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RÉSUMÉ 
L’épaulard migrateur (de Bigg) de la côte ouest a été désigné comme espèce menacée au titre 
de la Loi sur les espèces en péril (LEP) en 2003, et il est vulnérable aux effets cumulatifs des 
menaces d’origine anthropique. La compréhension actuelle des menaces (disponibilité réduite 
des proies, perturbation acoustique, perturbation physique et contaminants), des interactions 
entre ces menaces et de leurs répercussions potentielles sur la fécondité et la mortalité a été 
résumée dans un modèle de séquences des effets (SE) qui comprend 16 voies de liaison entre 
des menaces (individuelles ou combinées) et des effets sur la fécondité et la mortalité de 
l’épaulard migrateur de la côte ouest (EMCO). Des connaissances et des données accessibles 
et suffisantes ont permis la quantification de huit de ces voies de liaison dans le modèle de SE 
et leur inclusion dans un modèle d’analyse de la viabilité de la population (AVP).  
À l’aide des données accessibles les plus récentes, le modèle d’AVP a permis de quantifier les 
répercussions des menaces sur des paramètres du sous-ensemble des EMCO qui sont 
présents dans les eaux canadiennes de la mer des Salish (ECMS). On a comparé les 
répercussions révélées par les scénarios de menaces individuelles et combinées sur la 
population modélisée aux données observées de la population dans le but de définir un modèle 
qui reflète au mieux la dynamique réelle. La tendance de l’abondance de la population simulée 
par le modèle des effets cumulatifs de toutes les menaces (distribution de 90 % des résultats) 
correspondait à l’abondance observée. Le modèle final comprenait les répercussions associées 
à la disponibilité des proies sur la capacité de charge de la population, au masquage des proies 
par le bruit des navires, aux collisions avec des navires et à la contamination par les biphényles 
polychlorés (BPC). L’analyse de sensibilité a démontré l’importance de la disponibilité des 
proies pour les résultats du modèle, en raison de son effet direct sur la capacité de charge et de 
ses interactions avec le bruit et la contamination. Le modèle d’AVP fondé sur les effets 
cumulatifs a projeté une augmentation continue de la population modélisée par rapport à la 
capacité de charge à un taux dépendant de la tendance des populations de proies, ce qui 
indique que les niveaux de menace actuels ne limiteront probablement pas la croissance de la 
population.  
On connait moins bien l’épaulard migrateur (de Bigg) de la côte ouest que les épaulards 
résidents (ER) qui sont piscivores et mieux étudiés. Lors de la mise au point du modèle 
quantitatif pour l’EMCO, la détermination de la portée, l’analyse des données sur la population 
et la quantification des menaces ont nécessité des efforts plus importants que pour les ER. Plus 
particulièrement, les répercussions de la perturbation acoustique demeurent une lacune 
importante dans les connaissances sur l’EMCO. Le modèle de SE et le sous-modèle quantitatif 
ont permis de cerner explicitement les lacunes dans les connaissances et les données ainsi que 
les recherches nécessaires pour éclairer la prochaine itération et réduire l’incertitude. Les 
incertitudes et les hypothèses inhérentes au modèle conceptuel de SE et au modèle quantitatif 
d’AVP sont décrites dans le présent document. Le modèle des effets cumulatifs pour l’EMCO 
fait progresser la compréhension, et il constitue un outil précieux qui servir à examiner des 
scénarios d’atténuation et de gestion en vue du rétablissement continu de la population. 
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1 INTRODUCTION 

1.1 RENSEIGNEMENTS DE BASE 
Les eaux côtières du Pacifique Nord-Est abritent trois écotypes distincts d’épaulards : 
migrateurs (ou de Bigg), résidents et océaniques. Ces écotypes ne se croisent pas, et ils 
présentent des différences évidentes sur le plan de la morphologie, de la structure sociale, du 
régime alimentaire, du comportement acoustique et de la génétique (Deecke et al. 2005; Ford 
et Ellis 1999; Ford et al. 2013; Ford et al. 1998; Morin et al. 2024). Plusieurs populations 
distinctes d’épaulards de Bigg (EB) ont été documentées dans le Pacifique Nord-Est, à savoir la 
population migratrice de la côte ouest, la population migratrice AT1 et la population migratrice 
du golfe d’Alaska (Ford et al. 2013; Matkin et al. 2012; Parsons et al. 2013). Les épaulards 
migrateurs de la côte ouest (EMCO) sont identifiés par photo depuis les années 1970 (Bigg 
1982), et ils sont le sujet d’intérêt des présents travaux parce qu’ils forment la seule population 
de l’écotype de Bigg qui se trouve régulièrement dans les eaux au large de la côte canadienne 
du Pacifique (Ford et al. 2013). Quelques individus de la population du golfe d’Alaska ont été 
observés sur la côte nord de la Colombie-Britannique (Ford et al. 2013; Matkin et al. 2012; 
Parsons et al. 2013), mais trop rarement pour être inclus dans cette évaluation. Dans le présent 
document, on fait référence à l’EB lorsque l’on parle de l’écotype, à l’EMCO lorsque l’on parle 
de la population d’intérêt et au sous-ensemble des eaux canadiennes de la mer des Salish 
(ECMS) lorsque l’on parle des EMCO observés dans la mer des Salish. Le sous-ensemble des 
ECMS est le sujet principal de cette évaluation. 

1.1.1 Aire de répartition et structure de la population 
L’EMCO a une vaste aire de répartition le long de la côte du Pacifique, en Amérique du Nord, 
qui s’étend au moins depuis le sud de la Californie jusqu’au sud-est de l’Alaska (figure 1). Dans 
cette aire, on le trouve principalement à l’intérieur de la limite du plateau continental (Ford et al. 
2013; Towers et al. 2019). L’EMCO est présent toute l’année dans l’ensemble des eaux côtières 
de l’ouest du Canada, et sa présence a été documentée de plus en plus régulièrement dans la 
mer des Salish des années 1970 à aujourd’hui (Baird et Dill 1995; Houghton et al. 2015).  
Deux sous-populations présumées d’EMCO ont été établies en fonction de leurs préférences en 
matière d’habitat (Ford et al. 2013). Il s’agit des sous-populations de la « côte intérieure » et de 
la « côte extérieure »; les individus qui les composent ont été distingués uniquement en fonction 
du nombre d’observations au fil du temps, les individus de l’intérieur de la côte étant 
documentés relativement fréquemment comparativement à ceux de la côte extérieure (Ford 
et al. 2013; Smith 2017). Les individus de ces sous-populations se déplacent régulièrement 
ensemble là où leurs aires de répartition préférées se chevauchent; c’est pourquoi une 
approche révisée pour définir le « sous-ensemble côtier » de la population d’EMCO au Canada 
a été élaborée en fonction de trois critères, à savoir le nombre d’observations d’épaulards 
adultes au fil du temps, le nombre d’années où chaque individu a été identifié et le nombre 
d’années écoulé depuis la dernière observation (Towers et al. 2019). Les approches décrites 
dans Ford et al. (2013) et Towers et al. (2019) donnent lieu à des définitions arbitraires et 
différentes des sous-populations ou sous-ensembles présumés. Les multiples critères de la plus 
récente approche aident à éliminer les données des individus dont l’état est inconnu ou qui 
peuvent appartenir à des populations d’EB autres que la population d’EMCO étant donné que 
des individus d’autres populations génétiquement distinctes ont été occasionnellement 
documentés dans les eaux canadiennes du Pacifique (Towers et al. 2019).  
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Figure 1. Aire de répartition de l’épaulard migrateur (de Bigg) de la côte ouest, dans les eaux 
canadiennes du Pacifique (MPO 2021b). Le rectangle noir délimite la zone ciblée par le modèle sur le 
bruit des navires. 

1.1.2 Abondance et croissance 
L’effort de photo-identification des EMCO s’est amélioré sur les plans de la superficie couverte 
et de la régularité chaque décennie des années 1970 jusqu’à aujourd’hui. La première tentative 
pour évaluer l’abondance de cette population a reposé sur l’utilisation des données de photo-
identification de 1974 à 2006 et a abouti à une estimation de 243 individus (Ford et al. 2007). 
En 2012, plus de 500 EB ont été documentés dans les eaux canadiennes du Pacifique, dont 
304 ont été attribués à la sous-population présumée de la côte intérieure et 217, à la sous-
population présumée de la côte extérieure (Ford et al. 2013). En 2018, 766 individus uniques 
ont été documentés. Cette année-là, le sous-ensemble côtier de la population a été réévalué 
par Towers et ses collaborateurs (2019) et s’est avéré comprendre 349 individus, dont la plupart 
des adultes avaient été inclus dans l’évaluation de Ford et ses collaborateurs (2007) et attribués 
à la sous-population de la côte intérieure par Ford et ses collaborateurs (2013).  
Ford et ses collaborateurs (2007) ont indiqué que la population d’EMCO avait augmenté à un 
taux moyen de 6 % par année entre 1974 et 2006. Entre 2006 et 2011, la sous-population de 
l’intérieur de la côte a augmenté à un taux moyen de 2,7 % par année (Ford et al. 2013) et, 
entre 2012 et 2018, le sous-ensemble côtier de la population a affiché un taux de croissance 
annuel moyen de 4,1 % (Towers et al. 2019).  
L’augmentation de l’abondance de la population a entraîné une plus grande densité d’EMCO 
dans leur aire de répartition. Cette densité supérieure est plus évidente dans l’habitat principal 
de la population autour de l’île de Vancouver, en particulier la mer des Salish, où la taille 
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moyenne observée des groupes a augmenté d’environ quatre à six individus entre les 
années 1970 et 2010 (Baird et Dill 1995; Ford et al. 2013; Houghton et al. 2015; Shields et al. 
2018). La fréquence à laquelle les EMCO ont été documentés dans cette région a également 
augmenté considérablement au fil du temps, de seulement quelques observations documentées 
chaque année dans les années 1970 et 1980 (Bigg 1982; Ford et Ellis 1999) à des centaines 
d’observations chaque année tout au long des années 2010 et 2020 (Ford et al. 2013;  
Houghton et al. 2015; Shields et al. 2018). L’augmentation de la présence d’EMCO dans la mer 
des Salish est également attribuable à l’arrivée d’individus dans la région, notamment plusieurs 
lignées maternelles qui n’étaient pas connues auparavant pour utiliser la mer des Salish 
(Towers et al. 2019), probablement en réponse à l’abondance accrue des proies (Shields et al. 
2018). L’ensemble de données sur les EMCO observés — notamment les dates, les lieux, les 
individus, leur état reproducteur, les naissances et les morts documentées et les relations 
familiales — est tenu à jour par J. Towers et est utilisé tout au long de ce document avec la 
citation suivante : « données inédites du PRC [Programme de recherche sur les cétacés] du 
MPO et de Bay Cetology ». 

