relevé du nord et du sud. La superficie
des cercles représente le nombre de poissons capturés par hameçon après prise en compte de la
concurrence à l’hameçon.
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Figure B.3. Superficie par cellule de quadrillage du relevé qui se trouve dans l’eau pour le relevé à la
palangre sur fond dur dans les eaux intérieures. La densité de comptage prévue pour chaque cellule du
quadrillage est étendue à toute la zone de relevé en fonction de ces régions.
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Figure B.4. Proportion d’hameçons appâtés remontés pour le relevé à la palangre sur fond dur dans les
eaux intérieures. Il convient de noter la différence importante entre les régions du nord et du sud et le
changement dans le nord entre 2003 et 2007 et les années suivantes.
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Figure B.5. Facteur d’ajustement des hameçons pour le relevé à la palangre sur fond dur dans les eaux
intérieures, tenant compte du nombre d’hameçons et du nombre d’hameçons remontés appâtés.
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Figure B.6. Maillage de l’équation différentielle partielle stochastique (SPDE) pour le relevé à la palangre
sur fond dur. Les cercles gris ouverts en arrière-plan (souvent masqués) représentent les emplacements
des données observées et les points rouges représentent les "knots". Les lignes indiquent le maillage de
triangularisation utilisé dans l’approximation de l’équation différentielle partielle stochastique et
l’interpolation bilinéaire. Un plus grand nombre de nœuds augmente la précision de l’approximation au
détriment du temps de calcul.
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Figure B.7. Densité relative prédite dans l’espace et le temps pour le relevé à la palangre sur fond dur. Les
nombres observés (avec ajustement des hameçons) sont illustrés par des cercles. Les prédictions sont
illustrées par des ombres de couleur.
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Figure B.8. Les effets spatiaux aléatoires. Il s’agit de différences constantes spatialement corrélées dans
l’abondance prévue au fil du temps. Les valeurs sont indiquées dans l’espace des liens (log).
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Figure B.9. Les effets aléatoires spatiotemporels. Il s’agit d’écarts spatialement corrélés qui changent
dans le temps. Noter le retour à la moyenne dans les combinaisons superficie-année sans données
d’échantillonnage. Noter la différence d’ampleur entre les effets aléatoires spatiaux (figure précédente) et
ces effets aléatoires spatiotemporels.
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Figure B.10. L’indice commun de l’abondance relative. Le graphique du haut illustre la prédiction
commune à partir du modèle spatial temporel. Trois versions sont incluses : 1) les effets aléatoires et les
moyennes annuelles seulement, 2) l’ajout d’une covariable de profondeur et 3) l’élimination du facteur
d’ajustement des hameçons. Les graphiques du milieu et du bas représentent les prévisions communes
pour les régions du nord et du sud. Toutes les régions ombrées représentent des intervalles de confiance
de 95%. Les séries chronologiques des indices communs du graphique du haut ont été mises à l’échelle
pour avoir la même moyenne géométrique que le principal indice “RPFD INT” à des fins de visualisation.
Les lignes verticales tiretées indiquent les années où des relevés ont été effectués (surtout) dans la
région du sud.
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Figure B.11. Essais par simulation du calcul de l’indice de l’abondance relative avec des observations en
alternance pour le nord et le sud. (A) L’abondance réelle simulée (moyenne) dans l’espace et dans le
temps. (B) Les nombres observés (points) et estimés (couleurs) dans l’espace et le temps à partir du
modèle géostatistique. Les observations se font en alternance une année sur deux dans les régions du
nord et du sud et « omettent » la région manquante. Noter comment le modèle temporel spatial est
capable de prédire ce que devrait être l’abondance dans la région « omise » en fonction du profil de la
corrélation spatiale constante (et, dans une moindre mesure, le profil de la corrélation spatiotemporelle).
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Figure B.12. Essais par simulation du calcul de l’indice de l’abondance relative avec des observations en
alternance pour le nord et le sud. La ligne rouge pleine représente l’abondance réelle simulée dans le
temps. La ligne pointillée et tiretée verte représente une estimation « naïve » fondée sur le plan, qui est
calculée ici en calculant l’abondance avec seulement les nombres du nord ou du sud observés chaque
année. La ligne bleue tiretée représente un indice géostatistique normalisé qui tente de tenir compte des
observations biennales nord-sud. La région bleue ombrée représente l’intervalle de confiance de 95%
modélisé.
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B.2 INDICE DU RELEVÉ SUR L’AIGUILLAT COMMUN

Le relevé sur l’aiguillat commun échantillonne neuf emplacements dans le détroit de Georgie
qui ont été historiquement exploités par la pêche commerciale de l’espèce (King et al. 2012).
Le relevé a commencé en 1986 et l’échantillonnage a eu lieu en 1989, 2005, 2011, 2014 et
2019. Il s’agit d’un relevé à la palangre stratifié en profondeur qui utilise des engins à agrafe
avec 300 hameçons circulaires de taille 14/0 appâtés avec du hareng du Pacifique et une durée
d’immersion de deux heures. Une description plus détaillée des méthodes de relevé est donnée
dans King et al. (2012). Pour la plupart des séries chronologiques, les prises de sébaste ont été
enregistrées calée par calée. Depuis 2019, des données hameçon par hameçon pour toutes les
espèces capturées ont été recueillies à bord, ainsi que les données biologiques pour le sébaste.
Nous utilisons un modèle spatiotemporel pour estimer la densité du sébaste aux yeux jaunes par
km2. Nous avons calculé la superficie balayée en multipliant le nombre d’hameçons déployés par
la distance estimée entre les hameçons (espacement de 8 pieds) et la largeur balayée estimée
(longueur de deux avançons).

Le relevé sur l’aiguillat commun n’est pas conçu pour évaluer le sébaste, de sorte qu’il y a
plusieurs différences importantes entre les plans des relevés à la palangre sur fond dur et sur
l’aiguillat commun. La différence la plus importante est peut-être que le relevé à la palangre
sur fond dur cible en particulier les habitats propices au sébaste (c.-à-d. un fond dur), tandis
que le relevé sur l’aiguillat commun est effectuée dans des sites qui étaient importants pour
la pêche commerciale et qui présentent principalement des fonds de sédiments meubles. Le
relevé sur l’aiguillat commun utilise également des hameçons circulaires légèrement plus gros
que ceux utilisés pour le relevé à la palangre sur fond dur (14/0 par rapport à 13/0) ; des appâts
de hareng au lieu de calmar ; 300 hameçons par calée au lieu de 225 ; et les hameçons sont
espacés de 1,8 mètre au lieu de 2,4 mètres. Nous utilisons le relevé sur l’aiguillat commun dans
cette analyse parce qu’il fournit la plus longue série chronologique de données indépendantes
de la pêche pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures et parce qu’il a été utilisé dans
l’évaluation précédente en 2011.

B.2.1 COMPARAISON DES HAMEÇONS

À l’origine, le relevé était effectué avec des hameçons en J, puis on les a remplacés par des ha-
meçons circulaires en 2005. En 2004, McFarlane et al. (2005) ont entrepris une étude d’étalon-
nage pour évaluer la possibilité de modifier les taux de prise en raison du changement du type
d’hameçon. Toutefois, l’étude a comparé les taux de prise pour l’aiguillat commun seulement, et
le changement d’hameçon a probablement eu une incidence différente sur la capturabilité pour
le sébaste aux yeux jaunes. L’évaluation précédente a tenté de régler ce problème en estimant
un ratio de capturabilité, en utilisant les données pour tous les sébastes, afin d’évaluer les
prises dans les années 1980 (Yamanaka et al. 2011). Leur description n’explique pas clairement
comment ce ratio de capturabilité a été estimé. L’évaluation précédente était très sensible à
l’indice de l’aiguillat commun obtenu (en raison de la forte diminution depuis les années 1980), et
cette diminution dépendait en grande partie du ratio des hameçons.

Dans l’étude de comparaison des hameçons, 23 calées utilisaient des hameçons circulaires
et 23 des hameçons en J. Dans ces calées expérimentales, 5 sébastes aux yeux jaunes ont
été capturés à l’aide d’hameçons en J et 27 à l’aide d’hameçons circulaires (tableau B.1). Bien
que cela représente un échantillon relativement petit de poissons pour estimer un facteur de
correction des hameçons pour le sébaste aux yeux jaunes, en estimant simultanément le facteur
de correction tout en normalisant l’indice de la population à l’aide d’un modèle géostatistique,
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nous avons été en mesure d’intégrer l’incertitude du facteur de correction dans les erreurs types
de l’indice ainsi obtenues (section B.2.4). Néanmoins, il est important de noter que ce facteur de
correction est basé sur un nombre limité de calées. Il repose principalement sur cinq calées avec
un ou deux sébastes aux yeux jaunes de plus capturés au moyen d’hameçons circulaires que
par des hameçons en J et deux calées avec 12 et quatre sébastes aux yeux jaunes capturés au
moyen d’hameçons circulaires contre zéro au moyen d’hameçons en J (tableau B.1).

Tableau B.1. Nombre de sébastes aux yeux jaunes capturés dans l’expérience hameçon en J/hameçon
circulaire en 2004.

Calée Hameçon en J Hameçon circulaire

1 0 0
2 10
3 00
4 00
5 20
6 00
7 11
8 00
9 01

10 00
11 120
12 00
13 20
14 00
15 00
16 00
17 10
18 40
19 00
20 00
21 00
22 00
23 43

B.2.2 PROFONDEUR

Outre le fait que le relevé n’a pas été conçu pour les sébastes et du changement de type d’engin,
la strate de plus faible profondeur a été abandonnée dans le relevé de 2004 et les suivants.
L’objectif était de délibérément essayer d’éviter de capturer les sébastes (pour des raisons de
conservation). Bien que la profondeur ne soit pas explicitement incluse dans le modèle spa-
tiotemporel, les effets spatiaux aléatoires devraient absorber une grande partie de la variation
associée à la profondeur tout en tenant compte d’autres effets spatialement variables.

B.2.3 CONCURRENCE À L’HAMEÇON

L’évaluation précédente du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures indique qu’un modèle
exponentiel de concurrence à l’hameçon a été utilisé sur les données du relevé sur l’aiguillat
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commun en 2011. Toutefois, il n’y a pas de données accessibles sur le nombre d’hameçons
appâtés et vides pour le relevé sur l’aiguillat commun avant 2019, et on ne sait pas bien com-
ment l’évaluation précédente en a tenu compte. Par conséquent, nous n’avons pas appliqué un
modèle explicite de concurrence à l’hameçon dans la présente analyse. Cependant, pour tenir
compte en partie de la concurrence à l’hameçon, nous avons inclus le nombre d’aiguillats com-
muns capturés (log-transformé de façon à avoir un effet multiplicateur sur le nombre observé)
comme covariable dans le modèle.

B.2.4 NORMALISATION DE L’INDICE SPATIOTEMPOREL DU RELEVÉ SUR L’AIGUILLAT
COMMUN

Nous avons utilisé un modèle géostatistique semblable à celui décrit pour le relevé à la palangre
sur fond dur (section B.1.2) avec l’ajout des covariables de l’aiguillat commun et du type d’hame-
çon. Nous avons inclus le nombre logarithmique d’aiguillats communs et le type d’hameçon dans
la matrice du modèle Xs,t :

ys,t ∼ NegBin(µs,t, ϕ), (B.11)
µs,t = exp (Xs,tβ +Os,t + ωs + ϵs,t) , (B.12)

avec les symboles définis comme dans l’équation B.4. Le type d’hameçon est un identifica-
teur pour différencier les hameçons en J des hameçons circulaires. Le décalage représente
le log(superficie balayée), tel que défini précédemment. Nous avons ajusté notre modèle avec
sdmTMB (Anderson et al. 2020a) tel que décrit ci-dessus avec 300 nœuds. Dans notre projec-
tion des prévisions du modèle sur le quadrillage du relevé pour calculer l’abondance relative
normalisée :

Bt =

nj

Σ
j=1

wj · exp
(
Xj,tβ + Ō + ωj + ϵj,t

)
, (B.13)

avec les symboles définis ci-dessus, nous avons pu faire des prédictions pour un hameçon en
J ou un hameçon circulaire. Le choix de l’un ou de l’autre placerait davantage l’incertitude dans
les années avec l’un ou l’autre puisque l’incertitude de l’autre effet ne serait incorporée que cer-
taines années. En guise de compromis, nous avons choisi de faire des prédictions pour un type
d’hameçon moyen dans l’ensemble de données afin de répartir l’incertitude de ce type dans les
séries chronologiques. Dans la pratique, cela signifiait un codage de -0,57 pour les hameçons
circulaires et de 0,43 pour les hameçons en J dans la matrice d’ajustement du modèle Xs,t et de
fixer à 0 le prédicteur équivalent dans la matrice du modèle de prédiction.