1.1.3 Proies et structure sociale 
L’épaulard de l’écotype de Bigg se nourrit de mammifères marins. Les principales espèces de 
proies de la population d’EMCO dans les eaux canadiennes du Pacifique sont le phoque 
commun (Phoca vitulina), suivi du marsouin commun (Phocoena phocoena) et de l’otarie de 
Steller (Eumetopias jubatus; Ford et al. 2013). Dans les eaux canadiennes du Pacifique, ils 
chassent et consomment également le marsouin de Dall (Phocoenoides dalli), le dauphin à 
flancs blancs du Pacifique (Lagenorhynchus obliquidens), l’otarie de Californie (Zalophus 
californianus), l’éléphant de mer boréal (Mirounga angustirostris), le petit rorqual (Balaenoptera 
acutorostrata) et la baleine grise (Eschrichtius robustus; Baird et Dill 1995; Ford et Ellis 1999; 
Ford et al. 2013; Ford et al. 1998). L’abondance croissante des principales espèces de proies, 
en particulier les pinnipèdes, est probablement responsable de la croissance observée du sous-
ensemble côtier de la population d’EMCO (Shields et al. 2018), surtout autour de l’île de 
Vancouver où le phoque commun, l’otarie de Steller et l’otarie de Californie ont affiché des 
augmentations importantes de leur abondance au cours des dernières décennies (MPO 2021b, 
2022, 2023). Des EMCO ont également été observés en train de chasser et parfois tuer des 
loutres de mer et de rivière ainsi que plusieurs espèces d’oiseaux et de poissons, mais la 
consommation de ces animaux n’a pas été confirmée (Ford et Ellis 1999; Ford et al. 1998). Au 
total, diverses espèces sont la proie de tous les EMCO et, bien qu’il existe des différences 
régionales et temporelles quant aux principales espèces de proies, à ce jour, il y a peu de 
spécialisations connues au niveau des individus ou des familles au sein du sous-ensemble 
côtier de cette population. 
Les EMCO, comme les individus d’autres populations de cette espèce, vivent dans une société 
matrifocale où l’unité sociale de base est composée d’une femelle adulte et de sa progéniture 
(Ford et Ellis 1999). Les groupes restent unis pendant de longues périodes, mais il arrive 
souvent que des femelles quittent à tout jamais leur groupe natal lorsqu’elles atteignent la 
maturité et qu’elles commencent à avoir leurs propres petits (Nielsen et al. 2023; Towers et al. 
2019). Il arrive aussi à l’occasion que des mâles adultes et des juvéniles des deux sexes 
quittent leur groupe natal, de façon temporaire ou permanente (Baird et Whitehead, 2000; Ford 
et Ellis 1999; Nielsen et al. 2023; Towers et al. 2019). Ces départs permettent aux groupes 
d’EMCO de conserver une petite taille optimale, ce qui est important lorsque des activités 
sociales telles que les comportements vocaux et la nage sans direction particulière peuvent 
entraîner l’évitement chez les proies et ainsi réduire la réussite d’une chasse (Deecke et al. 
2005; Ford et Ellis 1999). Néanmoins, les communications vocales entre individus entraînent 
des associations régulières, mais temporaires avec d’autres unités sociales apparentées ou non 
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au sein de la population. Ces regroupements sociaux peuvent afficher des tendances 
temporelles et spatiales fondées sur l’abondance des proies et l’affinité entre les sexes et les 
classes d’âge. 

1.1.4 Cycle biologique 
L’analyse de la base de données sur les EMCO observés (données inédites du PRC du MPO et 
de Bay Cetology) a fourni des valeurs liées au cycle biologique (Tableau 1) pour l’âge au 
moment de la première reproduction chez la femelle (moyenne de 15,7 ans, minimum de 
10 ans) et l’intervalle entre les mises bas (moyenne de 4,7 ans; Towers et al. 2019). L’analyse 
de cet ensemble de données a permis à Nielsen et ses collaborateurs (2023) d’estimer que 
l’espérance de vie moyenne était de 29 ans (écart-type [ET] de ±0,7 an) pour les mâles et de 
43 ans (ET de ±11) pour les femelles. L’âge maximal, fondé sur 90 % de la durée de vie, a été 
estimé à 69 ans pour les femelles et de 50 ans pour les mâles (Nielsen et al. 2021). La 
proportion de mâles dans la population était de 0,36 (Nielsen et al. 2021). À l’aide de données 
morphométriques tirées d’une photogrammétrie par drone, il a été estimé que les EMCO mâles 
atteignent la maturité physique à 18,4 ans et les femelles, à 14,2 ans (Kotik et al. 2023), ce qui 
correspond aux estimations pour les épaulards résidents du Sud (ERS; 15 ans pour les 
femelles et 18 ans pour les mâles; Fearnbach et al. 2011). Il est probable que d’autres 
paramètres du cycle biologique de la population d’EMCO ressemblent à ceux des populations 
résidentes sympatriques (Smith 2017). 

Tableau 1. Caractéristiques et valeurs du cycle biologique de l’EMCO et sources de l’information. 

Caractéristique 
du cycle 
biologique 

Valeur Source 

Âge au moment 
de la maturité 
sexuelle 

Mâle : 18,4 ans 
(ET = 2,3) 

Données morphométriques tirées d’une photogrammétrie 
par drone, de 2014 à 2019 (Kotik et al. 2023) 

Femelle : 14,2 ans 
(ET = 2,8) 

Données morphométriques tirées d’une photogrammétrie 
par drone, de 2014 à 2019 (Kotik et al. 2023) 

Âge au moment 
de la première 
reproduction 

Mâle : 15 ans (de 10 à 
17,4) 

Tiré de la dynamique de la population d’ERS : la maturité 
sexuelle chez le mâle, définie comme le moment où la 
forme de la nageoire dorsale change assez pour qu’il soit 
possible de distinguer les mâles des femelles (Olesiuk 
et al. 1990).  

Femelle 
Moyenne = 15,74 ans 
Minimum = 10 ans 

Analyse de l’ensemble de données sur les EMCO 
observés (données inédites du PRC du MPO et de Bay 
Cetology; Towers et al. 2019) 

Âge maximal au 
moment de la 
reproduction 

Mâle : 50 ans 
Valeur attribuée identique à l’intervalle de crédibilité 
maximal de 90 % de la durée de vie (50 ±1,3 ans; Nielsen 
et al. 2021) 

Femelle : 69 ans Intervalle de crédibilité maximal ou 90 % de la durée de vie 
(69 ±2,9 ans; Nielsen et al. 2021) 

Âge maximal Mâle : 70 ans Nielsen et ses collaborateurs (2021) ont estimé un 
intervalle de crédibilité à 90 % pour la durée de vie des 
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Caractéristique 
du cycle 
biologique 

Valeur Source 

mâles = médiane de 44 ans (ET de ±0,7 an et intervalle de 
confiance [IC] de 37 à 52 ans). 

Femelle : 90 ans 

 Nielsen et ses collaborateurs (2021) ont estimé un 
intervalle de crédibilité à 90 % pour la durée de vie des 
femelles = médiane de 59 ans (ET de ±1,5 an et IC de 48 à 
73 ans). 

Intervalle entre 
les mises bas Moyenne de 4,71 ans 

Analyse de l’ensemble de données sur la population 
d’EMCO (données inédites du PRC du MPO et de Bay 
Cetology; Towers et al. 2019) 

Période de 
gestation  16 ou 17 mois D’après la dynamique des populations d’ER (MPO 2021b) 

Rapport des 
sexes chez les 
adultes  

0,36 (mâle:nombre total 
d’individus) 

Fraction de tous les EB adultes qui sont des mâles 
(Nielsen et al. 2021)  

1.1.5 Sources de mortalité naturelle 
Les sources de mortalité naturelle chez l’EMCO comprennent l’infanticide, l’échouement 
accidentel, le piégeage dans de petits plans d’eau, les maladies, le parasitisme, les biotoxines 
et la famine (MPO 2007, 2021b).  

1.1.5.1 Conflit entre les sexes 
L’infanticide est l’un des exemples extrêmes de conflit entre les sexes; il a été documenté une 
fois chez la population d’EMCO en 2016 (Towers et al. 2018). Même si sa mère a tenté de le 
défendre, un nouveau-né a été tué rapidement par un mâle adulte non apparenté et sa mère 
post-reproductrice. Le nouveau-né n’a pas été consommé, ce qui donne à penser que, comme 
chez la plupart des autres mammifères qui commettent des infanticides, ce comportement vise 
à obtenir des avantages liés à la valeur adaptative (McEntee et al. 2023; Towers et al. 2018). 
On ne sait pas à quel point l’infanticide est commun chez l’EMCO, mais étant donné la rapidité 
avec laquelle il a été commis après la naissance du petit, il est possible que ce comportement 
soit plus fréquent que ce qui est documenté.  
Les conflits entre les sexes sont également susceptibles d’être une cause de mortalité chez les 
adultes, car il arrive que des femelles et des mâles soient trouvés morts avec un traumatisme 
contondant ou des cicatrices suggérant une agression délibérée par leurs congénères (Lee 
et al. 2023; Raverty et al. 2020).  Ces constatations pathologiques concordent avec les causes 
potentielles de mort chez les individus, y compris les nouveau-nés, d’autres populations (Lee 
et al. 2023). Les signes d’agressions envers les petits sont répandus dans la population 
d’EMCO et d’autres populations d’épaulards; les jeunes individus, en particulier les mâles, 
présentent plus de cicatrices causées par des dents de congénères que toute autre classe 
d’âge ou de sexe (van Weelden et al. 2025). Ces agressions sont probablement causées par un 
conflit entre les sexes, et les blessures qui en découlent pourraient constituer une voie 
d’infection et de mortalité subséquente (van Weelden et al. 2025).  



 

6 

1.1.5.2 Échouements d’épaulards vivants 
Il arrive que des épaulards s’échouent accidentellement hors de l’eau lorsqu’ils chassent des 
proies dans des eaux peu profondes (par opposition aux carcasses emportées sur le rivage). 
Ces échouements accidentels sont rares le long de la côte ouest de l’Amérique du Nord, et la 
plupart des cas enregistrés par le passé n’indiquent pas la population à laquelle l’individu 
appartenait (Towers et al. 2020). Cependant, depuis 2002, tous les épaulards vivants qui se 
sont échoués dans l’aire de répartition de la population d’EMCO de l’Amérique du Nord faisaient 
partie de cette population. Le risque d’échouement d’individus vivants est probablement 
beaucoup plus élevé pour les EMCO que pour les épaulards des autres populations dans cette 
région, car ils chassent souvent des phoques communs très près du rivage (Towers et al. 
2020).  
Il y a eu quatre cas d’échouement concernant cinq EMCO entre 2002 et 2015 (Towers et al. 
2020) et deux cas concernant deux épaulards entre 2016 et 2024 (données inédites du PRC du 
MPO et de Bay Cetology). Des adultes et des juvéniles des deux sexes ont été observés 
échoués sur des rivages sablonneux et des affleurements rocheux. La plupart d’entre eux ont 
survécu en regagnant le large lorsque la marée montait. Cependant, une femelle adulte s’est 
noyée pendant la marée montante en 2024 (données inédites du PRC du MPO et de Bay 
Cetology) et un mâle adulte est mort, peut-être en raison de blessures internes qu’il a subies 
lors de l’échouement, en 1976 (Ford et Ellis 1999). De plus, une femelle juvénile dont il est 
question dans Towers et al. (2020) se serait peut-être noyée pendant la marée montante si des 
intervenants ne l’avaient pas délogée des roches par effet de levier (Towers et al. 2020). 

1.1.5.3 Piégeage 
Le piégeage naturel est défini dans Jourdain et al. (2021) comme une situation où un ou 
plusieurs épaulards restent dans un habitat inhabituel et restreint duquel ils ne veulent ou ne 
peuvent pas partir pendant une période prolongée. Dans de telles situations, les épaulards 
peuvent mourir en raison de ressources limitées. Le piégeage, notamment dans la glace de mer 
(Westdal et al. 2017), d’épaulards de plusieurs populations a été documenté, dont quatre cas 
impliquant des EMCO jusqu’en 2019 (Jourdain et al. 2021). Depuis, deux autres cas ont été 
documentés (données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). 
Au total, trois de ces cas concernaient des individus solitaires, dont deux étaient des juvéniles 
et un était un mâle adulte. Tous ces épaulards solitaires sont sortis de la zone de piégeage 
après y avoir été incités par des intervenants et ont survécu, même si les deux juvéniles 
affichaient des signes de malnutrition au moment de l’opération de sauvetage (Jourdain et al. 
2021; données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). Les trois autres cas concernaient 
des groupes d’EMCO; dans deux cas, les individus sont sortis seuls (Jourdain et al. 2021) et 
dans l’autre cas, un duo de mâles adultes a été incité à sortir de la zone par des intervenants 
(données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). 

1.1.5.4 Maladies 
Un examen de la littérature accessible sur les agents pathogènes bactériens, viraux et 
fongiques chez l’épaulard a révélé trois agents pathogènes signalés chez des épaulards 
sauvages, dont Brucella spp., Edwardsiella tarda et le poxvirus des cétacés (Gaydos et al. 
2004). La bactérie E. tarda est très virulente pour tous les groupes d’âge et a été la cause 
confirmée de la mort d’un ERS en 2000 (Gaydos et al. 2004); le poxvirus des cétacés n’est très 
virulent que chez les nouveau-nés; et les espèces de Brucella peuvent réduire la fécondité chez 
les individus infectés, bien qu’elles ne soient pas considérées comme étant très virulentes 
(Gaydos et al. 2004). Gaydos et ses collaborateurs (2004) ont également trouvé 13 agents 
pathogènes signalés chez des épaulards en captivité, dont neuf étaient très virulents. Depuis la 
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fin de cette étude, il a été confirmé par nécropsie que deux individus sont morts à cause d’une 
infection bactérienne; en effet, un épaulard océanique est mort en raison de la présence de 
Salmonella en 2005 en Californie, et un EB est mort en raison d’une infection par un agent 
bactérien inconnu en 2007 en Colombie-Britannique (Raverty et al. 2020). 
La présence d’une maladie peut également faire en sorte qu’un individu meure des suites d’une 
blessure ou d’un traumatisme dont il se serait normalement rétabli. L’ingestion d’un corps 
étranger, comme un hameçon, peut ouvrir la voie à une infection. Par exemple, un EB de 
l’Alaska (N018) a succombé à une septicémie en 2005 après avoir avalé un hameçon et, bien 
que la cause du traumatisme soit inconnue, cet individu est mort d’une infection secondaire à 
Taxoplasma gondii et à Sarcocystis neurona après avoir subi une fracture vertébrale (Raverty 
et al. 2020). 

1.2 BUT DE L’ÉVALUATION 
L’EMCO (écotype de Bigg) a été désigné comme espèce menacée au titre de la Loi sur les 
espèces en péril (LEP) en 2003. Aux termes de cette loi, il incombe au gouvernement du 
Canada de prévenir la disparition — de la planète ou du Canada seulement — des espèces 
sauvages, de permettre le rétablissement de celles qui, par suite de l’activité humaine, sont 
devenues des espèces disparues du pays, en voie de disparition ou menacées et de favoriser 
la gestion des espèces préoccupantes pour éviter qu’elles ne deviennent des espèces en voie 
de disparition ou menacées. La ministre des Pêches et des Océans et le ministre responsable 
de l’Agence Parcs Canada sont les ministres compétents en vertu de la LEP à l’égard du 
rétablissement des espèces aquatiques en péril. 
Il faut procéder à une évaluation des effets cumulatifs (EEC) pour donner suite à une mesure de 
rétablissement à priorité élevée (MR7) indiquée dans la version proposée du plan d’action 
(évaluer les effets cumulatifs des répercussions d’origine anthropique potentielles sur les 
épaulards migrateurs à l’aide d’un cadre d’évaluation des effets approprié pour les espèces 
aquatiques). Les effets cumulatifs sont les répercussions combinées et additionnelles que des 
menaces et des agents de stress découlant de multiples activités humaines peuvent avoir sur 
des individus, des populations, des communautés et des écosystèmes dans l’espace et le 
temps. Les menaces qui pèsent le plus sur la population d’EMCO sont les contaminants 
environnementaux (hérités et nouveaux), la perturbation physique et la perturbation acoustique 
(MPO 2021b), mais l’espèce est aussi vulnérable aux changements dans la disponibilité ou la 
qualité des proies, aux maladies et aux déversements de substances toxiques. 

1.3 RAISON POUR LAQUELLE UNE ÉVALUATION DES EFFETS CUMULATIFS 
EST NÉCESSAIRE 

Le Programme sur les espèces en péril de Pêches et Océans Canada (MPO) a demandé à la 
Direction des sciences de procéder à une évaluation des effets cumulatifs des menaces 
d’origine anthropique actuelles et potentielles sur la population d’épaulards migrateurs (de Bigg) 
de la côte ouest dans les eaux canadiennes du Pacifique. Les évaluations des effets cumulatifs 
examinent les effets de plusieurs menaces par la transformation des répercussions en un seul 
paramètre ou une seule mesure, ce qui permet de comparer les menaces et leurs effets 
combinés sur la viabilité à long terme de la population. Le MPO a déjà réalisé une évaluation 
des effets cumulatifs pour donner suite à une mesure de rétablissement similaire pour les 
populations d’ERS et d’épaulards résidents du Nord (ERN; Clarke Murray et al. 2019; 
MPO 2019). La présente étude permettra d’améliorer les méthodes élaborées pour l’écotype 
résident (Murray et al. MPO 2019; Lacy et al. 2017; Murray et al. 2021) par l’évaluation des 
effets cumulatifs sur les EMCO. 
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1.4 ÉVALUATION DES EFFETS CUMULATIFS POUR LES ÉPAULARDS DE BIGG 
La  
Figure 2 donne un aperçu des étapes d’une évaluation des effets cumulatifs pour une 
population. La première étape consiste à déterminer la portée, un processus qui a déjà été 
achevé pour les EB par le Programme sur les espèces en péril du MPO. La présente évaluation 
des effets cumulatifs est axée sur deux phases de la deuxième étape de ce processus, 
appelées ici phase 1 et phase 2. Dans la phase 1, un modèle conceptuel de SE décrit et illustre 
les connaissances actuelles sur la façon dont les menaces prioritaires peuvent avoir des 
répercussions sur des paramètres de la population (fécondité et mortalité), directement ou par 
le biais d’interactions entre elles. Comme les menaces peuvent interagir entre elles dans 
l’espace et le temps, modifiant ainsi les effets subséquents sur les individus et les populations, 
cette étude permettra également de repérer et d’évaluer les interactions potentielles entre des 
menaces afin de représenter plus précisément le système naturel. Les résultats du modèle 
conceptuel de SE ont servi à concevoir et à améliorer le modèle de population dans la phase 2. 
Au cours de la phase 2, on a paramétré les répercussions déterminées dans le modèle 
conceptuel de SE pour lesquelles les données étaient suffisantes, et on a effectué une AVP 
pour évaluer les effets cumulatifs, en se fondant sur les méthodes et les résultats de travaux 
antérieurs (MPO 2007; Lacy et al. 2017; Murray et al. 2019). On a utilisé la littérature et les 
données existantes pour paramétrer les répercussions de chaque menace sur les taux vitaux 
de la population. Ces valeurs et relations quantitatives ont été utilisées pour la définition des 
intrants d’un modèle de population décrivant les répercussions combinées sur la persistance de 
la population au fil du temps. La structure du modèle s’appuyait sur celle du modèle d’AVP que 
Murray et ses collaborateurs (2019) ont mis au point pour les ER.  
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Figure 2. Étapes du cadre d’évaluation des effets cumulatifs (figure adaptée de Clarke Murray et al. 
2019). 

1.4.1 Hypothèses 
• Il est présumé que les répercussions des menaces sur les taux vitaux de la population 

(mortalité et fécondité), d’après la meilleure information accessible au moment de 
l’évaluation, sont décrites avec exactitude dans le modèle de SE.  

• Pendant l’analyse, il a été présumé que les répercussions découlaient uniquement des 
menaces ciblées examinées (disponibilité réduite des proies, perturbations et 
contaminants), et les effets de répercussions vastes (comme les conditions climatiques 
changeantes et l’augmentation des populations humaines) n’ont pas été pris en compte. En 
plus d’avoir leurs propres répercussions, ces répercussions vastes peuvent influer sur les 
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menaces ciblées et interagir avec elles, mais elles étaient hors de la portée des travaux 
pour le moment. 

• Il est présumé que la façon dont les répercussions sont paramétrées dans le modèle d’AVP 
représente les répercussions de l’ensemble d’une menace (p. ex. les répercussions des 
BPC représentent la menace associée aux contaminants).  

• Pendant la projection de la dynamique de la population d’EMCO, il a été présumé que les 
niveaux de menace actuels demeureraient les mêmes. Il est également présumé qu’aucune 
mesure d’atténuation ou de gestion des menaces n’est prise.  

• Il est présumé que le modèle de population choisi pour les projections est un substitut 
efficace de la dynamique réelle de la population d’EMCO. 

1.4.2 Objectifs 
Voici les quatre principaux objectifs du présent document de travail : 
1. Mettre au point un modèle conceptuel de SE pour représenter visuellement les voies de 

liaison entre les menaces et les répercussions pour la population d’EMCO, en se limitant 
aux menaces principales recensées par le Programme sur les espèces en péril (MPO 
2007).  

2. Quantifier les voies de liaison pour les menaces figurant dans le modèle de SE en fonction 
des meilleures et plus récentes données accessibles provenant de l’analyse des données, 
de l’examen de la littérature et de la consultation d’experts. Ces informations seront utilisées 
pour la mise au point et le paramétrage d’un modèle d’AVP quantitative. 