Nous avons estimé que les hameçons en J capturaient 7,7 fois plus de sébastes aux yeux
jaunes que les hameçons circulaires, toutes choses étant égales par ailleurs, mais avec une
incertitude considérable (intervalle de confiance (IC) de 95 % : 1,6 – 37,1). Nous avons estimé
que l’effet de logarithme pour l’aiguillat commun était de -0,31 (IC de 95 % : -0,59 – -0,03). Cela
signifie que nous pouvons nous attendre à capturer, en moyenne, environ 3,1% (IC de 95 % :
0,3% – 5,9%) moins de sébaste aux yeux jaunes pour chaque tranche supplémentaire de 10
% d’aiguillat commun également pêché dans la même calée, probablement en raison de la
concurrence à l’hameçon.

Dans l’équation B.13, nous avons organisé les cellules du quadrillage de prédiction, indexées
par j, en superposant un quadrillage de 500 mètres x 500 mètres sur la zone de relevé. Étant
donné que le relevé sur l’aiguillat commun utilise des stations fixes plutôt qu’un quadrillage
d’échantillonnage aléatoire, nous avons tracé manuellement des rectangles autour de toutes
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les calées de palangres exploitées historiquement afin de délimiter la zone échantillonnée
(figure B.13). Nous avons calculé la superficie des cellules du quadrillage (wj) après avoir enlevé
une partie des cellules à échelle fine qui chevauchaient les terres. Nous avons établi la matrice
du plan Xj,t pour prédire un nombre moyen d’aiguillats communs et un décalage moyen de la
superficie balayée.

La projection résultante du modèle sur la grille à échelle fine est illustrée sur la figure B.14
ainsi que les valeurs modélisées des effets aléatoires spatiaux (figure B.15) et spatiotemporels
(figure B.16). L’indice normalisé pour le sébaste aux yeux jaunes pour un type d’hameçon moyen
indique une diminution de l’abondance relative entre les années 1980 et le relevé suivant en
2004, mais avec une incertitude considérable (figure B.17). L’indice est demeuré relativement
stable de 2004 à 2014, avec une légère augmentation de la moyenne de 2014 à 2019, mais
encore une fois avec une incertitude considérable (figure B.17).
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Figure B.13. Sébastes aux yeux jaunes capturés, par zone balayée, par des hameçons dans le relevé sur
l’aiguillat commun. Les valeurs sont indiquées par la superficie des cercles. Les rectangles gris illustrent la
zone de relevé présumée.
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Figure B.14. Abondance relative prédite du sébaste aux yeux jaunes (couleur). L’échelle de couleurs est
log-transformée. Les cercles représentent les mêmes données observées que sur la figure précédente.
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Figure B.15. Effets aléatoires spatiaux du modèle spatiotemporel représentés dans l’espace
logarithmique. Ce graphique représente une corrélation spatiale constante dans le temps.
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Figure B.16. Effets aléatoires spatiotemporels du modèle spatiotemporel représentés dans l’espace
logarithmique. Ces graphiques représentent une corrélation spatiale qui varie dans le temps.
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Figure B.17. L’indice normalisé de l’abondance relative du sébaste aux yeux jaunes ainsi obtenu. Les
points représentent les estimations moyennes et les segments linéaires représentent les intervalles de
confiance de 95%. La ligne verticale tiretée représente l’année de l’expérience avec les hameçons et le
passage des hameçons en J aux hameçons circulaires.
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ANNEXE C. DONNÉES SUR LES PRISES

Le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est ciblé dans les pêches commerciales à
la ligne et à l’hameçon, les pêches à des fins alimentaires, sociales et rituelles (ASR) et les
pêches récréatives. La gestion de la pêche du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures
a commencé en 1986, avec la mise en place du permis commercial de catégorie « ZN » et des
limites de prises quotidiennes pour les pêcheurs récréatifs. Une chronologie des changements
de gestion pour les pêches commerciales et récréatives est présentée dans les tableaux C.5
et C.6.

C.1 DONNÉES SUR LES PRISES COMMERCIALES

Les données sur les prises de sébaste peuvent être regroupées en trois périodes : historique (de
1918 à 1950), début de la période électronique (de 1951 à 2005) et moderne (2006 et après). Il
y a deux grandes sources d’incertitude dans la période historique et le début de la période élec-
tronique pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. La première est que les prises
de sébastes, autres que de sébaste à longue mâchoire (Sebastes alutus), étaient déclarées
de façon regroupée (autre sébaste, ORF) pendant la période historique. Pour reconstituer les
prises historiques, des auteurs du MPO ont élaboré un algorithme (Haigh et Yamanaka 2011).
Cet algorithme de reconstitution applique un ratio calculé à partir d’une période pour laquelle on
dispose de données crédibles sur les débarquements provenant du programme de vérification
à quai des pêches à la ligne et à l’hameçon (1997–2005) pour générer une série chronologique
des prises par espèce, année, secteur de pêche et zone de gestion (Haigh et Yamanaka 2011).
Les données « crédibles » sur les débarquements sont tirées des années de référence où la
connaissance des prises était considérée comme étant de grande qualité et stable, depuis
1997, avec le début de la présence d’observateurs à bord des chalutiers et le système de quotas
individuels des bateaux (Haigh et Yamanaka 2011).

La deuxième grande source d’incertitude est l’ampleur des prises non déclarées qui étaient
remises à l’eau ou rejetées en mer avant la mise en place du niveau de présence des observa-
teurs de 100 % en 2006. La reconstitution des prises de Haigh et Yamanaka (2011) suppose
qu’il n’y avait pas de rejet avant 1986, année où le permis ZN a été institué. On suppose qu’au-
paravant, tous les sébastes étaient conservés. Les rejets sont présumés être entièrement décla-
rés dans les bases de données du MPO depuis 2006 et le niveau de présence des observateurs
en mer de 100 %. Les prises de sébaste aux yeux jaunes non conservées (remises à l’eau ou
rejetées) ont été estimées pour chaque pêche à l’aide du ratio des rejets de sébaste aux yeux
jaunes par les cibles de débarquement propres à la pêche d’après les données de 2000 à 2004
des registres des observateurs des pêches à la ligne et à l’hameçon. Les prises historiques non
déclarées ont ensuite été intégrées à la reconstitution des prises, pour donner un total annuel
final.

La série chronologique des prises commerciales utilisée dans cette analyse (figure C.1 et ta-
bleau C.1) diffère de celle précédemment présentée en 2009 pour plusieurs raisons. Le contrôle
continu de la qualité et les mises à jour de la base de données sur les prises de poisson de
fond ont entraîné des différences mineures dans les données au fil du temps (Maria Cornth-
waite, MPO, Station biologique du Pacifique, comm. pers., 9 mars 2020). De plus, une version
antérieure de l’algorithme de reconstitution des prises a été utilisée pour élaborer la série chro-
nologique pour l’évaluation des stocks précédente, car la version finale n’avait pas encore été
publiée. D’autres améliorations apportées à l’algorithme de reconstitution ont provoqué des
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changements importants des prises historiques estimées certaines années (Norm Olsen, MPO,
Station biologique du Pacifique, comm. pers., 9 mars 2020).

L’algorithme de reconstitution aurait pu être appliqué à toutes les années de la série chronolo-
gique jusqu’en 2005 (après quoi la vérification complète en mer et à quai est entrée en vigueur).
Toutefois, pour cette analyse, nous avons utilisé les données reconstituées sur les prises de
1918 à 1985 et nous sommes passés aux données sur les prises nominales en 1986. Les prises
nominales de 1986 à 2005 ont ensuite été doublées, conformément à l’évaluation précédente
(Yamanaka et al. 2011). Nous avons choisi de doubler les prises nominales plutôt que les prises
reconstituées parce que, avant l’évaluation précédente, les représentants de l’industrie nous
avaient dit qu’ils n’avaient pas confiance dans la reconstitution des prises entre 1986 et 2005 et
que l’échelle des prises non déclarées était probablement égale aux prises débarquées (DFO
2012b). Ces indications nous ont amenés à doubler les prises pour ces années (Yamanaka et al.
2011). Cependant, comme les rejets sont estimés dans le cadre de l’algorithme de reconstitution
des prises, dans l’analyse actuelle, nous avons doublé les prises nominales pour la période
1986–2005 (plutôt que les prises reconstituées) afin d’éviter de compter les rejets deux fois. Pour
vérifier la sensibilité, nous explorons un scénario de modèle opérationnel où les prises commer-
ciales de 1986 à 2005 n’ont pas été doublées (le scénario « Prises faibles » (2), section 4.1.3).

Figure C.1. Prises commerciales par secteur pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Cette
figure comprend les estimations reconstituées (1918–1985) et nominales (1986–2019) des prises en
tonnes. A=Sébaste à la ligne et à l’hameçon, B=Aiguillat commun, Morue-lingue, C=Flétan, D=Chalut.

115



Tableau C.1. Prises commerciales par secteur pour le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Le
tableau présente les estimations des prises reconstituées (1918–1985) et nominales (1986–2019), en
tonnes. Bien que les prises nominales soient indiquées, les prises totales pour chaque année entre 1986
et 2005 ont été doublées dans tous les modèles opérationnels, sauf dans le scénario « Prises faibles »,
dans un souci de cohérence avec l’évaluation précédente du stock en 2012.

Année Chalut Flétan Aiguillat Sébaste à Total
commun la ligne et
et morue- à

lingue l’hameçon

1918 0,00 3,40 4,90 8,80 17,10
1919 42,5022,0012,008,500,00
1920 0,00 4,30 6,00 11,00 21,30
1921 0,00 3,70 5,20 9,50 18,40
1922 0,00 4,60 6,50 12,00 23,10
1923 0,00 4,50 6,30 11,00 21,80
1924 0,00 5,10 7,20 13,00 25,30
1925 0,00 4,40 6,20 11,00 21,60
1926 0,00 5,00 7,10 13,00 25,10
1927 0,00 5,00 7,10 13,00 25,10
1928 0,00 5,10 7,30 13,00 25,40
1929 0,00 6,70 9,50 17,00 33,20
1930 0,00 6,00 8,60 16,00 30,60
1931 0,00 4,00 5,60 10,00 19,60
1932 0,00 4,50 6,40 12,00 22,90
1933 0,00 2,20 3,10 5,70 11,00
1934 0,00 2,60 3,70 6,70 13,00
1935 0,00 3,30 4,70 8,60 16,60
1936 0,00 3,60 5,10 9,30 18,00
1937 0,00 2,80 4,00 7,30 14,10
1938 0,00 10,00 14,00 25,00 49,00
1939 0,00 1,90 2,70 4,80 9,40
1940 0,00 2,00 2,90 5,30 10,20
1941 0,00 1,30 1,80 3,20 6,30
1942 0,00 2,90 4,10 7,50 14,50
1943 0,00 17,00 24,00 43,00 84,00
1944 0,00 25,00 36,00 64,00 125,00
1945 0,00 27,00 38,00 69,00 134,00
1946 0,00 18,00 26,00 46,00 90,00
1947 0,00 5,80 8,10 15,00 28,90
1948 0,00 8,80 12,00 23,00 43,80
1949 0,00 12,00 17,00 30,00 59,00
1950 0,00 5,00 7,00 13,00 25,00
1951 0,00 3,60 5,10 9,30 18,00
1952 0,00 2,80 3,90 7,10 13,80
1953 0,00 5,80 8,30 15,00 29,10
1954 0,00 3,60 5,10 9,30 18,00
1955 0,00 3,60 5,10 9,20 17,90
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Année Chalut Flétan Aiguillat Sébaste à Total
commun la ligne et
et morue- à