3. Évaluer les effets cumulatifs agissant sur la population d’EMCO en exécutant dans le 
modèle d’AVP des scénarios fondés sur des menaces individuelles et combinées afin 
d’évaluer et de comparer les effets de chaque scénario à la dynamique observée de la 
population.  

4. Recenser les incertitudes et les sensibilités dans les données et les méthodes, et souligner 
les lacunes en matière de connaissances à combler au moyen de recherches futures. 

1.4.3 Portée 
L’objectif de la présente étude est d’évaluer les effets cumulatifs des menaces d’origine 
anthropique sur la population d’épaulards migrateurs (de Bigg) de la côte ouest. L’étude se 
limite à examiner les principales menaces définies dans le programme de rétablissement (MPO 
2007) et le plan d’action pour l’épaulard migrateur (en préparation). Les effets des événements 
à probabilité faible, mais à répercussion élevée, comme les déversements d’hydrocarbures 
catastrophiques, ne sont pas inclus dans l’évaluation quantitative. Des changements futurs 
dans les activités anthropiques et les changements climatiques ne sont pas non plus inclus ni 
évalués. Les mesures d’atténuation et de gestion potentielles ne seront pas évaluées, mais 
cette étude pourra servir d’outil pour l’évaluation de changements et de mesures d’atténuation 
une fois que le modèle des effets cumulatifs aura été examiné.  

2 MODÈLE CONCEPTUEL DE SÉQUENCES DES EFFETS 
Le modèle général de SE décrit ce que l’on comprend des mécanismes par lesquels les 
menaces prioritaires touchent les individus de la population d’EMCO en fonction des données 
probantes accessibles (Figure 3). Les voies de liaison relient les menaces à des effets sur les 
paramètres de la population (fécondité et mortalité); elles peuvent représenter un lien direct ou 



 

11 

être le résultat d’interactions entre des menaces. Les sections 2.1 à 2.5 décrivent les données 
probantes à l’appui des voies de liaison recensées dans le modèle de SE illustré à la figure 1, 
où chaque chiffre encerclé (p. ex. ①) représente une voie de liaison précise entre une menace 
et un effet sur un paramètre de la population. Ces chiffres encerclés sont inclus dans les sous-
sections pertinentes ci-après afin d’indiquer où se trouvent les données probantes à l’appui. 

 
Figure 3. Modèle conceptuel général de séquences des effets (SE) pour la population d’épaulards 
migrateurs (de Bigg) de la côte ouest montrant les voies de liaison qui sont étayées par des données 
probantes. Huit voies de liaison relient directement les quatre menaces à des effets sur les paramètres 
de la population (mortalité et fécondité), et huit autres voies de liaison passent par quatre interactions 
entre des menaces.  

2.1 PERTURBATION ACOUSTIQUE 

2.1.1 Renseignements de base 
Bien qu’il existe des sources naturelles de bruit dans l’océan (tels que le vent, les marées, les 
courants, les précipitations, les vagues de surface et les animaux), les niveaux sonores de fond 
dans l’océan ont augmenté au cours des dernières décennies dans les eaux côtières et 
extracôtières en raison de la présence de sources de bruit anthropiques (Andrew et al. 2002; 
Burnham 2017; Hildebrand 2009). Le son se déplace beaucoup plus loin dans l’eau que dans 
l’air, sa propagation dans l’océan étant influencée par la température de l’eau, la salinité, 
l’acidité et les régimes de mélange, ainsi que par la topographie et la composition du substrat 
(Burnham 2017; Burnham et Duffus 2023; Burnham et al. 2023; Francois et Garrison 1982; 
Hamilton 1980; Jensen et al. 2011). L’augmentation de la température de la mer devrait 
augmenter l’influence du bruit ambiant d’origine anthropique déjà croissant (Burnham 2017; 
Ilyina et al. 2010). 
La perturbation acoustique peut être chronique, comme le bruit continu à basse fréquence des 
navires, ou aiguë (comme le bruit intense, intermittent et imprévisible émis par les sonars 
militaires, le dynamitage de construction, l’exploration sismique, et d’autres sources de bruit fort 
de courte durée (Burnham 2017; Nowacek et al. 2007; Southall et al. 2021; Southall et al. 2019; 
Weilgart 2007) qui peuvent causer une perte auditive, un traumatisme physique et la 
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désorientation chez les mammifères marins (Abgrall et al. 2009; Simmonds et al. 2004; Southall 
et al. 2021; Southall et al. 2019). Les répercussions subies par les baleines dépendent de la 
fréquence, de l’intensité et de la structure du signal du son (Murray et al. 2019; National 
Research Council 2003; Nowacek et al. 2007; Richardson et al. 1995; Simmonds et al. 2004; 
Southall et al. 2021; Southall et al. 2019; Weilgart 2007). 

2.1.1.1 Classification des menaces par le Programme sur les espèces en péril : 
bruit chronique et bruit aigu 

La version provisoire du programme de rétablissement pour l’épaulard migrateur (de Bigg) de la 
côte ouest, élaborée par le Programme sur les espèces en péril du Canada, décrit le bruit aigu 
et le bruit chronique dans un tableau de classification des menaces, dont une version adaptée 
est présentée ci-dessous (Tableau 2). 

Tableau 2. Tableau de classification des menaces d’origine anthropique (bruit chronique et bruit aigu), 
adapté de MPO (2007). 

Catégorie Bruit chronique Bruit aigu 

Catégorie de 
facteur de stress Dégradation de l’habitat Perturbation  

Facteur de 
stress général Bruit des navires Bruit impulsif intense 

Stress précis 
Masquage des signaux de 
communication, incapacité à bien se 
nourrir 

Levés sismiques, sonars militaires, 
explosions sous-marines, battage de 
pieux 

Effet Dommages physiologiques et 
physiques 

Effets sur le comportement, atteinte 
physiologique et dommages physiques 
possibles (causés par les sonars 
militaires et les explosions sous-marines 
seulement)  

Occurrence En cours En cours 

Fréquence Continue, avec variabilité saisonnière Récurrente 

Certitude 
causale 

Plausible, mais nécessite une étude 
plus approfondie Attendue 

Gravité Inconnue Faible à la fréquence actuelle 

Niveau de 
préoccupation Moyen Élevé en raison de l’expansion possible 

2.1.2 Bruit chronique provenant des navires 
La contribution la plus importante au bruit ambiant dans l’océan est l’énergie à basse fréquence 
(de 5 à 1 000 Hz) provenant des navires, principalement des hélices (cavitation et chant) et de 
la propulsion (Veirs et al. 2016). En général, le bruit des navires augmente avec le trafic 
maritime et, étant donné que le volume du trafic maritime commercial a connu une 
augmentation spectaculaire, le bruit associé a également augmenté. En outre, les types de 
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navires ont changé au fil du temps, en particulier la proportion de vraquiers et de porte-
conteneurs. La proportion de vraquiers a diminué dans la mer des Salish, passant de 40 % 
(1977 à 1997) à 24,3 % (1998 à 2019), tandis qu’au cours de la même période, la proportion de 
porte-conteneurs est passée de 21,4 % à 41,7 %. On estime que cette augmentation a entraîné 
une augmentation de 38 % de la distance parcourue par les porte-conteneurs dans l’habitat 
essentiel des ER dans la mer des Salish (Taylor et Mayer 2023). Étant donné que les porte-
conteneurs sont les navires commerciaux les plus bruyants (Veirs et al. 2016), la combinaison 
de l’augmentation du volume du transport maritime et du changement dans le type dominant de 
navire a augmenté le niveau de bruit chronique auxquels les mammifères marins sont exposés 
dans cette zone. Les prochaines sous-sections portent sur la façon dont la perturbation 
acoustique peut toucher la population. 

2.1.3 Ouïe et vocalisations chez l’EMCO 
Les épaulards utilisent des vocalisations dont les sons se situent en grande partie dans la 
gamme de 500 Hz à 15 kHz pour la communication et de 15 à 100 kHz pour l’écholocalisation 
(Heise et al. 2017; Vagle et al. 2021). Ils émettent des clics pour l’écholocalisation, l’orientation 
et la détection des proies, des sifflements pour la communication au sein d’un groupe, et des 
impulsions tant pour la communication au sein d’un groupe que pour la coordination (Deecke 
et al. 2005). La gamme de fréquences des vocalisations sociales va de 0,1 kHz pour les salves 
de clics à 75 kHz pour les sifflements ultrasoniques, tandis que celle des clics d’écholocalisation 
va de 22 à 80 kHz (Southall et al. 2019). Les EMCO ne semblent pas utiliser l’écholocalisation 
de façon différente entre leurs comportements d’alimentation, de nage sans direction 
particulière, de repos, de socialisation et de déplacement lent ou rapide, mais selon les 
observations, ils l’utilisent presque dix fois plus dans les eaux côtières que dans les eaux 
extracôtières (Barrett-Lennard et al. 1996). Lorsque leur champ auditif chevauche celui de leurs 
proies potentielles, les EMCO se déplacent sans émettre de clics d’écholocalisation ni de 
vocalises sociales audibles de manière à demeurer inaperçus. Ils utilisent plutôt des vocalises 
cryptiques composées de clics isolés et de courtes séquences de clics peu fréquentes qui 
ressemblent à des sons aléatoires (Barrett-Lennard et al. 1996), et ils sont presque silencieux 
lorsqu’ils chassent activement, sauf après une mise à mort ou lorsqu’ils interagissent avec des 
congénères à la surface de l’eau (Riesch et Deecke 2011). En Alaska, des épaulards ont été 
observés en train de chasser dans l’obscurité en écoutant de façon passive les bruits émis par 
leurs proies pour les localiser (Deecke et al. 2013).  

2.1.4 Masquage acoustique ①②⑨⑩⑪⑫ 
Le masquage est une interférence de la communication acoustique, de l’écholocalisation et de 
l’écoute passive causée par d’autres sources de bruit, ce qui réduit la capacité à détecter des 
sons pertinents (Clark et al. 2009). Il peut s’agir de bruits de fond continus, comme ceux 
provenant du transport maritime, ou de bruits plus aigus d’origine anthropique (OSPAR 
Commission 2009). Le masquage peut se produire lorsque le volume d’un son d’intérêt ne 
dépasse pas le seuil auditif en raison de la présence de bruit de fond (rapport signal sur bruit; 
Clark et al. 2009; Williams et al. 2020), et lorsque le bruit d’interférence est émis à la même 
fréquence que le son d’intérêt (Clark et al. 2009). Le masquage peut avoir des répercussions 
sur les mammifères marins en bloquant complètement les communications et les sons des 
proies, en augmentant la demande énergétique pour un individu qui communique ou en causant 
un stress physiologique (Burnham et Duffus 2023; Smith 2017). Le masquage acoustique causé 
par le bruit chronique peut également interférer avec les signaux d’écholocalisation que les 
épaulards utilisent pour la navigation et la discrimination, et il peut affecter les signaux de 
coordination et de communication sociale utilisés par les épaulards qui se nourrissent de 
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mammifères marins (MPO 2021b). Le masquage influe sur les paramètres de la population par 
deux interactions dans le modèle de SE, soit une interaction entre les proies et la perturbation 
acoustique et une interaction entre la perturbation acoustique et la perturbation physique. 