lingue l’hameçon

1956 0,00 3,40 4,80 8,80 17,00
1957 0,00 5,90 8,40 15,00 29,30
1958 0,00 8,60 12,00 22,00 42,60
1959 0,00 8,80 13,00 23,00 44,80
1960 0,00 7,20 10,00 18,00 35,20
1961 0,00 5,30 7,60 14,00 26,90
1962 0,00 8,60 12,00 22,00 42,60
1963 0,00 6,60 9,30 17,00 32,90
1964 0,00 4,00 5,60 10,00 19,60
1965 0,00 3,60 5,10 9,20 17,90
1966 0,00 2,90 4,10 7,40 14,40
1967 0,00 4,50 6,30 11,00 21,80
1968 0,00 4,80 6,80 12,00 23,60
1969 0,00 5,60 7,90 14,00 27,50
1970 0,00 6,80 10,00 18,00 34,80
1971 0,00 5,80 8,30 15,00 29,10
1972 0,00 6,50 9,10 17,00 32,60
1973 0,00 7,90 11,00 20,00 38,90
1974 0,00 3,90 5,50 10,00 19,40
1975 0,00 3,10 4,40 8,00 15,50
1976 0,00 3,80 5,40 10,00 19,20
1977 0,10 11,00 15,00 27,00 53,10
1978 0,20 12,00 17,00 31,00 60,20
1979 0,00 19,00 27,00 49,00 95,00
1980 0,00 14,00 20,00 36,00 70,00
1981 0,00 16,00 23,00 42,00 81,00
1982 5,90 22,00 14,00 13,00 54,90
1983 7,90 23,00 14,00 6,60 51,50
1984 30,00 27,00 8,40 9,40 74,80
1985 68,00 34,00 7,60 10,00 119,60
1969 0,04 0,00 0,00 0,00 0,04
1977 0,10 0,00 0,00 0,00 0,10
1978 0,18 0,00 0,00 0,00 0,18
1979 0,02 0,00 0,00 0,00 0,02
1980 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
1983 0,03 0,00 0,00 0,00 0,03
1984 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
1986 0,00 0,00 0,00 157,89 157,89
1987 0,35 0,00 0,00 97,73 98,08
1988 0,01 0,00 0,00 128,31 128,32
1989 0,01 0,00 0,00 119,42 119,43
1990 0,00 0,00 0,00 128,53 128,53
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Année Chalut Flétan Aiguillat Sébaste à Total
commun la ligne et
et morue- à

lingue l’hameçon

1991 0,00 0,00 0,00 60,63 60,63
1992 0,00 0,00 0,00 25,55 25,55
1993 0,01 0,00 0,00 41,59 41,60
1994 0,36 0,00 0,00 88,81 89,17
1995 0,05 0,65 0,00 34,24 34,94
1996 0,04 1,27 0,06 25,22 26,59
1997 0,00 2,44 0,05 23,09 25,58
1998 0,01 6,34 0,23 29,04 35,62
1999 0,00 1,57 0,07 23,04 24,68
2000 0,00 0,44 0,00 26,79 27,23
2001 0,01 0,83 0,21 23,23 24,28
2002 0,00 0,02 0,03 3,32 3,37
2003 0,01 0,00 1,48 3,51 5,00
2004 0,00 0,19 1,77 2,08 4,04
2005 0,00 0,02 3,45 2,23 5,70
2006 0,00 0,49 2,22 1,06 3,77
2007 0,01 1,74 2,43 3,34 7,52
2008 0,00 2,26 2,80 4,40 9,46
2009 0,00 0,93 2,85 2,67 6,45
2010 0,00 1,12 2,56 2,84 6,52
2011 0,00 1,26 1,48 4,00 6,74
2012 0,00 1,23 1,26 2,61 5,10
2013 0,28 5,133,511,340,00
2014 0,00 1,03 0,55 3,48 5,06
2015 0,00 0,19 1,80 3,51 5,50
2016 0,04 0,49 0,62 3,18 4,33
2017 0,01 1,26 0,00 5,75 7,02
2018 0,02 0,29 0,00 2,42 2,73
2019 0,00 0,07 0,01 2,71 2,79
2020 0,01 0,00 0,00 0,32 0,33
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C.2 DONNÉES SUR LES PRISES RÉCRÉATIVES

En 2012, le MPO a établi un relevé sur Internet destiné aux détenteurs de permis de pêche en
eaux de marées à l’échelle de la côte (iRec) qui permet de recueillir des données sur le sébaste
aux yeux jaunes (MPO 2015). Toutefois, on n’a pas étalonné les résultats de ce relevé pour tenir
compte des incertitudes comme le biais de non-réponse. C’est pourquoi les données iRec n’ont
pas été incluses dans cette analyse.

C.2.1 PRISES RÉCRÉATIVES HISTORIQUES RECONSTITUÉES

Les prises récréatives historiques, avant 1982, ont été reconstituées pour l’évaluation précé-
dente d’après les tendances de l’effort de pêche dégagées d’entrevues avec les propriétaires
d’un camp de pêche récréative (Yamanaka et al. 2011). Nous avons utilisé la même série chrono-
logique des prises récréatives reconstituées pour l’analyse actuelle (tableau C.2).

C.2.2 DONNÉES DES RELEVÉS PAR INTERROGATION DE PÊCHEURS, DE 1982 À 2019

Les prises annuelles de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures dans la pêche récréative
sont estimées par les relevés par interrogation de pêcheurs dans le détroit de Georgie (DG) et
du nord de l’île de Vancouver (NIV) dans tous les SGPP (figure 2). Les relevés portent sur les
SGPP 12–20, 28 et 29 (Zetterberg et Carter 2010). Les prises de sébaste ont été enregistrées
dans les secteurs 13–19, 28 et 29 depuis 1982, mais n’étaient pas dénombrées par espèce
avant 2000. Dans le SGPP 12, les sébastes sont dénombrés par espèce depuis 2000, sans
enregistrement avant 2000 (Zetterberg et Carter 2010).

Nous avons suivi la même méthode que celle de Yamanaka et al. (2011) pour estimer les prises
récréatives de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures de 1982 à 1999. Tout d’abord, pour
tous les SGPP autres que le SGPP 12, nous avons calculé la proportion moyenne des prises de
sébaste aux yeux jaunes par rapport aux prises totales de sébaste pour chaque SGPP en 2000
et en 2001. Nous avons ensuite utilisé les proportions moyennes pour dériver les estimations
des prises de sébaste aux yeux jaunes des prises totales de sébastes par SGPP de 1982 à
1999. L’évaluation précédente supposait que la proportion des prises de sébaste aux yeux
jaunes dans le SGPP 12, sur le total des prises de sébaste aux yeux jaunes dans le détroit de
Georgie, demeurerait relativement constante dans le temps. Par conséquent, pour estimer les
prises de sébaste aux yeux jaunes dans le SGPP 12 pour les années 1982–1999, nous avons
calculé la proportion de sébastes aux yeux jaunes capturés dans le SGPP 12, sur le total de
sébastes aux yeux jaunes capturés dans le détroit de Georgie en 2000 et en 2001. Nous avons
ensuite multiplié la proportion moyenne pour 2000 et 2001 par le total des prises de sébaste aux
yeux jaunes estimées pour le reste du détroit de Georgie (somme des secteurs 13–19, 28 et 29)
afin d’estimer les prises de sébaste aux yeux jaunes dans le SGPP 12 par année (tableau C.3).
Pour assurer la conformité à l’évaluation précédente, nous avons appliqué un ajustement de
1,09 à l’effort annuel total pour tenir compte du manque d’enregistrements dans le SGPP 12, où
l’effort n’a pas été enregistré avant 2000. Nous avons converti les nombres de sébastes en poids
en multipliant par 2,49 kg le poids moyen de l’échantillon de sébaste aux yeux jaunes prélevé
dans les relevés par interrogation de pêcheurs entre 2000 et 2008.

Nous n’avons pas élaboré d’indice des CPUE pour la pêche récréative, bien que des données
récentes sur les relevés par interrogation de pêcheurs soient accessibles. Depuis l’imposition
de procédures de gestion visant la conservation des sébastes (tableau C.6), une tendance à
l’évitement actif du sébaste a été observée dans les pêches récréatives. De ce fait, nous crai-
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gnons qu’une série de CPUE pour la pêche récréative ne tienne pas compte des changements
de l’abondance et ne soit donc trompeuse aux fins de l’évaluation.

Figure C.2. Prises récréatives de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. La ligne noire indique les
prises reconstituées et les barres sont les données des relevés par interrogation de pêcheurs. Les
données sont une combinaison des prises reconstituées (1918–1981), des prises analysées à partir du
total des prises de sébaste dans les relevés par interrogation de pêcheurs (1982–1999) et des prises
provenant de relevés sur certaines espèces par interrogation de pêcheurs (1982–2019).

Tableau C.2. Prises récréatives de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Les données sont une
combinaison des prises reconstituées (1918–1981), des prises analysées à partir du total des prises de
sébaste dans les relevés par interrogation de pêcheurs (1982–1999) et des prises provenant de relevés
sur certaines espèces par interrogation de pêcheurs (1982–2019).

Année Prises (t) Effort (sorties de bateaux)

1 918 0,9 16 600
1 919 0,9 16 600
1 920 0,9 16 600
1 921 0,9 16 600
1 922 0,9 16 600
1 923 0,9 16 600
1 924 0,9 16 600
1 925 0,9 16 600
1 926 0,9 16 600
1 927 0,9 16 600
1 928 0,9 16 600
1 929 0,9 16 600
1 930 0,9 16 600
1 931 0,9 16 600
1 932 0,9 16 600
1 933 0,9 16 600

120



Année Prises (t) Effort (sorties de bateaux)

1 934 0,9 16 600
1 935 0,9 16 600
1 936 0,9 16 600
1 937 0,9 16 600
1 938 0,9 16 600
1 939 0,9 16 600
1 940 0,9 16 600
1 941 0,9 16 600
1 942 0,9 16 600
1 943 0,9 16 600
1 944 0,9 16 600
1 945 0,9 16 600
1 946 1,0 19 800
1 947 2,0 39 500
1 948 3,1 59 300
1 949 4,1 79 000
1 950 5,1 98 800
1 951 6,1 118 600
1 952 7,2 138 300
1 953 8,2 158 100
1 954 9,2 177 800
1 955 10,2 197 600
1 956 11,3 217 400
1 957 12,3 237 100
1 958 13,3 256 900
1 959 14,3 276 600
1 960 15,4 296 400
1 961 17,2 332 800
1 962 17,2 332 800
1 963 17,2 332 800
1 964 17,2 332 800
1 965 17,2 332 800
1 966 17,2 332 800
1 967 17,2 332 800
1 968 17,2 332 800
1 969 17,2 332 800
1 970 18,2 350 300
1 971 19,1 367 800
1 972 20,0 385 300
1 973 20,9 402 900
1 974 21,8 420 400
1 975 22,7 437 900
1 976 23,6 455 400
1 977 24,5 472 900
1 978 25,4 490 400
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Année Prises (t) Effort (sorties de bateaux)

1 979 26,3 507 900
1 980 27,2 525 500
1 981 15,9 306 500
1 982 33,4 609 738
1 983 29,5 581 764
1 984 22,0 709 686
1 985 24,8 685 082
1 986 32,1 635 438
1 987 21,6 642 698
1 988 32,9 714 448
1 989 36,2 657 638
1 990 29,3 572 527
1 991 33,3 493 093
1 992 26,3 500 668
1 993 17,0 542 848
1 994 26,6 480 411
1 995 21,2 352 770
1 996 19,8 314 722
1 997 15,6 297 399
1 998 14,3 181 874
1 999 11,4 178 133
2 000 16,0 201 870
2 001 22,0 206 345
2 002 8,4 217 408
2 003 9,5 197 227
2 004 7,7 148 898
2 005 3,9 125 019
2 006 6,2 119 256
2 007 2,4 128 332
2 008 4,4 110 568
2 009 4,1 119 343
2 010 4,6 111 307
2 011 4,8 113 544
2 012 5,1 –
2 013 11,1 164 466
2 014 1,9 132 320
2 015 6,1 159 424
2 016 8,9 143 219
2 017 10,3 168 385
2 018 7,8 199 023
2 019 4,9 111 171
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Tableau C.3. Estimations des prises récréatives de sébaste aux yeux jaunes (en tonnes) tirées des
relevés par interrogation de pêcheurs dans les eaux intérieures du détroit de Georgie par zone statistique
(SGPP) et effort total dans 10 000 sorties en bateau par année de 1982 à 2019. Le nombre de poissons a
été converti en poids à l’aide d’un facteur de 2,49 kg (poids moyen du sébaste aux yeux jaunes dans les
relevés par interrogation de pêcheurs 2000–2008).

ANNEESGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP SGPP EFFORT
13 14 15 16 17 18 19 20 28 29 12

1982 1,7 3,5 2,4 20,4 2,1 0,4 1,2 0,3 0,2 1 – 61
1983 3,2 3,5 2,5 13,9 2,3 0,3 0,9 1,5 0,3 1,1 – 58
1984 2 3 2,9 6,1 4,4 0,3 0,8 1,1 0,3 1,2 – 71
1985 1,3 2,6 1,1 14,6 2,6 0,2 0,8 0,6 0,2 1 – 69
1986 1,9 4,3 1,8 18,5 2,3 0,2 1 0,9 0,2 1,1 – 64
1987 1,4 4,7 2 7,8 2,9 0,2 0,8 1,1 0,1 0,5 – 64
1988 2,2 6,1 1,9 14,4 3,8 0,3 1 1,5 0,1 1,6 – 71
1989 1,6 6,6 2,1 18,3 4,1 0,3 1,6 – 0,1 1,4 – 66
1990 1,6 4,7 1,7 16,1 2 0,1 0,9 0,9 0,1 1,2 – 57
1991 1,5 4,8 1,5 18 2,5 0,1 0,7 0,4 0,3 3,5 – 49
1992 1,3 2,9 0,8 16,5 2,2 0,2 0,7 0,5 0,2 1 – 50
1993 1,4 1,9 0,8 7,9 1,9 0,1 0,8 0,6 0,1 1,5 – 54
1994 2,5 5,1 1,9 11,1 2,5 0,1 0,8 0,5 0,3 1,9 – 48
1995 1,7 2,6 1,5 11,1 1,9 0,1 0,5 0,4 0,1 1,3 – 35
1996 2 1,1 1,3 12,5 0,8 0,1 0,7 0,4 0,2 0,8 – 31
1997 1,7 1,3 1,5 8,1 1,3 0,1 0,4 0,3 0,2 0,8 – 30
1998 2,6 0,8 1,5 6,7 1,1 0,1 0,5 0,8 0,1 0,2 – 18
1999 1,9 0,5 0,4 6,7 0,7 0 0,3 0,6 0,1 0,1 – 18
2000 1 1 0,6 5,4 2,2 0 0,8 1,1 0,2 0,2 3,7 20
2001 1,9 3,3 1,4 9,6 2,4 0,1 0,1 0,7 – 0,5 1,9 21
2002 0,5 4,3 0,9 1,6 0,5 – 0,1 0,1 0,1 0,1 0,2 22
2003 0 0,3 0,3 6,5 0,6 0 0 0,1 0,1 0,2 1,2 20
2004 0,2 4,2 0,4 1,8 0,2 – 0 0,2 0 0,1 0,4 15
2005 0,3 0,6 0 0,2 0,9 – 0 0,6 0 0 1,2 13
2006 0,2 1,7 0,2 0,4 1,1 0,1 0,2 0,5 – – 1,7 12
2007 0,2 0 0,1 0,3 0,2 – 0,1 0,5 0 0 0,9 13
2008 0,1 0,2 0,4 1 0,2 – 0 0,8 0 0 1,7 11
2009 0,2 0,1 0,4 0,5 1,1 – – 0,6 0,2 0 1,2 12
2010 0,1 0,7 0,5 1 0,3 0 0 0,3 – 0 1,7 11
2011 0,4 1 0,2 0,5 0,3 – – 0,4 – 0,4 1,6 11
2012 0,3 0,5 0,2 0,2 0,5 0 0 0,6 – 0,1 2,7 13
2013 0,6 1,5 0,8 2,4 4,4 0 0,1 0,3 0,1 0,2 0,7 16
2014 0,2 0,2 – – 0,3 0,1 0,1 0,3 – – 0,7 13
2015 0,7 0,5 1 1,5 0,9 – 0 0,3 – – 1,2 16
2016 0,2 1,8 1,9 1,7 2 0 0 0,6 – – 0,7 14
2017 0,2 3,1 1,8 2,1 1,3 0,1 – 0,6 – 0 1,1 17
2018 0,4 0,7 2,1 1,6 1,4 0,1 0,1 0,1 0 0,1 1,1 20
2019 0,2 0,6 1,5 1,1 0,4 – 0,1 0,7 – – 0,3 11
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C.3 PRISES À DES FINS ALIMENTAIRES, SOCIALES ET RITUELLES (ASR)

Le sébaste aux yeux jaunes est une importante source de nourriture traditionnelle pour les
Premières Nations de la côte de la Colombie-Britannique (Eckert et al. 2018), y compris dans
les eaux intérieures de la zone 4B. Les prises à des fins ASR totales de sébaste aux yeux
jaunes ne sont accessibles ni pour la période historique, ni pour la période contemporaine, et les
données accessibles ne sont pas résolues au niveau de l’espèce (M. Fetterly, MPO, Analyse des
politiques et soutien aux traités, comm. pers., 7 novembre 2019 et A. Rushton, MPO, Gestion
des pêches de la côte sud, comm. pers., 7 février 2020). Pour tenir compte des prises à des
fins ASR dans la dernière évaluation des stocks, Yamanaka et al. (2011) ont utilisé un taux de
consommation (0,23 kg/année/personne), qui représentait la moitié du taux de consommation
déterminé dans une étude sur l’alimentation traditionnelle dans le sud-est de l’Alaska. Ils ont
appliqué le taux de consommation aux populations des Premières Nations proches de la zone
4B pour estimer la consommation totale au cours de la série chronologique (de 1918 à 2009).
Cette approche suppose que le taux de consommation de sébaste aux yeux jaunes par les
Premières Nations est demeuré constant, mais on sait que la colonisation européenne a eu
une incidence sur la plupart des aspects de la société autochtone durant cette période. Une
baisse de la quantité de poisson et de fruits de mer consommée par les Premières Nations
en Colombie-Britannique a été attribuée à de nombreux facteurs sociaux, écologiques et éco-
nomiques, notamment la perte de territoires traditionnels, la diminution de la transmission du
savoir traditionnel, et des obstacles comme la pauvreté qui rend l’achat de bateaux et d’engins
de pêche inaccessible pour de nombreuses communautés (Marushka et al. 2019). En ce qui
concerne la partie sud de notre zone d’étude, les peuples Salish du littoral ont vu leur relation
avec les ressources marines s’éroder en raison du développement des pêches commerciales et
récréatives, ainsi que des politiques et des décisions politiques (Ayers et al. 2012). Nous n’avons
donc pas suivi les méthodes utilisées dans Yamanaka et al. (2011).

Les seules données sur les pêches à des fins ASR accessibles proviennent du Programme de
vérification à quai entre 2006 et 2019 (tableau C.4). Ces données ont été recueillies dans le
cadre de sorties de « pêche double », qui ont lieu lorsque les pêcheurs autochtones choisissent
de conserver à des fins ASR une partie des prises obtenues pendant une sortie de pêche
commerciale. Les prises commerciales et à des fins ASR sont surveillées pendant le déchar-
gement. Entre 0 et 0,8 tonne, soit une moyenne de 5,6 % du total des prises commerciales,
a été débarquée dans le cadre de sorties de pêche double durant cette période. Les prises à
des fins ASR de ces sorties de pêche double sont incluses dans les totaux annuels des prises
commerciales dans les bases de données du secteur du poisson de fond. Les données sur les
prises du Programme de vérification à quai ne peuvent être résolues qu’au niveau de la sortie
plutôt qu’à celui de la calée, de sorte que certaines des données sur la pêche double peuvent
provenir de l’extérieur de la zone 4B (c.-à-d. inclure des prises de sébaste aux yeux jaunes des
eaux extérieures). Pour régler ce problème, si plus de 50 % des calées d’une sortie ont eu lieu
dans la zone 4B, nous les avons incluses dans les données sur les prises commerciales pour
la zone 4B. À l’inverse, nous avons exclu les sorties dont au moins 50 % des calées avaient
été effectuées à l’extérieur de la zone 4B. La plupart des sorties de pêche double ont eu lieu
dans la partie nord de la zone d’étude parce que c’est aussi là que se pratique actuellement la
plus grande partie de la pêche commerciale du sébaste aux yeux jaunes dans la zone 4B. Les
pêcheurs autochtones des Premières Nations membres représentés par la A-Tlegay Fisheries
Society capturent essentiellement des sébastes aux yeux jaunes lors de sorties de pêche double
(C. Rusel, comm. pers., 8 novembre 2019).
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Dans la partie sud de la zone d’étude, les pêcheurs autochtones ont une faible capacité commer-
ciale. Les prises à des fins ASR dans le détroit de Georgie proviennent donc principalement de
petits bateaux de pêche récréative (C. Ayers, comm. pers., 7 novembre 2019 ; B. Bocking, comm.
pers., 7 novembre 2019). Une partie de l’effort à des fins ASR des petits bateaux sera enregis-
trée dans les données sur les activités récréatives du programme de relevé par interrogation de
pêcheurs. Bien que les pêcheurs à des fins ASR ne soient pas liés par les limites de prises ou
les fermetures des pêches récréatives, leurs bateaux seront comptés dans la partie aérienne du
relevé par interrogation de pêcheurs et contribueront donc aux estimations élargies des prises
récréatives. Toutefois, la proportion de pêcheurs à des fins ASR rencontrés par le vérificateur à
quai n’était pas facilement accessible dans la base de données des pêcheurs récréatifs (CREST)
[P. Zetterberg, MPO, comm. pers., 29 novembre 2019].

Comme nous l’avons montré, il y a peu d’information accessible pour aider à quantifier les prises
à des fins ASR de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures. Sans des informations plus
détaillées, il n’est pas possible d’estimer de façon fiable l’impact des prises à des fins ASR
sur les résultats de cette analyse. Une plus grande collaboration avec les Premières Nations
pourrait aider à régler certains de ces problèmes de données et devrait être une priorité pour les
analyses futures.

Tableau C.4. Prises à des fins ASR de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures en proportion du
total des prises commerciales déclarées aux observateurs à quai lors de sorties de pêche double.

Année ASR Commerciales Total Pourcentage ASR

2006 0,0 2,3 3,1 0,0
2007 0,7 4,3 5,0 13,8
2008 0,4 6,6 6,9 5,1
2009 0,3 4,6 4,9 5,2
2010 0,3 5,4 5,7 6,0
2011 0,3 4,0 6,54,3
2012 0,6 3,3 3,8 14,9
2013 0,0 5,0 5,0 0,1
2014 0,0 4,2 4,3 0,8
2015 0,0 4,2 4,2 0,0
2016 0,3 4,2 4,5 5,7
2017 0,8 5,9 6,7 12,0
2018 0,2 2,1 2,3 8,8
2019 0,0 2,3 2,3 0,0
Total 3,8 58,3 62,1 6,1
Mean 0,3 4,2 4,5 5,6
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C.4 CHRONOLOGIE DES CHANGEMENTS DE GESTION

Tableau C.5. Historique des changements apportés à la gestion de la pêche commerciale du sébaste
dans la zone 4B de 1986 à 2019.

Année Zone Mesure de gestion

1986 Toute la côte Introduction d’un permis de catégorie
« ZN »* pour la pêche dirigée aux lignes du
sébaste avec un programme de journaux
de bord sur une base volontaire

1986 Eaux intérieur Fermeture du 15 février au 15 avril
1987 Eaux intérieur Fermeture du 1 janvier au 15 avril
1987 Eaux intérieur Quota de 75 tonnes métriques provisoire,

zone 12
1988 Eaux intérieur Fermeture de la zone 13 pour tout l’année
1988 Eaux intérieur Fermeture du 1 janvier au 30 avril
1990 Eaux intérieur Fermeture du 1 janvier au 30 avril et 1

novembre au 31 décembre
1991 Toute la côte Délivrance de permis par zone, 592

licences intérieures
1991 Eaux intérieur Fermeture du chalut
1991 Eaux intérieur Pêche au sébaste vivant seulement
1991 Eaux intérieur Fermeture du 1 janvier au 14 mai, sans

quotas de prises accessoires de sébaste
1991 Eaux intérieur 2-3-jour ouvert dans zone 13
1991 Toute la côte Le programme de permis à accès limité a

été annoncé
1992 Eaux intérieur 74 Eaux intérieur permis à accès limité
1993 Toute la côte Gestion des quotas de TAC pour le

vivaneau rouge et les autres sébastes par
cinq régions de gestion

1993 Toute la côte Fermetures de zones et temporelles
1994 Toute la côte Programme de journaux de bord par

facturation des utilisateurs
1994 Toute la côte Limites de déclenchement pour les espèces

de chalut
1994 Toute la côte Allocations de captures accessoires
1995 Toute la côte Programme de vérification à quai par

facturation des utilisateurs
1995 Toute la côte Aggregate species quota management for

yelloweye rockfish
1995 Toute la côte Périodes de pêche mensuelles et limites

connexes, options liées aux débarquements
annuels et limites de sorties annuelles

1995 Toute la côte Renonciation du dépassement des limites
concernant des périodes de pêche

1996 Toute la côte Changement des quotas d’espèces, TAC
des sébastes aux yeux jaunes
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Année Zone Mesure de gestion

1997 Toute la côte Début de l’attribution de 5 pourcent des
quotas aux fins de recherche

1998–1999 Eaux intérieur 100 pourcent du TAC commercial de
sébaste attribué au secteur de l’hameçon

1999–2000 Toute la côte Couverture des observateurs en mer de
10 pourcent

1999–2000 Toute la côte Fermetures de zones données : ACS,
zones de pêche fermées aux flottilles de
pêche commerciale aux lignes du poisson
de fond

2000–2001 Toute la côte Répartition des espèces de sébaste entre
les secteurs du flétan du Pacifique et de
l’hameçon

2001–2002 Eaux intérieur Nombre limité d’observateurs en mer
2002–2003 Eaux intérieur Réduction de 75 pourcent du TAC de

sébaste côtier par rapport à 2001
2002–2003 Toute la côte Élargissement des programmes de

surveillance des prises
2002–2003 Toute la côte Instauration de 1 pourcent de zones

provisoires de pêche limitée où toutes les
activités de pêche commerciale visant le
poisson de fond sont interdites (pêches aux
lignes et au chalut)

2004–2005 Toute la côte Agrandissement des ACS à 8 pourcent de
l’habitat des sébastes

2005–2006 Eaux intérieur Agrandissement des ACS à 28 pourcent de
l’habitat des sébastes

2005–2006 Toute la côte Présentation d’un programme pilote
d’intégration des permis de pêche au
poisson de fond : surveillance de 100
pourcent des prises

2006–2007 Toute la côte Introduction d’un programme pilote
d’intégration des permis de pêche au
poisson de fond

2012 Toute la côte Établir les limites de la pêche au chalut en
consultation avec l’industrie

2015 Eaux intérieur Fermeture de récifs d’éponges siliceuses
dans le détroit de Georgia et la baie Howe
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Tableau C.6. Historique des changements apportés à la gestion de la pêche récréative du sébaste de
1986 à 2019.

Année Zone Mesure de gestion

1986 Toute la côte Mise en uvre d’une limite quotidienne de
huit prises de sébastes par personne

1992 détroit de Géorgie Mise en uvre d’une limite quotidienne de
cinq prises de sébastes par personne dans
zone 12 à 19, 28 et 29 et sous-zones 20-4
et 20-7.

2002 Eaux intérieur Stratégie de conservation du sébaste côtier
Limite quotidienne réduite à un prises de
sébastes dans les zones 12 à 19, 28 et 29
et sous-zones 20-5 à 20-7.

2002–2007 Toute la côte Aire de conservation des sébastes (ACS)
établi - ACS fermé à la pêche récréative
des poissons à nageoires.

2006 Eaux intérieur La pêche récréative côtière du sébaste a
été fermée dans les zones 13 à 19, 28 et
29 à compter du 1 octobre

2007 Eaux intérieur La pêche récréative côtière du sébaste a
été fermée du 1 octobre au 31 mai dans les
zones 13 à 19 et la sous-zone 29-5. Les
zones 28 et 29 (sauf la sous-zone 29-5)
restent fermées jusqu à nouvel ordre.

2008–2016 Eaux intérieur La pêche récréative côtière du sébaste est
ouverte du 1 mai au 30 septembre dans les
zones 13 à 19, et dans les sous-zones 20-5
à 20-7 et 29-5. Les zones 28 et 29 (sauf la
sous-zone 29-5) demeurent fermées.

2017 Eaux intérieur Les zones 13 à 19 et les sous-zones 12-1 à
12-13, 12-15 à 12-48, 20-5 à 20-7 et 29-5
sont ouvertes du 1 juin au 30 septembre.
Les zones 28 et 29 (à l’exception de la
sous-zone 29-5) demeurent fermées.

2019 Eaux intérieur 1 sébaste par jour ; les limites de
possession sont le double de la limite
quotidienne. 0 par jour + limite de
possession pour le sébaste aux yeux
jaunes et le bocaccio. Durée de la saison
du 1 mai au 1 octobre.
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ANNEXE D. DÉFINITION DU MODÈLE OPÉRATIONNEL DU SÉBASTE AUX YEUX
JAUNES DES EAUX INTÉRIEURES

Nous décrivons ici les spécifications du modèle opérationnel initial avant le conditionnement
avec le modèle d’analyse de la réduction du stock. Le modèle opérationnel est décrit en détail
à l’annexe A de Anderson et al. (2020b). Nous utilisons une fonction pratique ‘display_om()’
pour afficher le contenu des différents paramètres dans les modèles opérationnels. L’objet ‘oms’
est une liste des modèles opérationnels des différents scénarios de modèles opérationnels.
Si un « tiroir » ou un paramètre de modèle opérationnel donné est entré comme une valeur
unique, alors ‘display_om()’ produit une seule valeur. Lorsqu’une plage de valeurs est affichée,
elle représente les limites inférieure et supérieure d’une distribution uniforme. Lorsqu’un « tiroir
» ou un paramètre de modèle opérationnel est défini selon une distribution stochastique autre
qu’une distribution uniforme, nous démontrons l’échantillonnage selon cette distribution avec la
graine stochastique utilisée pour générer des échantillons cohérents.

D.1 DESCRIPTIONS DES TIROIRS DU STOCK

D.1.1 MAXAGE

Âge maximal simulé des individus.

L’âge maximal observé du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est de 101 y (DFO, Pa-
cific Region Groundfish Data Unit 2019). Ici, nous avons fixé un âge maximum de 80 y, en notant
que la classe d’âge maximum est traitée comme un groupe plus une fois que le modèle opéra-
tionnel est conditionné par l’analyse de la réduction du stock (Anderson et al. 2020b).

display_om(oms, "maxage")

#> [1] 80

D.1.2 M

Taux de mortalité naturelle.

Le taux de mortalité naturelle M est une incertitude fondamentale pour ce stock, comme pour de
nombreux autres. Nous avons incorporé l’incertitude à l’aide d’une approche de Monte Carlo, en
échantillonnant M à partir d’une distribution de probabilité a priori fondée sur celle utilisée par
Yamanaka et al. (2011), où M ∼ Lognormal(0, 045, 0, 2) (avec la graine en R fixée à 91283).
Cette formule reposait sur l’équation de Hoenig (Hoenig 1983) en utilisant un âge maximal
présumé de 101 ans. L’exception était le scénario de modèle opérationnel (A), qui utilisait la
distribution M ∼ Lognormal(0, 025, 0, 2).

# pseudo code:

set.seed(91283)

OM@cpars$M <- rlnorm(nsim, log(0.045) - 0.5 * 0.2�2, 0.2)

set.seed(91283)

OM_Scenario_A@cpars$M <- rlnorm(nsim, log(0.025) - 0.5 * 0.2�2, 0.2)

display_om(oms, "M")
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Figure D.1. Distributions de la mortalité naturelle (M utilisées dans les scénarios de modèles
opérationnels. Tous les modèles opérationnels utilisaient les mêmes distributions sauf "(A) Low M".

D.1.3 H

Taux de variation de la relation stock-recrutement.

Le taux de variation (h) est une autre incertitude fondamentale pour la plupart des stocks. Nous
avons incorporé l’incertitude à l’aide d’une approche de Monte Carlo, en échantillonnant h à
partir d’une distribution de probabilité a priori fondée sur celle publiée par Forrest et al. (2010) et
utilisée dans Yamanaka et al. (2011), où X ∼ Beta(α = 9, 6, β = 5, 5), que nous avons ensuite
transformée en h = 0, 8X + 0, 2. Les valeurs de α et de β ont été sélectionnées de manière à
donner une moyenne h = 0,71 et un écart-type de 0,1. Bien que l’écart-type de 0,1 soit inférieur
à la valeur de 0,15 donnée dans Yamanaka et al. (2011), un écart-type plus important est plus
susceptible de générer des valeurs plus basses de h avec F RMD < 0,01, ce qui semblait invrai-
semblable. La valeur de 0,1 donnait toujours des valeurs du taux de variation comprises entre
0,5 et 0,9, ce qui semblait être une fourchette de couverture suffisamment large.

alphaconv <- function (m, sd) m * (((m * (1 - m)) / (sd�2)) - 1)

betaconv <- function (m, sd) (1 - m) * (((m * (1 - m)) / (sd�2)) - 1)

h_alpha <- alphaconv((0.71 - 0.2), 0.12)

h_beta <- betaconv((0.71 - 0.2), 0.12)

set.seed(65423)

h_samps <- 0.8 * rbeta(nsim, h_alpha, h_beta) + 0.2

mean(h_samps) %>% round(2)

#> [1] 0,61

sd(h_samps) %>% round(2)

#> [1] 0,1
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OM@cpars$h <- h_samps

display_om(oms, "h")

Figure D.2. Distributions du taux de variation (h) utilisées dans les scénarios de modèles opérationnels.
Tous les modèles opérationnels utilisaient les mêmes échantillons de h.

D.1.4 PERR

Erreur de traitement, le coefficient de variation des écarts de recrutement log-normal.

Nous avons utilisé une valeur de 0,4, estimée dans le modèle de base pour le plan de rétablisse-
ment du sébaste aux yeux jaunes des eaux extérieures (Cox et al. 2020).

display_om(oms, "Perr")

#> [1] 0,4 0,4

D.1.5 LINF

Longueur asymptotique moyenne.