2.1.4.1 Masquage acoustique et disponibilité des proies ⑪⑫ 
La présente section décrit comment la menace liée à la perturbation acoustique interagit avec la 
menace liée à la disponibilité réduite des proies par le masquage acoustique (l’interaction proies 
et perturbation acoustique dans le modèle de SE). Les proies principales de l’EMCO sont le 
phoque commun, le marsouin commun et l’otarie de Steller, mais il chasse aussi le marsouin de 
Dall et l’otarie de Californie (Ford et al. 2013). Le phoque commun et l’otarie de Californie 
peuvent entendre des sons à des fréquences aussi basses que 1 kHz (Deecke 2003), tandis 
que le marsouin commun entend bien jusqu’à 140 kHz et le dauphin à flancs blancs du 
Pacifique, jusqu’à 128 kHz (Deecke 2003). L’épaulard entend le mieux les sons entre 0,018 et 
42 kHz, mais il peut entendre des sons jusqu’à 115 kHz (Branstetter et al. 2021; Branstetter 
et al. 2017; Deecke 2003; Miller 2006; Thornton et al. 2022), et il utilise l’écoute passive pour 
détecter les sons des proies. Le champ auditif de l’épaulard chevauche ceux des espèces de 
pinnipèdes et de dauphins qu’il chasse, mais il ne chevauche pas la partie supérieure des 
champs auditifs du marsouin de Dall et du marsouin commun, qui peuvent communiquer à des 
fréquences beaucoup plus élevées (Figure 4). Il est présumé que ces marsouins ont développé 
cette stratégie de « camouflage acoustique » pour éviter la détection par les prédateurs (Sø 
rensen et al. 2018).  
Si le bruit à basse fréquence de la navigation chevauche les fréquences utilisées par l’épaulard 
et les mammifères marins dont il se nourrit, un masquage acoustique des sons des proies par le 
bruit des navires peut se produire (Figure 4; Tableau 3), ce qui nuit à la détection et à la capture 
des proies, surtout sur de longues distances (Smith 2017) et réduit donc la disponibilité des 
proies (Sato et al. 2021). Les navires et les bateaux — notamment les embarcations de 
plaisance, les vraquiers, les porte-conteneurs, les transporteurs de cargo, de véhicules et de 
passagers, les pétroliers, les navires militaires, les remorqueurs, les navires de pêche et de 
recherche et autres navires divers — peuvent produire du bruit à large bande allant de 0,0115 à 
40 kHz (Veirs et al. 2016), chevauchant ainsi l’ensemble de la portée des communications de 
l’épaulard. En outre, certains échosondeurs émettent une énergie de pointe dans la gamme de 
fréquences utilisée par les espèces de proies des EB (Burnham et al. 2022, tableau 3). Les 
épaulards qui se nourrissent de mammifères marins ne peuvent pas compenser le bruit des 
navires en augmentant l’amplitude de leurs vocalisations comme le font les épaulards qui se 
nourrissent de poissons (voir Holt et al. 2011; Holt et al. 2009) sans augmenter le risque d’être 
détectés par leurs proies (Barrett-Lennard et al. 1996; Holt et al. 2009; Smith 2017). Holt et al. 
2009; Smith 2017). 
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Figure 4. Champ auditif et écholocalisation des EB par rapport aux fréquences sonores produites par les 
navires et petits bateaux, les échosondeurs et les espèces de proies. Il convient de noter que ce 
diagramme n’indique pas l’intensité du son. 

Le phoque commun peut utiliser un système de reproduction appelé « lek », où les mâles se 
regroupent dans des zones et attirent les femelles en chaleur grâce à des démonstrations 
sonores et physiques (Boness et al. 2006). Pendant la saison de reproduction, les mâles 
passent plus de temps dans l’eau, loin des échoueries, et ils émettent des sons intenses à 
certains endroits lors de leur parade (Hayes et al. 2004). En Colombie-Britannique, ces sons 
affichent une tendance nycthémérale et se produisent davantage la nuit (Nikolich et al. 2018). Il 
est présumé qu’il s’agit d’une stratégie contre la prédation, mais elle peut également réduire le 
potentiel de masquage des signaux par le bruit des navires (Matthews et al. 2020; Nikolich et al. 
2018).  

Tableau 3. Production et niveau sonores pour les espèces dont les EB se nourrissent. 

Espèce Production sonore Niveau sonore 

Phoque commun 
(Phoca vitulina) 

Les sons qu’il produit sous 
l’eau vont de 0,02 à 24 kHz 
(rugissement; Southall et al. 
2019). 

Le niveau sonore à la source (à un mètre) des 
rugissements produits par les mâles était 
d’environ 140 dB re 1 μPa. Les sons à basse 
fréquence duraient de 5 à 10 secondes, la 
plus grande énergie étant entre 100 et 800 Hz 
(Casey et al. 2016). 

Otarie de Steller 
(Eumetopias jubatus) 

Les sons qu’elle produit 
sous l’eau vont de 0,5 à 
2 kHz (râle; Southall et al. 
2019). 

Information non trouvée. 

Otarie de Californie 
(Zalophus 
californianus) 

Elle produit des sons sous 
l’eau allant de moins de 0,08 
(balayage) à 8 kHz 
(aboiement, bang; Southall 
et al. 2019) 

À une distance d’environ 2 m, le niveau 
sonore à la source des aboiements émis sur 
terre par les mâles adultes à 1 kHz était de 
103 dB re 0,0002/cm2 et de 90 dB à 0,5 et 
2 kHz; les aboiements qu’ils émettent sur 
terre ressemblent à ceux qu’ils émettent dans 
l’eau (Schusterman 1974). 



 

16 

Espèce Production sonore Niveau sonore 

Marsouin commun 
(Phocoena phocoena) 

Il produit des sons 
résonnants ou des clics 
dans une gamme de 
fréquences moyenne allant 
de 125 à 200 kHz (Southall 
et al. 2019) 

Les clics à haute fréquence mesurés chez 
des marsouins communs en captivité avaient 
une durée d’environ 100 μs, une fréquence 
maximale d’environ 130 kHz, un intervalle 
d’environ 60 ms entre les clics et un niveau 
source maximal à la source (1 m) de 172 dB 
re 1 μPa d’une pointe à l’autre (Villadsgaard 
et al. 2007). Le niveau sonore moyen à la 
source pour des marsouins communs 
canadiens était de 178 ±4 dB re 1 μPa (d’une 
pointe à l’autre; Kyhn et al. 2013).  

Marsouin de Dall 
(Phocoenoides dalli) 

Il produit des sons 
résonnants ou des clics 
dans une gamme de 
fréquences moyenne allant 
de 121 à 147 kHz (Southall 
et al. 2019) 

Il a produit un niveau moyen à la source de 
187 ±7 dB re 1 μPa (d’une pointe à l’autre; 
Kyhn et al. 2013). 

Dauphin à flancs 
blancs du Pacifique 
(Lagenorhynchus 
obliquidens) 

Il produit des vocalisations 
sociales allant de 2 à 20 kHz 
(gamme complète de 
sifflements), et des sons 
résonnants/clics avec une 
gamme de fréquences 
maximales (dominantes) 
allant de 22 à 38 kHz 
(Southall et al. 2019). 

Le niveau sonore à la source des clics 
produits par des dauphins à flancs blancs du 
Pacifique en captivité était de 170 dB 
(Evans 1973, cité dans Rasmussen et al. 
2002). 

2.1.4.2 Masquage acoustique et navigation ①②⑨⑩ 
Le masquage peut limiter la capacité des cétacés à utiliser des signaux acoustiques pour 
naviguer, s’orienter et trouver leur chemin, et il peut réduire leur capacité à établir avec 
précision des cartes cognitives de leur environnement (Burnham et Duffus 2023). En ce qui 
concerne la coordination et la communication sociale chez l’EMCO, l’utilisation de 
l’écholocalisation et de sons pour la navigation pourrait être touchée (MPO 2021b). Dans le 
modèle, les SE associées à une détérioration de la navigation attribuable au masquage 
acoustique passent par une voie directe (risque accru d’échouement) et une voie indirecte 
(risque accru de collision avec un navire). 

Masquage acoustique et échouement accidentel ①② 

Lorsqu’il s’alimente, nage sans direction particulière, se repose, socialise et se déplace en 
haute mer, l’EMCO utilise le moins possible l’écholocalisation pour éviter de révéler sa 
présence à ses proies. Cela dit, il utilise presque dix fois plus l’écholocalisation dans les eaux 
côtières parce qu’il doit connaitre son emplacement avec précision pour éviter d’entrer en 
collision avec le littoral ou de s’y échouer (Barrett-Lennard et al. 1996; Riesch et Deecke 2011). 
Le risque accru d’échouement accidentel est l’un des effets potentiels du masquage acoustique 
causé par le bruit anthropique (OSPAR Commission 2009) qui pourrait entraîner des blessures 
ou la mort, bien que les épaulards adultes évitent généralement de s’échouer accidentellement 
en abandonnant la poursuite lorsque leurs proies se réfugient près de rivages rocheux (Towers 
et al. 2020).  
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Masquage acoustique et collision avec un navire ⑨⑩ 

L’interaction perturbation acoustique et perturbation physique dans le modèle de SE décrit 
comment la menace liée à la perturbation acoustique (masquage acoustique) pourrait interagir 
avec la menace liée à la perturbation physique et ainsi accroître le risque de collision avec un 
navire. Une collision avec un navire peut causer de graves traumatismes physiques ou la mort 
chez les mammifères marins, ce qui pourrait contribuer au déclin de leurs populations 
(Schoeman et al. 2020). En théorie, la capacité des épaulards à entendre et à localiser les 
navires pourrait être réduite par le masquage acoustique, ce qui augmenterait leur risque de 
collision avec un navire. Cependant, les données probantes sur cette théorie n’ont pas été bien 
documentées, car il faut comprendre des facteurs complexes tels que la génération et la 
propagation du bruit provenant de différents types de navires, en particulier dans les eaux de 
surface et dans différentes zones, quantifier diverses réactions comportementales (Erbe et al. 
2019) et isoler les effets du masquage acoustique par rapport à ceux d’autres facteurs. La 
signature acoustique précise d’un navire devrait influer sur la mesure dans laquelle les 
mammifères marins peuvent le détecter (Leal et al. 2015) et, bien qu’il existe des données 
probantes selon lesquelles le ralentissement des navires réduise les collisions mortelles avec 
des mammifères marins (p. ex. Laist et al. 2014; Vanderlaan et Taggart 2007), on ne sait pas 
dans quelle mesure la réduction du bruit et du masquage acoustique découlant de ce 
ralentissement contribue à ce résultat.  