Cette valeur a été estimée à partir des données sur la longueur et l’âge tirées des relevés effec-
tués dans la zone 4B (voir l’annexe A). Ce paramètre a été estimé pour les mâles et les femelles
combinés, car aucun dimorphisme sexuel n’a été observé pour ce stock.

display_om(oms, "Linf")

#> [1] 65,1 65,1

D.1.6 K

Coefficient de croissance de von Bertalanffy.
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Cette valeur a été estimée à partir des données sur la longueur et l’âge tirées des relevés effec-
tués dans la zone 4B (voir l’annexe A). Ce paramètre a été estimé pour les mâles et les femelles
combinés, car aucun dimorphisme sexuel n’a été observé pour ce stock.

display_om(oms, "K")

#> [1] 0,04 0,04

D.1.7 T0

Âge théorique de von Bertalanffy à la longueur zéro.

Cette valeur a été estimée à partir des données sur la longueur et l’âge tirées des relevés effec-
tués dans la zone 4B (voir l’annexe A). Ce paramètre a été estimé pour les mâles et les femelles
combinés, car aucun dimorphisme sexuel n’a été observé pour ce stock.

display_om(oms, "t0")

#> [1] -9,04 -9,04

D.1.8 MATURITÉ

Courbe de maturité.

La maturité était directement entrée comme une fonction fondée sur l’âge. Par conséquent, les
tiroirs par défaut ‘L50’ et ‘L50_95’ de l’outil DLMtool n’ont pas été utilisés. La maturité selon
l’âge des femelles a été estimée à l’aide des données sur la maturité et l’âge tirées des relevés
effectués dans la zone 4B (annexe A). L’âge minimum de maturité observé était de sept ans, et
on a supposé que les individus plus jeunes étaient tous immatures.

create_maturity_ogive <- function (A50, A95, maxage, Amin) {

ages <- 1:maxage

mat_age <- 1/(1 + exp(log(19) * (ages - A50)/(A95 - A50)))

return(ifelse(ages < Amin, 0, Amin, mat_age))

}

OM@cpars$Mat_age <- create_maturity_ogive(14.4, 27.4, OM@maxage, 7) %>%

array(OM@maxage, OM@nyears + OM@proyears, OM@nsim) %>% aperm(c(3, 1, 2))

D.1.9 A

Paramètre longueur-poids alpha.

Cette valeur a été estimée à partir des données sur la longueur et le poids tirées des relevés
effectués dans la zone 4B (voir l’annexe A). Ce paramètre a été estimé pour les mâles et les
femelles combinés, car aucun dimorphisme sexuel n’a été observé pour ce stock.

display_om(oms, "a")

#> [1] 1,31e-05

D.1.10 B

Paramètre longueur-poids bêta. Valeur réelle positive.

Cette valeur a été estimée à partir des données sur la longueur et le poids tirées des relevés
effectués dans la zone 4B (voir l’annexe A). Ce paramètre a été estimé pour les mâles et les
femelles combinés, car aucun dimorphisme sexuel n’a été observé pour ce stock.
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display_om(oms, "b")

#> [1] 3,09

D.2 DESCRIPTIONS DES TIROIRS DES FLOTTILLES

D.2.1 CURRENTYR

L’année civile en cours (dernière année) des simulations historiques (tc).

display_om(oms, "CurrentYr")

#> [1] 2019

D.2.2 NYEARS

Le nombre d’années pour la période historique.

Nous avons utilisé la série chronologique des données sur les prises historiques de t1 = 1918 à
$t_c = 2019 pour définir la période historique du modèle d’exploitation.

display_om(oms, "nyears")

#> [1] 102

D.2.3 SÉLECTIVITÉ

Les sélectivités pour toutes les flottilles commerciales et de relevé ont été entrées directement
comme des fonctions logistiques fondées sur l’âge dans le modèle d’analyse de la réduction du
stock. Par conséquent, les tiroirs par défaut de l’outil DLMtool décrivant la sélectivité selon la
longueur n’ont pas été utilisés.

La sélectivité selon l’âge dans le relevé à la palangre sur fond dur a été établie de manière à
donner une sélectivité de 5 % à 6,8 y et une pleine sélectivité à l’âge = 22 y dans tous les scéna-
rios de modèles opérationnels, sauf le scénario (4), où la sélectivité selon l’âge a été estimée
à l’aide des données accessibles sur la composition selon l’âge (figure D.3). En raison des
grandes incertitudes relatives à la sélectivité selon l’âge dans le relevé sur l’aiguillat commun,
la sélectivité dans ce relevé a été définie pour refléter la sélectivité dans le relevé à la palangre
sur fond dur.

Les sélectivités selon l’âge dans les flottilles récréative et commerciale étaient fondées sur les
valeurs utilisées dans Cox et al. (2020) (figure D.4). La sélectivité dans les pêches commerciales
et récréatives a été déterminée dans le modèle d’analyse de la réduction du stock, pour tous
les scénarios de modèles opérationnels. Pour la flottille récréative, l’âge à 50 % et à 95 % de
sélectivité était respectivement de 6,7 y et de 11,5 y. Pour la flottille commerciale à la ligne et à
l’hameçon, l’âge à 50 % et à 95 % de sélectivité était respectivement de 14,4 y et de 21 y.

Pour la période de projection (t > tc), le modèle opérationnel de l’outil DLMtool ne tient compte
que d’une seule flottille de pêche. Dans les analyses portant sur plus d’une flottille de pêche, la
sélectivité selon l’âge est transmise de l’analyse de la réduction du stock au modèle opérationnel
de l’outil DLMM en tant que fonction de sélectivité moyenne pondérée selon les prises, fondée
sur les estimations, normalisées par l’analyse de la réduction du stock, de la mortalité relative de
la pêche selon l’âge et l’année Fa,y (voir l’annexe A dans Anderson et al. (2020b)). Les projec-
tions de simulation en boucle fermée supposent que les sélectivités relatives entre les flottilles
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Figure D.3. Sélectivité selon l’âge pour le relevé à la palangre sur fond dur, qui a été fixée pour tous les
scénarios de modèles opérationnels à l’exception du scénario (4). Il est à noter que la sélectivité dans le
relevé sur l’aiguillat commun a été établie de manière à refléter la sélectivité dans le relevé à la palangre
sur fond dur dans les répétitions de simulation.

demeurent constantes, telles qu’estimées par l’analyse de la réduction du stock dans la dernière
année historique (tc) (figure D.5).
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Figure D.4. Sélectivités selon l’âge utilisées dans le modèle d’analyse de la réduction du stock pour les
flottilles récréative et commerciale.

Figure D.5. Sélectivité selon l’âge les années t ≥ tc pour les flottilles commerciale et récréative combinées
dans les projections du modèle opérationnel.
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D.3 DESCRIPTIONS DES TIROIRS DES OBSERVATIONS

D.3.1 COBS

Erreur d’observation dans les prises exprimée en tant qu’écart-type.

Ce paramètre (σC) établit l’écart-type des prises simulées pour la période de projection. Le
modèle d’exploitation de l’outil DLMtool peut générer σC en fonction des résidus entre les prises
prévues et observées. Étant donné que le modèle d’analyse de la réduction du stock conditionne
le modèle opérationnel sur les prises observées, les prises prévues correspondront aux prises
observées et, par conséquent, σC < 0, 01.

D.3.2 CBIAS

Biais dans les prises.

Ce paramètre contrôle le biais, exprimé sous la forme du rapport entre les prises réelles et
observées simulées, c.-à-d. la sous-déclaration/surdéclaration, pour la période de projection.
Le modèle opérationnel de l’outil DLMtool peut estimer le paramètre de biais comme le rapport
des prises moyennes observées et des prises moyennes prévues. Étant donné que le modèle
d’analyse de la réduction du stock conditionne le modèle opérationnel sur les prises observées,
le rapport est de 1.

D.3.3 IOBS

Erreur d’observation dans les indices de l’abondance relative exprimée en tant qu’écart-type.

Ce paramètre (σI ) établit l’écart-type dans les indices de relevé simulés pour la période de
projection. Nous avons établi σI = 0, 25, en fonction de l’écart-type de l’indice du relevé à
la palangre sur fond dur observé pour tous les scénarios de modèles opérationnels sauf le
scénario (B), où σI a été défini en fonction de l’écart-type et de l’autocorrélation par rapport
aux résidus de l’indice dans le scénario de modèle opérationnel (1) (voir la section 4.1.8).

D.3.4 BETA

Un paramètre contrôlant l’hyperstabilité et l’hyperépuisement où les valeurs inférieures à 1
mènent à l’hyperstabilité (un indice qui diminue plus lentement que l’abondance réelle) et les
valeurs supérieures à 1 mènent à l’hyperépuisement (un indice qui diminue plus rapidement que
l’abondance réelle). Distribution uniforme

Nous avons défini le paramètre d’hyperstabilité/hyperépuisement β = 1 pour signifier qu’il n’y a
pas d’hyperstabilité ou d’hyperépuisement.

D.4 DESCRIPTION DES TIROIRS DE MISE EN ŒUVRE

D.4.1 TACFRAC

Fraction moyenne du TAC prélevé. Distribution uniforme.

Nous avons présumé qu’il n’y avait pas d’erreur de mise en œuvre.

display_om(oms, "TACFrac")

#> [1] 1 1
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D.4.2 TACSD

CV log-normal dans la fraction du TAC prélevé. Distribution uniforme.

Nous avons présumé qu’il n’y avait pas d’erreur de mise en œuvre.

display_om(oms, "TACSD")

#> [1] 0 0
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ANNEXE E. PROCÉDURES DE GESTION À DONNÉES LIMITÉES

Nous présentons ici les procédures de gestion qui ont été évaluées dans le contexte de la
présente étude. Voir la liste complète des procédures de gestion possibles dans le Cadre des
procédures de gestion de Anderson et al. (2020b).

E.1 PROCÉDURES DE GESTION À PRISES CONSTANTES

Nous avons évalué trois procédures de gestion à prises constantes :

• CC_5t : Prises annuelles constantes de 5 tonnes
• CC_10t : Prises annuelles constantes de 10 tonnes
• CC_15t : Prises annuelles constantes de 15 tonnes

E.2 PROCÉDURES DE GESTION FONDÉES SUR DES INDICES

E.2.1 PROCÉDURES DE GESTION INDICE-RATIO

Les procédures de gestion indice-ratio fondent leur recommandation de TAC pour l’année y sur
les prises de l’année précédente Cy−1 multipliées par le ratio de l’indice moyen de la population
sur une période récente (p. ex., les deux dernières années) par rapport à l’indice moyen de la
population sur une courte période précédente. L’indice de la population de référence est ainsi
une moyenne de fenêtre mobile.

Le TAC est calculé comme suit :
TACy = αCy−1, (E.1)

où, par exemple,

α =
Iy−1 + Iy−2

2

/
Iy−3 + Iy−4 + Iy−5

3
, (E.2)

où α est le ratio de l’indice moyen des deux dernières années et de l’indice moyen des trois à
cinq années précédant l’année en cours.

Nous avons évalué deux configurations des procédures de gestion indice-ratio, qui diffèrent de
par les périodes utilisées pour calculer α, appliquées annuellement :

• Iratio_23 : ratio des deux dernières années par rapport aux trois années précédentes
• Iratio_55 : ratio des cinq dernières années par rapport aux cinq années précédentes

Nous avons également évalué les deux mêmes configurations, appliquées tous les cinq ans :

• Iratio_23_5u : même que Iratio_23
• Iratio_55_5u : même que Iratio_23

E.2.2 PROCÉDURES DE GESTION INDICE-PENTE

Les procédures de gestion indice-pente ajustent une régression linéaire des données de l’indice
de la population comparées au temps et produisent une recommandation de prises fondée sur la
pente de la régression. Elles sont étroitement liées aux procédures de gestion indice-ratio. Nous
décrivons ici trois grandes « familles » de procédures de gestion indice-pente.