2.1.5 Autres réactions au bruit ① 
Les mammifères marins ont des réactions complexes et variées aux perturbations sonores, 
comme des changements liés aux profils de remontée à la surface et de respiration, à la vitesse 
et à la direction de nage (p. ex. Lusseau et al. 2009; Parks et al. 2007), aux vocalisations (p. ex. 
Dahlheim et Castellote 2016; Holt et al. 2009; Watkins 1986), au rythme cardiaque (Miksis et al. 
2001), au stress (Rolland et al. 2012), à l’évitement des zones bruyantes (Konrad Clarke et al. 
2024; Morton et Symonds 2002; Richardson et al. 1995), à l’alimentation, à la reproduction, à 
l’allaitement et à la migration (Croll et al. 2001; Foote et al. 2004; Huntington et al. 2015; Walker 
et al. 2019; Williams et al. 2014). Une exposition chronique à des navires semble exacerber le 
stress chez les ER (Smith 2017) et modifier les taux vitaux et les niveaux d’hormones de stress 
chez d’autres cétacés (Burnham et Duffus 2023; Rolland et al. 2012). On sait que les ER évitent 
les zones où le bruit de fond est constant et de forte amplitude (Konrad Clarke et al. 2024; 
Morton et Symonds 2002). Les changements liés aux comportements tels que la plongée, la 
socialisation et la recherche de nourriture en réaction au bruit ont un coût énergétique pour les 
épaulards (Noren et al. 2009; Williams et al. 2002; Williams et al. 2015), mais ce coût demeure 
inconnu. Une étude récente mesurant les taux de respiration et l’apport en oxygène d’épaulards 
lors de différents comportements (McRae et al. 2024) pourrait aider les chercheurs à 
commencer à comprendre ce coût énergétique. 

2.1.6 Quantification de la perturbation comportementale 
Malgré les recherches en cours, les scientifiques n’ont pas assez de connaissances pour 
quantifier l’importance biologique de la perturbation par le bruit pour les mammifères marins à 
l’échelle de la population (Erbe et al. 2019). Pour quantifier les répercussions sur les 
paramètres des populations de mammifères marins tels que la fécondité, il faut traduire les 
réactions comportementales complexes au bruit en une augmentation de la dépense 
énergétique. Les tentatives visant à établir un lien entre un changement dans le comportement 
et des changements dans les taux vitaux sont plus complexes, car les animaux peuvent 
s’adapter à court terme; une étude qui a modélisé les réactions de dauphins à l’augmentation 
du bruit des navires a donné lieu à une réaction biologiquement non significative en raison de 
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l’adaptation du comportement de la population (New et al. 2013). Il est possible d’utiliser des 
modèles des conséquences des perturbations sur les populations (CPP) pour relier des 
changements de comportement à court terme à des effets à long terme sur la dynamique d’une 
population (New et al. 2020), et ces modèles peuvent intégrer les caractéristiques du cycle 
biologique, les caractéristiques des sources de perturbation et les conditions environnementales 
(Keen et al. 2021). Un tel modèle a été utilisé pour l’ERS (Tollit et al. 2017), mais il peut être 
limité par la disponibilité de l’information et des données nécessaires comme intrants. 
D’autres types de modèles ont été élaborés pour l’exploration de ce sujet, notamment un 
modèle permettant d’examiner les déplacements des mammifères marins en réaction à des 
perturbations sonores et d’estimer les répercussions de la réduction de la recherche de 
nourriture selon une fonction dose-réaction (Joy et al. 2022). Un autre type de méthode utilisée 
pour quantifier l’effet du bruit des navires sur les taux vitaux des épaulards est celle reposant 
sur le « choc » économique, qui compare les populations d’ER avant et après des changements 
soudains dans le transport maritime liés à la dynamique mondiale et politique (Taylor 2021a, 
2021b; Taylor et Mayer 2023). Cette méthode utilise un grand ensemble de données sur les 
débarquements portuaires (Lloyds List) remontant à 1977 pour calculer les kilomètres 
parcourus par les navires dans l’habitat des ERS et des ERN au fil du temps, puis évalue les 
effets des « chocs sonores » négatifs (fortes augmentations du trafic maritime et du bruit 
associé) à la capacité de charge de l’habitat des ER. La perturbation de comportements tels 
que la recherche de nourriture, la socialisation et la reproduction due aux chocs sonores a été 
liée à des effets sur la fertilité et la mortalité. L’étude a révélé un taux de natalité inférieur chez 
les épaulards dans les habitats où le nombre de kilomètres parcourus par les navires était 
élevé, et que les habitats des ERS étaient plus touchés que ceux des ERN (Taylor 2021a, 
2021b; Taylor et Mayer 2023). Il a été conclu que la réduction de la fécondité et l’augmentation 
de la mortalité attribuables aux chocs sonores étaient suffisantes pour que la population d’ERS 
tombe sous le seuil de remplacement et, par conséquent, diminue (Taylor 2021a, 2021b; Taylor 
et Mayer 2023). 

2.1.7 Résumé des voies de liaison avec les paramètres de l’EB 
Deux voies du modèle de SE relient directement la menace que représente la perturbation 
acoustique à la mortalité et à la fécondité, et quatre voies relient cette menace à la mortalité et à 
la fécondité par deux interactions (Figure 5). 

 
Figure 5. Résumé des voies de liaison dans le modèle de SE qui relient la menace associée à la 
perturbation acoustique à des effets sur les paramètres de la population directement ou en passant par 
une interaction avec une autre menace. 
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2.2 PERTURBATION PHYSIQUE — PRÉSENCE DE NAVIRES ET COLLISION 
AVEC UN NAVIRE 

2.2.1 Renseignements de base 
La menace que représente la présence physique de navires comprend deux types de 
perturbations physiques qui ont des effets selon le modèle de SE : les effets de la présence 
physique de navires et les effets d’une collision avec un navire.  

2.2.2 Présence de navires ④⑬⑭ 
Les navires, en particulier ceux qui participent à l’observation des baleines, peuvent chercher, 
suivre et observer des épaulards, parfois pendant de longues périodes (p. ex. Moore et al. 
2021). L’EMCO peut être touché par la présence de navires en vivant un stress accru 
(psychologique ou nutritionnel), en étant déplacé ou en subissant une réduction de sa valeur 
adaptative en raison de la perturbation de ses comportements normaux, de l’augmentation de 
sa dépense énergétique causée par la réduction de son temps de repos et de recherche de 
nourriture et de la nécessité de modifier ses habitudes de déplacement lorsque des navires sont 
présents (Smith 2017). Un effet négatif causé par la présence de navires a été documenté chez 
l’ERN, qui a appris au fil du temps à éviter les plages où il se frottait autrefois contre le substrat, 
un comportement social important (Konrad Clarke et al. 2024). Dans une méta-analyse des 
études sur les répercussions de l’observation des baleines, Senigaglia et ses 
collaborateurs (2016) ont constaté que les trajets des cétacés se compliquaient constamment 
en présence de navires d’observation des baleines et que de nombreuses espèces modifiaient 
leurs activités, les animaux étant plus susceptibles de se déplacer que de se reposer ou de 
s’alimenter. Ces changements réduisent les possibilités d’obtenir des apports énergétiques par 
la consommation de proies. Chacun de ces changements de comportement causés par la 
présence de navires d’observation des baleines peut entraîner une augmentation de la dépense 
énergétique. 

2.2.2.1 Classification des menaces par le Programme sur les espèces en péril : 
perturbation physique 

La version provisoire du programme de rétablissement de l’EMCO décrit cette menace au 
moyen d’un tableau de classification, dont une version adaptée se trouve ci-dessous 
(Tableau 4). 

Tableau 4. Tableau de classification des menaces d’origine anthropique (présence de navires), adapté de 
MPO (2007). 

Catégorie Perturbation physique 

Catégorie de facteur de stress Perturbation 

Facteur de stress général 
Activités de loisir 

Activités d’observation des baleines 

Stress précis Interruption de l’alimentation et des 
comportements sociaux 

Effet Déplacement possible 
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Catégorie Perturbation physique 

Occurrence En cours 

Fréquence Continue, avec une certaine variabilité 
saisonnière 

Certitude causale Attendue, mais nécessite une étude plus 
approfondie 

Gravité Inconnue 

Niveau de préoccupation Élevé 

2.2.2.2 Présence de navires et disponibilité des proies ⑬⑭ 
L’interaction entre la présence de navires et la disponibilité des proies est représentée dans le 
modèle de SE par l’interaction proies et perturbation physique. Il est présumé que la présence 
de navires interfère avec la chasse parce que des phoques communs poursuivis par des EB ont 
été observés utilisant des navires à proximité comme échoueries pour éviter d’être capturés 
(Schmunk 2015; Smith 2017). 
Il existe peu d’information sur la façon dont les EB réagissent à la perturbation, tant au niveau 
de l’individu qu’au niveau de la population. Des études sur des populations de dauphins ont 
révélé que les populations ouvertes pour lesquelles la nourriture n’est pas limitée, comme c’est 
le cas pour les EB, sont plus résilientes aux perturbations et moins susceptibles de modifier leur 
comportement et leurs motivations lorsque les perturbations sont de faible niveau (New et al. 
2020). Un autre défi est la difficulté d’isoler les effets de la présence de navires des effets du 
bruit qu’ils produisent et d’autres changements de comportement dus à des facteurs externes.  

2.2.3 Collision avec un navire ③④⑨⑩ 
Si un navire en mouvement heurte une baleine, cette dernière peut subir un traumatisme 
résultant d’un choc violent ou des lacérations et mourir; cette menace pèse sur toutes les 
classes d’âge et tous les écotypes, en particulier ceux qui fréquentent des eaux situées près de 
populations humaines et de voies de navigation (Kelley et al. 2021; Raverty et al. 2020). 
L’augmentation prévue du nombre de navires commerciaux et de croisière pourrait également 
accroître le risque de collision, probablement de façon plus marquée dans les zones où ils 
doivent emprunter des passages étroits comme les voies d’entrée et de sortie de zones 
industrielles (MPO 2021b).  

2.2.3.1 Classification des menaces par le Programme sur les espèces en péril : 
collision avec un navire 

La version provisoire du programme de rétablissement de l’EMCO décrit la menace de collision 
avec un navire dans un tableau de classification, dont une version adaptée se trouve ci-dessous 
(Tableau 5). 
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Tableau 5. Tableau de classification des menaces d’origine anthropique (collision avec un navire), adapté 
de MPO (2007). 

Catégorie Collision avec un navire 

Catégorie de facteur de stress Mortalité accidentelle 

Facteur de stress général Trafic de bateaux à grande vitesse 

Stress précis Traumatisme résultant d’un choc violent ou 
lacérations 

Effet Mortalité directe ou indirecte (par infection) 

Occurrence En cours 

Fréquence Récurrente 

Certitude causale Démontrée 

Gravité Faible 

Niveau de préoccupation Faible 

Le nombre réel d’épaulards blessés et morts à la suite d’une collision avec un navire n’est pas 
connu précisément, mais deux mortalités et six blessures ont été signalées entre 2004 et 2016 
(MPO 2021b). Il est documenté que quatre collisions entre des navires et six épaulards 
survenues entre 1974 et 2016 ont contribué à la mort d’épaulards (Raverty et al. 2020). 
Les carcasses d’épaulards peuvent couler avant d’être repérées (Ford et al. 1998; Murray et al. 
2021), mais il est possible de réaliser une nécropsie des carcasses trouvées pour déterminer la 
cause de la mort. Les dossiers des nécropsies de 22 EB (toutes populations confondues) 
réalisées entre 2004 et 2018 sont accessibles (Lee et al. 2023; Raverty et al. 2020). Parmi 
ceux-ci, 11 épaulards n’étaient pas morts à la suite d’un traumatisme; les causes étaient plutôt 
des incidents environnementaux (n = 5), une infection (n = 1), un retard de croissance (n = 1), 
une autolyse et un hématome sous-cutané (n = 1) et des problèmes nutritionnels ou 
métaboliques (n = 3). Trois épaulards étaient morts à la suite d’un traumatisme, et la cause de 
la mort de huit autres épaulards était inconnue (Tableau 6). 
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Tableau 6. Renseignements sur 11 épaulards de Bigg trouvés morts, d’après les données des nécropsies 
réalisées entre 2004 et 2018. Abréviations utilisées dans la colonne « Sexe » : femelle (F), mâle (M) et 
inconnu (I). Source : Raverty et al. (2020) et Lee et al. (2023). 

Date de la 
nécropsie ou de 
la récupération 

Emplacement Classe 
d’âge Sexe Écotype Cause immédiate 

de la mort 

2004-05-03 Oregon, États-
Unis Adulte F De Bigg Inconnue 

2005-12-02 Californie, 
États-Unis Adulte F De Bigg Traumatisme — 

inconnu 

2007-05-22 Washington, 
États-Unis Adulte F De Bigg Traumatisme — 

interaction humaine 

2009-03-29 C.-B., Canada Adulte M De Bigg Inconnue 

2009-04-05 Californie, 
États-Unis Petit F De Bigg Inconnue 

2009-08-02 C.-B., Canada Adulte F De Bigg Inconnue 

2010-06-14 Washington, 
États-Unis Adulte F 

Épaulard 
migrateur (haplotype
 59)  

Inconnue 

2010-07-23 Alaska, États-
Unis Adulte I Épaulard migrateur 

du golfe d’Alaska Inconnue 

2011-02-23 Oregon, États-
Unis Subadulte I De Bigg Inconnue 

2013-10-18 C.-B., Canada Adulte F De Bigg Inconnue 

2018-11-14 C.-B., Canada Adulte M De Bigg 

Traumatisme, 
possible collision 
avec un navire et 
agression par des 
congénères 

2.2.4 Résumé des voies de liaison avec les paramètres de l’EB 
Deux voies de liaison du modèle de SE relient directement la menace que représente la 
perturbation physique à la mortalité et à la fécondité, et quatre voies de liaison relient cette 
menace à la mortalité et à la fécondité par deux interactions (Figure 6).  
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Figure 6. Résumé des voies de liaison dans le modèle de SE qui relient la menace de la perturbation 
physique à des effets sur les paramètres de la population directement ou en passant par une interaction 
avec une autre menace. 

2.3 RÉDUCTION DE LA DISPONIBILITÉ DES PROIES 

2.3.1 Renseignements de base 
L’EB consomme divers mammifères marins, une stratégie qui pourrait réduire le risque que le 
déclin d’une seule espèce de proie affecte une de ses populations. Le déclin de plusieurs 
espèces de proies pourrait faire en sorte que l’EB se tourne vers une espèce de proie qui 
répond moins à ses besoins énergétiques ou nutritionnels ou dont la capture ou la 
transformation nécessite une plus grande dépense énergétique de sa part, ce qui entraînerait 
des carences nutritionnelles. Des données probantes indiquent que cette situation s’est produite 
pour des populations de l’Alaska dans les années 1990 (MPO 2009; Estes et al. 1998). L’EB 
peut mourir de faim avant de manger du poisson, même si c’est la seule option qui s’offre à lui 
(MPO 2007). 

2.3.2 Espèces des proies qui composent le régime alimentaire de l’EB  
La documentation révèle que l’EMCO consomme divers mammifères marins dans les eaux 
côtières. Le phoque commun est l’espèce la plus fréquemment chassée par l’EMCO (MPO 
2021b), et ce dernier adapte sa répartition en fonction des périodes de mise bas et de 
reproduction du phoque commun (Baird et Dill 1995). Dans les ECMS, l’EMCO cible 
principalement le phoque commun (66 % des événements de prédation), suivi du marsouin 
commun (17 %), de l’otarie de Steller (11 %), du marsouin de Dall (2 %) et de toutes les autres 
espèces (4 %; données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). Rien n’indique que les 
individus ciblent des espèces de proies en particulier (Ford et al. 2013). 

2.3.3 Tendances relatives aux espèces de proies 
2.3.3.1 Phoque commun et otarie de Steller 

Une chasse intensive a décimé la population de phoques communs de la Colombie-Britannique 
entre 1879 et 1914, la réduisant à 20 000 individus, puis encore une fois de 1962 à 1968, la 
réduisant à 10 000 individus; la population a ensuite été protégée en 1970 (Olesiuk 2010). Les 
mesures de protection ont permis à la population de se rétablir et d’atteindre, en 2008, 
l’abondance approximative qu’elle affichait avant la chasse, soit 100 000 individus (Figure 7, à 
gauche; Olesiuk 2010). Une évaluation menée en 2019 a permis d’estimer à 85 400 le nombre 
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de phoques communs, dont plus de 40 % étaient présents dans le détroit de Georgia (MPO 
2022). En raison de l’incertitude associée à cette estimation, soit le stock en 2019 était stable, 
soit il avait légèrement diminué depuis l’évaluation de 2008. Il est estimé que la population de 
phoques communs de la mer des Salish est à l’équilibre, avec un total d’environ 
45 000 individus. Il est aussi estimé que la population a atteint la capacité de charge au milieu 
des années 1990 (Ashley et al. 2020; MPO 2010; Jeffries et al. 2003). Les phoques communs 
sont des prédateurs s’alimentant depuis un point central, c’est-à-dire qu’ils retournent à la 
même échouerie après leurs sorties et qu’ils utilisent ce site pour se reposer, muer, élever leurs 
petits, réguler leur température et éviter les prédateurs (Brusa et al. 2024). Les adultes sont très 
fidèles à leur échouerie et ils chassent dans un rayon de 30 km de celle-ci; cela dit, certains 
restent à moins de 5 à 10 km (Lowry et al. 2001) tandis que d’autres parcourent jusqu’à 100 km 
(Brusa et al. 2024). Pendant la saison de reproduction (de juin à août), les mâles se regroupent 
(lek) dans l’eau et sur terre, et l’accouplement a lieu dans l’eau (Brusa et al. 2024). 
Les otaries de Steller de la Colombie-Britannique représentent environ le tiers de la population 
de l’Est (dont la répartition s’étend de la Californie jusqu’à l’Alaska). Les programmes de 
contrôle et les récoltes commerciales ont réduit la population à un minimum estimé d’environ 
3 500 otaries de Steller (Bigg 1984; Bigg 1985). La population s’est rétablie après l’introduction 
de mesures de protection dans les années 1970; en effet, le nombre de juvéniles et d’adultes a 
augmenté à un taux moyen annuel de 3,8 % et la production de petits, à un taux moyen annuel 
4,8 %, ce qui a entraîné une augmentation de l’abondance de l’espèce de plus de 400 % par 
rapport au moment où elle a été protégée en 1970 (Figure 7, droite; MPO 2021a; Olesiuk 2018). 
La recolonisation d’anciennes roqueries et l’occupation de nouvelles roqueries, ainsi que 
l’expansion des échoueries d’hiver et permanentes, ont également eu lieu. En 2017, la 
population pendant la saison de reproduction sur l’ensemble de la côte a été estimée à 
43 200 individus (IC à 95 % = 38 700 à 48 200; MPO 2021a). La population pendant l’hiver peut 
être plus élevée en raison de l’arrivée d’individus provenant de roqueries situées à l’extérieur 
des eaux canadiennes du Pacifique (MPO 2021a). 

 
Figure 7. Estimation de la population de phoques communs (à gauche) et de la population d’otaries de 
Steller (à droite) au fil du temps. 

2.3.3.2 Marsouin commun 
La population de marsouins communs a triplé depuis les années 1990 (Figure 8; Carretta et al. 
2011), se rétablissant de creux possiblement attribuables aux prises accessoires, à une 
perturbation causée par des navires et leur bruit, à la pollution, à la concurrence ou à la perte 
d’habitat (Jefferson et al. 2016). En 2015, l’abondance de l’espèce dans le sud de la mer des 
Salish, la baie Puget et le chenal Hood a été estimée à 11 233 individus (coefficient de variation 
[CV] = 37 %; IC à 95 % = 9 616 à 13 120; Jefferson et al. 2016). La population de marsouins 
communs a augmenté le long de la côte du Pacifique (Evenson et al. 2016), et l’espèce pourrait 
être une proie de plus en plus importante dans le régime alimentaire des EB. Le marsouin 
commun a un corps plus petit que celui d’autres espèces de proies, mais son contenu 
énergétique par kilogramme est plus élevé (Shields et al. 2018). 
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Figure 8. À gauche, la zone d’étude du marsouin commun qui est composée de la baie Washington et du 
détroit de Juan de Fuca (la baie Washington comprend le détroit de Georgia et les îles San Juan); à 
droite, l’abondance estimée du marsouin commun au fil du temps (USDW, données inédites). 

2.3.3.3 Classification des menaces par le Programme sur les espèces en péril : 
réduction de la disponibilité ou de la qualité des proies 

La version provisoire du programme de rétablissement de la population d’EMCO, élaborée par 
le Programme sur les espèces en péril du Canada, décrit cette menace dans un tableau de 
classification des menaces, dont une version adaptée est présentée ci-dessous (Tableau 7). 

Tableau 7. Tableau de classification des menaces d’origine anthropique (réduction de la disponibilité ou 
de la qualité des proies), adapté de MPO (2007). 