138



E.2.2.1 GB_slope : Pente de l’indice de Geromont et Butterworth

Cette procédure de gestion ajuste le TAC en fonction des prises antérieures et de la tendance
d’un indice de l’abondance relative pour viser des taux de prises relativement stables (Geromont
et Butterworth 2015). Le TAC est calculé comme suit :

TACy = Cy−1(1 + λβI), (E.3)

où Cy−1 est les prises de l’année précédente, βI est la pente d’une régression linéaire de l’in-
dice de l’abondance ln au cours des n années précédentes (valeur par défaut de n = 5), et
λ est un paramètre de contrôle entre 0 et 1 qui ajuste la rapidité de l’ajustement du TAC en
fonction de la pente de l’indice. La valeur λ par défaut est 1 dans l’outil DLMtool. Le TAC est
assujetti aux conditions suivantes qui limitent le taux auquel il peut être ajusté à la hausse ou à
la baisse :

• si le TAC suivant > 1,2 les dernières prises, alors le TAC = 1,2 × les dernières prises
• si le TAC suivant < 0,8 les dernières prises, alors le TAC = 0,8 × les dernières prises.

Nous avons évalué trois configurations de GB_slope, chacune appliquée annuellement :

• GB_slope_lambda1 : λ = 1 et βI est calculé à partir de l’indice des cinq années précé-
dentes

• GB_slope_lambda05 : λ = 0, 5 et βI est calculé à partir des cinq années précédentes
• GB_slope_yrs10 : λ = 1 et βI est calculé à partir des 10 années précédentes

Nous avons également évalué les trois mêmes configurations, appliquées tous les cinq ans :

• GB_slope_lambda1_5u
• GB_slope_lambda05_5u
• GB_slope_yrs10_5u

Des illustrations des procédures de gestion GB_slope sont fournies dans Anderson et al. (2020b)
(leur annexe D).

E.2.2.2 Islope : Suivi de la pente de l’indice

Ces procédures de gestion ajustent progressivement le TAC pour tenter de maintenir un indice
de l’abondance relative constant. Les procédures de gestion sont semblables à “GB_slope” avec
l’ajout d’un paramètre qui détermine le TAC pour la première année de projection (TAC∗) et
différents choix du paramètre λ. Le TAC est calculé comme suit :

TACy = TAC∗(1 + λβI), (E.4)

où, la première année de projection, TAC∗ est (1− x) multiplié par les prises moyennes des cinq
dernières années historiques. Nous avons établi x = 0 pour toutes les configurations de la procé-
dure de gestion Islope. Les années suivantes, TAC∗ est le TAC de l’année précédente. Encore
une fois, λ est un paramètre de gain ou de lissage, et βI est la pente de l’indice d’abondance ln
les dernières n années.

Pour ce qui est des procédures de gestion GB_slope, nous avons évalué trois configurations des
procédures de gestion Islope, appliquées annuellement :

• Islope_10_lambda04 : λ = 0, 4 et βI est calculé à partir des 10 années précédentes
• Islope_10_lambda08 : λ = 0, 8 et βI est calculé à partir des 10 années précédentes
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• Islope_5_lambda04 : λ = 0, 4 et βI est calculé à partir de l’indice des cinq années précé-
dentes

Nous avons également évalué les trois mêmes configurations, appliquées tous les cinq ans :

• Islope_10_lambda04_5u
• Islope_10_lambda08_5u
• Islope_5_lambda04_5u

Des illustrations des procédures de gestion Islope sont fournies dans Anderson et al. (2020b)
(leur annexe D).

E.2.2.3 IDX : Procédure de gestion fondée sur des indices de Cox et al. (2020)

Cette procédure de gestion a été utilisée dans le plan de rétablissement du sébaste aux yeux
jaunes des eaux extérieures en Colombie-Britannique (Cox et al. 2020). Elle attribue le TAC
selon la formule suivante :

TACy =


TACFloor, if ∆Iy ≤ δmin

(1 + ∆Iy)TACy−1, if δmin < ∆Iy ≤ δmax

(1 + δmax)TACy−1, if ∆Iy > δmax,

(E.5)

où δmin est la baisse la plus négative permise dans l’indice de la biomasse relative avant la
fermeture de la pêche cette année-là et ∆Iy est défini comme suit :

∆Iy =
Iy

Iy−n
− 1, (E.6)

où Iy désigne une valeur de l’indice de la population l’année y et n détermine l’année de réfé-
rence. Nous avons défini TACFloor = 5t. Nous avons défini δmin = −0, 5 comme dans Cox et al.
(2020). L’augmentation maximale du TAC est plafonnée à δmax = 0, 25 par défaut. Cela signifie
que le TAC d’une année ne peut augmenter de plus de 25 %, ce qui entraîne un comportement
« lent » de la procédure de gestion. Il serait possible de régler les paramètres δmin et δmax pour
ajuster le comportement de la procédure de gestion.

Il est à noter que le comportement « augmentation lente–baisse rapide » déterminé par les
réglages de δmin et δmax, combiné à la variabilité simulée de l’indice du relevé, peut entraîner un
« abaissement » du TAC par la procédure de gestion malgré une augmentation globale de l’in-
dice (p. ex., figure 24). De plus, nous avons mis en œuvre la procédure de gestion exactement
comme décrit ci-dessus et dans Cox et al. (2020), qui utilise seulement TACFloor si ∆Iy ≤ δmin.
Cela n’empêche pas la « rampe » décrite par (1 + ∆Iy)TACy−1 si δmin < ∆Iy ≤ δmax de faire
lentement passer le TAC en dessous de TACFloor (p. ex., figure 24).

Cette procédure de gestion peut être lissée davantage :

TACy = λ · TACy + (1− λ)TACy−1, (E.7)

où λ contrôle le degré de lissage et peut varier entre 0 et 1. Cox et al. (2020) ont utilisé λ = 0, 5.
Nous définissons ces procédures de gestion pour l’outil DLMtool comme “IDX” (δmin = −0, 5,
δmax = 0, 25) et “IDX_smooth” (identique à IDX, mais avec λ = 0, 5 pour répartir la différence
entre le TAC proposé à venir et celui précédemment recommandé).

Nous avons évalué trois configurations des procédures de gestion IDX, appliquées chaque
année :

140



• IDX : IDX avec ∆Iy =
Iy

Iy−1
− 1

• IDX_smooth : IDX_smooth avec ∆Iy =
Iy

Iy−1
− 1

• IDX_smooth_yrs5 : IDX avec ∆Iy =
Iy

Iy−5
− 1

• IDX_yrs5 : IDX_smooth avec ∆Iy =
Iy

Iy−5
− 1

Nous avons également évalué les quatre mêmes configurations, appliquées tous les cinq ans :

• IDX_5u
• IDX_smooth_5u
• IDX_smooth_yrs5_5u
• IDX_yrs5_5u

Des illustrations des procédures de gestion IDX sont fournies dans Anderson et al. (2020b) (leur
annexe D).

E.3 PROCÉDURES DE GESTION FONDÉES SUR UN MODÈLE

E.3.1 MODÈLE DE PRODUCTION EXCÉDENTAIRE

En plus des procédures de gestion empiriques décrites ci-dessus, nous avons évalué un modèle
de production excédentaire, jumelé à une règle de contrôle des prises en tant que procédure de
gestion fondée sur un modèle. Nous utilisons ici le modèle de production excédentaire mis en
œuvre dans l’outil MSEtool (Huynh et al. 2019) et dans TMB (Kristensen et al. 2016), d’après
Fletcher (1978). Le modèle de production excédentaire utilisé dans ce cadre est entièrement
documenté dans Anderson et al. (2020b) (leur annexe D). Il convient de noter que le modèle
de production excédentaire utilise tous les indices accessibles pour la période historique, mais
seulement le relevé à la palangre sur fond dur pour la période de projection.

Nous avons associé ce modèle à deux règles de contrôle des prises à augmentation progressive
(figure E.1) :

1. HCR-8040 : Au-dessus de 80 % de B̂/B̂RMD, Fy = F̂RMD ; à 40 % ou moins de l’estimation
de B̂/B̂RMD, Fy = 0 ; entre 40 % et 80 %, interpoler le facteur d’ajustement linéairement.

Il est à noter que la notation hat indique que le point de référence a été estimé dans la procédure
de gestion de procédure excédentaire.

Cette règle de contrôle des prises crée des points de contrôle opérationnels qui imitent les points
de référence biologiques provisoires, supérieur du stock et de référence limite, du Cadre pour la
pêche durable du MPO (figure 1), les points de contrôle opérationnels définissant les seuils des
mesures de gestion (c.-à-d. réduction de la mortalité par pêche).

2. HCR-4010 : Au-dessus de 40 % de l’estimation de B̂/B̂0 (biomasse divisée par la biomasse
féconde à l’équilibre non exploitée), Fy = F̂RMD ; à 10 % de l’estimation de Fy = F̂RMD,
Fy = 0 ; entre 10 % et 40 %, interpoler le facteur d’ajustement linéairement. Cette règle de
contrôle des prises est couramment appliquée dans la documentation sur les pêches et sur
la côte Ouest des États-Unis (p. ex., Berger et al. 2019). Il convient de noter que ce point
de référence est fondé sur les estimations de la procédure de gestion de B0, tandis que
HCR-8040 repose sur BRMD.

Nous avons évalué deux configurations des procédures de gestion du modèle de production
excédentaire, appliquées tous les cinq ans :
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• SP_8040_5u : Modèle de production excédentaire jumelé à HCR-8040
• SP_4010_5u : Modèle de production excédentaire jumelé à HCR-4010

Nous avons également évalué les deux mêmes configurations, appliquées tous les 10 ans :

• SP_4010_10u
• SP_8040_10u

Figure E.1. Règles de contrôle des prises provisoires proposées associées aux procédures de gestion
fondées sur des modèles.
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ANNEXE F. PRÉDATION PAR LES PINNIPÈDES

En réponse aux préoccupations entourant l’augmentation des populations de phoques communs
(Phoca vitulina), d’otaries de Steller (Eumetopias jubatus) et d’otaries de Californie (Zalophus
californianus), Yamanaka et al. (2011) ont explicitement exploré l’impact potentiel de la consom-
mation de sébastes aux yeux jaunes par les pinnipèdes dans les eaux intérieures. Pour ce faire,
ils ont utilisé des données de recensement publiées et inédites sur les populations de pinni-
pèdes et des hypothèses sur leurs taux de consommation de sébastes, fondées sur les besoins
bioénergétiques et les renseignements existants sur le régime alimentaire des pinnipèdes. La
partie du régime alimentaire composée de sébastes qui est accessible pour les trois espèces
de pinnipèdes a été résolue au niveau du genre (Sebastes spp.) parce que les fragments d’os
et les otolithes récupérés à partir des échantillons de matières fécales ne peuvent être identifiés
au niveau de l’espèce. Par conséquent, Yamanaka et al. (2011) ont supposé que la fraction
de sébaste aux yeux jaunes dans l’alimentation des pinnipèdes, en pourcentage du total des
Sebastes spp., était la même que leur occurrence moyenne dans les relevés de surveillance
(relevés à la palangre, à la turlutte et au chalut), qu’ils ont calculée à 25 %. La même fraction a
été utilisée pour les trois espèces de pinnipèdes, bien que l’écologie des phoques communs, des
otaries de Californie et des otaries de Steller diffère considérablement, tout comme leur poids
maximal : 80 kg, 390 kg et 1 100 kg, respectivement (Ford 2014).

Comparativement à d’autres sébastes courants dans le détroit de Georgie, comme le sébaste
à queue jaune, le sébaste cuivré et les sébastes de la baie Puget, le sébaste aux yeux jaunes
est plus gros et vit dans de plus grandes profondeurs. De ce fait, le sébaste aux yeux jaunes
est moins susceptible d’être consommé par de plus petits prédateurs comme le phoque com-
mun et l’otarie de Californie. De plus, les otaries de Steller, les épaulards (Orcinus orca) et le
saumon chinook (Oncorhynchus tshawytscha) sont les seuls prédateurs du sébaste aux yeux
jaunes figurant dans une grande base de données sur les interactions prédateur-proie (base
de données assemblée pour Dunne et al. (2016) ; Szoboszlai et al. (2015)). Des chercheurs du
MPO qui travaillent sur les pinnipèdes ont entrepris un important programme de relevés pour
identifier leurs proies par espèce, en recourant à l’analyse génétique d’échantillons d’excréments.
Les résultats préliminaires n’ont pas permis de déterminer la présence de sébaste aux yeux
jaunes dans les excréments des phoques communs (n = 1 248) ou des otaries de Californie
(n = 116). Selon ces mêmes résultats, le sébaste aux yeux jaunes constitue 0,1 % du régime
alimentaire des otaries de Steller dans le détroit de Georgie (n = 331) et sur la côte ouest de l’île
de Vancouver (n = 340) [S. Tucker, Sciences du MPO, données inédites]. Il convient de noter
que la portée temporelle et spatiale de cette analyse est limitée et que la taille des échantillons
pour les données qui ont été analysées à ce jour est relativement petite. En outre, les données
préliminaires accessibles sont le pourcentage des lectures d’ADN des espèces par rapport aux
lectures d’ADN total et ne sont pas encore étalonnées en termes de rendements de biomasse
pour corriger les biais méthodologiques et biologiques (S. Tucker, Sciences du MPO, comm.
pers., 7 avril 2020).

Les populations d’otaries de Steller ont connu de graves déclins en Colombie-Britannique en
raison de la chasse et de l’abattage dirigé de prédateurs, qui étaient en place de 1912 à 1968,
mais leur abondance a commencé à augmenter après la protection instaurée en 1970 (Ford
2014 ; Olesiuk 2018). Le sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est plus exposé au
risque de prédation par les otaries de Steller l’hiver, celles-ci se regroupant dans les roqueries
de reproduction le long de la côte extérieure pendant l’été, bien qu’on ait récemment observé
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un petit nombre d’animaux (~500) toute l’année dans le détroit de Georgie. 1 Les estimations
de la population hivernale des otaries sont moins fiables que celles de l’été, car les animaux
passent plus de temps dans l’eau qu’échoués sur terre et sont plus dispersés, ce qui les rend
plus difficiles à dénombrer. L’abondance de l’otarie de Steller en Colombie-Britannique est
environ 1,25 fois plus élevée en hiver, car les animaux des territoires adjacents hivernent dans
les eaux de la Colombie-Britannique (Olesiuk 2018). Yamanaka et al. (2011) ont constaté que
la proportion d’otaries de Steller hivernant dans les eaux intérieures était assez constante au fil
du temps, à 4,8 % des dénombrements hivernaux dans le sud de la Colombie-Britannique. En
utilisant cette proportion, ils ont estimé que le nombre d’otaries de Steller dans la zone 4B avait
diminué jusqu’à un creux d’environ 500 animaux en 1970, puis avait augmenté pour retrouver
approximativement l’abondance enregistrée au début de la série chronologique en 1913 (1
897 en 1913, contre 1 837 en 2010). Depuis 2010, le nombre d’otaries de Steller en Colombie-
Britannique a continué d’augmenter (Olesiuk 2018) ; toutefois, l’abondance estimée du relevé de
2017 se situe dans l’intervalle de confiance de l’estimation de 2013.

Les taux de mortalité du sébaste aux yeux jaunes résultant de la prédation par l’otarie de Stel-
ler étaient probablement plus bas dans la deuxième moitié des années 1900 (1959 et 1999),
lorsqu’on estimait que moins de 1 000 animaux étaient présents dans les eaux intérieures (don-
nées présentées dans les tableaux F4 et F5 de Yamanaka et al. (2011)), et ils ont sans doute
augmenté avec le rétablissement de la population d’otarie de Steller à un niveau semblable ou
supérieur à celui du début des années 1900. D’autres études sur la prédation du sébaste aux
yeux jaunes par l’otarie de Steller dans l’espace et dans le temps seraient utiles pour affiner les
estimations de la mortalité, tout comme des méthodes pour intégrer la mortalité variable dans le
temps.

1. Majewski, S., Szaniszlo, W., Nordstrom, C.A., Abernethy, R.M., and Tucker, S. 2020. Trends in abundance of
Steller Sea Lions Eumetopias jubatus in British Columbia : Updates from 2016–17 aerial surveys. DFO Can. Sci.
Advis. Sec. Res. Doc. En préparation.
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ANNEXE G. FACTEURS CONSIDÉRÉS PAR LE COSEPAC

Le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures est également inscrit en vertu de
la Loi sur les espèces en péril (LEP) comme espèce préoccupante (COSEPAC 2008a) et il
est prévu que le COSEPAC le réévaluera en 2020. Le COSEPAC et le MPO ont des critères
différents pour évaluer la situation des stocks de poissons marins. Le MPO se concentre sur
l’état actuel comparativement à un état ou un seuil de référence, tandis que les critères du
COSEPAC (fondés sur les catégories de la Liste rouge de l’UICN) mettent l’accent sur le déclin
observé au cours des générations passées et sur la probabilité de déclins continus dans le
futur (COSEPAC 2019). Le COSEPAC applique une série de critères d’évaluation quantitatifs
et de lignes directrices pour élaborer et attribuer un état au stock en question. Afin de guider la
réévaluation du sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures, nous présentons des résultats
pour deux critères d’évaluation quantitatifs du COSEPAC qui pourraient s’appliquer à ce stock,
soit la mesure A et la mesure E.

G.1 MESURE A DU COSEPAC

La mesure A du COSEPAC permet de calculer la probabilité que le stock ait diminué de 70 %,
50 % ou 30 % après trois générations, où la valeur d’une génération de sébaste aux yeux jaunes
des eaux intérieures est établie à 38 ans. Il convient de noter qu’en vertu de cette définition, trois
générations équivalent à 114 ans, mais puisque notre période historique (de 1918 à 2019) est
de 102 ans, nous utilisons cette valeur comme approximation pour trois générations. Ces seuils
de probabilité servent à attribuer des désignations d’état aux espèces en voie de disparition,
menacées ou préoccupantes, respectivement, même si d’autres facteurs, comme la cause du
déclin, sont aussi considérés (COSEPAC 2019). Pour guider la réévaluation du sébaste aux
yeux jaunes des eaux intérieures par le COSEPAC, nous présentons l’information suivante pour
chaque modèle opérationnel (figure G.1) :

1. P70 – Probabilité que le stock ait décliné, en moyenne, de plus de 70 % par rapport à
B1918 sur trois générations, où la valeur d’une durée de génération est fixée à 38 ans et
la probabilité est calculée selon P [1−B2019/B1918 > 0, 7].

2. P50 – Probabilité que le stock ait décliné, en moyenne, de plus de 50 % par rapport à B1918
sur trois générations.

3. P30 – Probabilité que le stock ait décliné, en moyenne, de plus de 30 % par rapport à B1918
sur trois générations.

G.2 RISQUE D’EXTINCTION – MESURE E DU COSEPAC

La mesure E du COSEPAC permet de calculer la probabilité d’une extinction future du stock. Un
stock est désigné comme en voie de disparition si la probabilité d’extinction est de 20 % dans
un délai de 20 ans (ou cinq générations, selon lequel est le plus long) et comme menacé si la
probabilité d’extinction est de 10 % dans un délai de 10 ans. Le critère E est rarement appliqué
aux poissons marins, car il dépend fortement des données et des hypothèses concernant les
paramètres requis comme données d’entrée pour les analyses de viabilité des populations (Ross
Claytor, COSEPAC, comm. pers., 29 janvier 2020). Une autre exigence pour estimer le risque
d’extinction consiste à établir le seuil d’extinction, qui n’est pas explicitement défini dans les
critères du COSEPAC (COSEPAC 2019).
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Figure G.1. Résultats pour la mesure A du COSEPAC, soit la probabilité que le stock ait décliné en
moyenne de plus de 70 %, 50 % ou 30 % par rapport à B1918 au cours des trois dernières générations,
pour chaque scénario de modèle opérationnel, où la valeur d’une durée de génération est établie à 38
ans.

Pour évaluer la probabilité d’une extinction future en fonction des procédures de gestion propo-
sées, des seuils d’extinction spécifiques au stock doivent être attribués. En deçà de ces seuils, le
stock serait considéré comme effectivement disparu du pays ou disparu. Nous proposons deux
seuils d’extinction possibles de 2 %B0 et 5 %B0. Ces seuils arbitraires ont été établis en fonction
de précédents dans la littérature (p. ex., Forrest et al. 2015 a utilisé 5 %B0) et d’estimations
historiques du déclin pour d’autres espèces dans le détroit de Georgie ; par exemple, on estime
que le stock de morue-lingue dans le détroit de Georgie a décliné à un seuil aussi bas que 2
%B0, mais qu’il est en voie de rétablissement (Logan et al. 2005). Dans le futur, des essais par
simulation de seuils proposés pourraient servir à déterminer les seuils d’extinction spécifiques à
un stock.

En utilisant une période de projection de 100 ans, nous avons calculé la probabilité qu’en moyenne,
au cours de cette période de projection de 100 ans, le stock demeure au-dessus de 2 % et
de 5 % de B0 avec les cinq procédures de gestion satisfaisantes et la procédure de gestion
de référence où la population n’est pas exploitée, pour chaque scénario individuel de modèle
opérationnel (figure G.2). Nous avons également calculé la probabilité moyenne que le stock
demeure au-dessus de chaque seuil avec ces procédures de gestion pour tous les scénarios de
l’ensemble de référence de modèles opérationnels (figure G.3) :

1. 2 %B0 = P [By > 0, 02B0] en moyenne durant la totalité de la période de projection.
2. 5 %B0 = [By > 0, 05B0] en moyenne durant la totalité de la période de projection.

Les résultats de cette analyse montrent qu’en utilisant ces seuils, le risque d’extinction est très
faible avec les procédures de gestion satisfaisantes.
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Figure G.2. Probabilité que le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures demeure supérieur
à 2 % et à 5 % de B0, par scénario de modèle opérationnel et procédure de gestion.
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Figure G.3. Probabilité que le stock de sébaste aux yeux jaunes des eaux intérieures demeure supérieur
à 2 % et à 5 % de B0, en moyenne pour les modèles opérationnels de l’ensemble de référence.
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ANNEXE H. ENVIRONNEMENT INFORMATIQUE

Cette version du document a été produite sur 2022-01-21 15 :51 :31 avec R version 4.1.2 (2021-
11-01) (R Core Team 2019) et des versions du progiciel R :

Paquet Version Date

bookdown bookdown 0.24 2021-09-02
cowplot cowplot 1.1.1 2020-12-30
csasdown csasdown 0.0.10.9000 2021-08-13
DLMtool DLMtool 5.4.3 2021-10-26
dplyr dplyr 1.0.7 2021-06-18
gfdata gfdata 0.0.0.9000 2021-07-05
gfdlm gfdlm 0.0.1.9001 2021-10-26
gfplot gfplot 0.1.4 2021-08-13
ggplot2 ggplot2 3.3.5 2021-06-25
knitr knitr 1.36 2021-09-29
MSEtool MSEtool 1.6.0 2020-05-05
purrr purrr 0.3.4 2020-04-17
rmarkdown rmarkdown 2.11 2021-09-14
tidyr tidyr 1.1.4 2021-09-27
TMB 2021-09-281.7.22TMB

Le code source de ce document est accessible à l’adresse suivante :
https://github.com/pbs-assess/yelloweye-inside/tree/2f9a8a4.

Ce document a été compilé avec le progiciel csasdown en R (Anderson et al. 2020c).

Les versions particulières des logiciels de base utilisés pour générer ce rapport peuvent être
consultées aux adresses :

https://github.com/DLMtool/DLMtool/tree/fa971cf

https://github.com/tcarruth/MSEtool/tree/fa1498c

https://github.com/pbs-assess/gfdata/tree/7292039

https://github.com/pbs-assess/gfplot/tree/e0b36c0

https://github.com/pbs-assess/gfdlm/tree/b895686

https://github.com/pbs-assess/csasdown/tree/f9d5081
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