Catégorie Réduction de la disponibilité ou de la qualité des 
proies 

Catégorie de facteur de stress Exploitation non rationnelle ou abattage sélectif 

Facteur de stress général Abattage sélectif 

Stress précis Réduction du nombre de proies 

Effet Manque de nourriture 

Occurrence En cours (échelle locale); passée (dans toute l’aire de 
répartition) 

Fréquence Inconnue (échelle locale); continue jusqu’au début des 
années 1970 (dans toute l’aire de répartition) 

Certitude causale Plausible 

Gravité Faible (échelle locale); élevée (dans toute l’aire de 
répartition) 
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Catégorie Réduction de la disponibilité ou de la qualité des 
proies 

Niveau de préoccupation Faible (selon la gestion actuelle des phoques et les 
mesures de protection des cétacés) 

2.3.4 Effets de la réduction des proies sur l’EMCO ⑤⑥⑪⑫⑬⑭⑯ 
L’EMCO et les mammifères marins dont il se nourrit ont affiché une décroissance considérable 
dans le passé sur la côte de la Colombie-Britannique, et ils se rétablissent depuis la mise en 
place de mesures de protection dans les années 1970. Il peut être difficile d’évaluer l’effet que 
la réduction des proies pourrait avoir sur l’EMCO au moyen d’une étude directe ou des 
corrélations étant donné que l’espèce et ses proies se rétablissent d’une réduction de leur 
abondance. Cependant, il est possible de faire une comparaison avec les ER. Étant donné que 
les épaulards ne peuvent pas faire de grandes réserves d’énergie, une réduction de leurs proies 
peut les affecter rapidement. Par exemple, l’état corporel des ERS fluctue même au cours d’une 
seule année, augmentant de mai à septembre lorsque l’abondance des proies est élevée et 
diminuant en hiver et au début du printemps lorsque l’abondance des proies est faible (Stewart 
et al. 2021). Stewart et ses collaborateurs (2021) ont également constaté que les épaulards 
ayant un mauvais état corporel étaient plus susceptibles de mourir, le risque le plus élevé étant 
pour les individus âgés (mâles et femelles), suivis des petits. En plus de l’effet sur la mortalité, 
pour l’ERS, il existe une forte corrélation entre la fécondité et la disponibilité des proies; en effet, 
la probabilité qu’une femelle mette bas diminue de 50 % après une année où l’abondance des 
saumons a été faible par rapport à une année où l’abondance a été élevée (Ward et al. 2009). 
De plus, il existe certaines preuves d’une expansion de l’aire de répartition d’été et d’une 
diminution de la cohésion sociale chez les ERS lorsque la densité des proies est faible (Ward 
et al. 2009), ce qui pourrait réduire la probabilité d’événements de reproduction. En ce qui 
concerne l’otarie de Steller, il a été constaté que sa survie et sa fécondité diminuaient lorsque la 
qualité de ses proies diminuait (Trites et Donnelly 2003). 

2.3.5 Interactions avec d’autres menaces 
En plus d’avoir une répercussion directe sur les paramètres de la population d’EMCO, cette 
menace a une incidence sur ses taux vitaux par trois interactions dans le modèle de SE. Ces 
interactions n’ont peut-être pas de répercussion directe sur l’abondance des proies, mais elles 
peuvent réduire l’accès des EMCO à leurs proies, phénomène appelé « disponibilité réduite des 
proies » pour faire la distinction entre la quantité de proies présentes (abondance) et leur 
accessibilité (disponibilité). La nature des interactions ci-dessous est décrite à la section 2.6 
(autres menaces). 

• Interaction proies et perturbation 
acoustique 

• 2.1.4.1 Masquage acoustique et disponibilité des 
proies ⑪⑫ 

• Interaction proies et perturbation 
physique 

• 2.2.2.2 Présence de navires et disponibilité des 
proies ⑬⑭ 

• Interaction proies et 
contaminants 

• 2.4.5.3 Interaction entre la toxicité des BPC et la 
disponibilité des proies 
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2.3.6 Résumé des voies de liaison avec les paramètres de la population d’EMCO 
Deux voies de liaison du modèle de SE relient directement la menace que représente la 
disponibilité des proies à la mortalité et à la fécondité, et six voies de liaison relient cette 
menace à la mortalité et à la fécondité par trois interactions (Figure 9). 

 
Figure 9. Résumé des voies de liaison dans le modèle de SE qui relient la menace de la disponibilité 
réduite des proies à des effets sur les paramètres de la population directement ou en passant par une 
interaction avec une autre menace. 

2.4 CONTAMINANTS 

2.4.1 Exposition à des contaminants dans l’environnement 
Les contaminants pénètrent dans le milieu marin par des voies telles que les eaux pluviales, les 
eaux usées, les cours d’eau et les dépôts atmosphériques (Cullon et al. 2009). Ceux qui ne sont 
pas transportés loin de leur source sont présents à des niveaux élevés près des centres 
urbains, tandis que ceux qui sont transportés sur de longues distances, comme les substances 
perfluoroalkylées et polyfluoroalkylées (PFOS), peuvent être présents à des niveaux élevés 
dans des zones éloignées (Lee et al. 2023). Bien que l’exposition des épaulards à différents 
contaminants dans l’environnement soit liée à la répartition géographique de chaque écotype, il 
est difficile de tirer des conclusions en conséquence parce que les écotypes sont en grande 
partie sympatriques, que la répartition peut varier d’une année à l’autre et que l’on ne comprend 
pas bien les zones utilisées par les populations. 

2.4.2 Polluants organiques persistants et bioaccumulation 
La plupart des contaminants préoccupants pour les épaulards ont les mêmes caractéristiques 
que les polluants organiques persistants (POP), car ils persistent dans l’environnement et les 
organismes y sont donc exposés pendant de longues périodes, ils se bioaccumulent et 
s’accumulent dans les tissus organiques, ils sont toxiques pour les organismes, et ils peuvent 
être transportés sur de longues distances dans l’environnement (Hayes et al. 2022). Certains 
POP utilisés dans le passé sont encore préoccupants dans l’environnement, bien qu’ils soient 
interdits de fabrication depuis les années 1970. Les concentrations de ces types de 
contaminants augmentent avec le niveau trophique, et ils se bioaccumulent dans les tissus 
organiques au cours d’une vie. Étant donné la longue durée de vie et le niveau trophique élevé 
des épaulards, leurs tissus peuvent contenir une charge élevée en contaminants. Pour les 
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populations qui consomment des mammifères marins, comme c’est le cas pour l’EMCO, la 
bioaccumulation est encore plus importante, car les mammifères marins ont des charges en 
contaminants plus élevées que les poissons de niveau trophique inférieur dont les ER se 
nourrissent (Lawson et al. 2020), ce qui entraîne des charges en contaminants beaucoup plus 
élevées dans la graisse (Lawson et al. 2020; Ross 2006; Ross et al. 2000). Un autre facteur qui 
contribue aux niveaux élevés de contaminants chez l’EMCO est son stockage particulièrement 
important de graisse; il bioaccumule donc plus de contaminants que les ER (Lee et al. 2023). 

2.4.3 Contaminants préoccupants 
Des recherches sur les effets des contaminants préoccupants pour les ER sont en cours 
(Environnement et Changement climatique Canada 2021). Les contaminants jugés 
préoccupants pour l’EMCO sont décrits dans le Tableau 8; il s’agit de contaminants nouveaux 
et de contaminants hérités qui ne sont plus rejetés. 

Tableau 8. Contaminants préoccupants pour les épaulards et leurs effets potentiels. Effets : RD 
(reproduction et développement), SI (système immunitaire), SE (système endocrinien), CN 
(cancérogène). 

1 Lee et al. (2023), 2 Grant et Ross (2002), 3 Ross (2006), 4 US EPA (2017), 5 Frouin et al. (2008), 6 

Fernandes et al. (2022) 

Symbole Nom du contaminant RD SI SE CN Réf. 

APE/Aps Alkylphénols éthoxylés/alkylphénols     - 1 

DDT Dichlorodiphényltrichloroéthane    - 2 

HBCD Hexabromocyclododécane - - - - 1 

HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques 
persistants  - - -  2 

PCDD, 
PCDF Dioxines et furanes     2 

PBB, 
PBDE Polybromobiphényles, polybromodiphényléthers      2, 3, 

4 

BPC Biphényles polychlorés    - 2 

PCN Polychloronaphthalènes    - 6 

PPC Paraffines polychlorées - -  - 2 

TPC Terphényles polychlorés  --  - 2 

PFAS, 
PFOS 

Substances perfluoroalkylées et 
polyfluoroalkylées (p. ex. PFOS et PFAS)  - -  1 

TBT, DBT Ttributylétain, dibutylétain -  - - 5 
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2.4.4 Classification des menaces par le Programme sur les espèces en péril 
La version provisoire du programme de rétablissement de l’EMCO, élaborée par le Programme 
sur les espèces en péril, décrit la menace associée aux contaminants dans un tableau de 
classification, dont une version adaptée se trouve ci-dessous (Tableau 9). 

Tableau 9. Classification des menaces d’origine anthropique (pollution et changements dans les 
processus naturels — source de nourriture), adaptation de MPO (2007). 

Catégorie Toxines biocumulatives persistantes 
(TBP) — contaminants hérités 

TBP — contaminants nouveaux 

Catégorie de 
facteur de stress 

Pollution et changements dans les 
processus naturels (source de 
nourriture) 

Pollution et changements dans les 
processus naturels (source de 
nourriture) 

Facteur de 
stress général TBP TBP 

Stress précis 
Effets toxiques directs et transfert (et 
bioaccumulation) de contaminants aux 
épaulards par les proies 

Effets toxiques directs et transfert (et 
bioaccumulation) de contaminants aux 
épaulards par les proies  

Effet 
Troubles reproducteurs, perturbation 
endocrinienne, anomalies squelettiques, 
cancer, etc. 

Troubles reproducteurs, perturbation 
endocrinienne, anomalies squelettiques, 
cancer, etc. 

Occurrence En cours En cours 

Fréquence Continue Continue 

Certitude 
causale Attendue Attendue 

Gravité Élevée Élevée 

Niveau de 
préoccupation Élevé Élevé 

2.4.5 Biphényles polychlorés (BPC) 
Malgré l’information et les données nouvelles décrivant les contaminants passés et nouveaux 
qui sont préoccupants pour les épaulards (Brown et al. 2022; Lee et al. 2023), il n’existe qu’un 
seul modèle qui relie les effets d’un contaminant précis à la mortalité ou à la fécondité des 
épaulards. Le seul modèle accessible pour le moment concerne les BPC (Hall et al. 2018); par 
conséquent, la présente section portera principalement sur ces contaminants. Les BPC sont 
liposolubles et s’accumulent dans les tissus organiques, et une exposition peut entraîner des 
formes chroniques d’immunotoxicité et de neurotoxicité ainsi que des troubles de la 
reproduction, ce qui en fait une préoccupation écotoxicologique particulière pour les épaulards 
(Morra et Gobas 2017; Ross et al. 2000). Les concentrations de BPC varient grandement entre 
les individus et les populations (Tableau 10). 
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Tableau 10. Comparaison des concentrations moyennes de BPC trouvées dans des échantillons 
prélevés au sein de différentes populations d’épaulards. 

Population 
Concentration de BPC 

Moyenne (mg kg-1 pl) 
Référence 

EMCO (Pacifique Nord-Est) — mâles 132,4 (ET = ±35,2; n = 16) Guy (2018); Ross 
et al. (2013) 

EMCO (Pacifique Nord-Est) — femelles 104,8 (ET = ±20,1; n = 17) Guy (2018); Ross 
et al. (2013) 

Épaulards migrateurs de l’Alaska  150 (ET = ±31; n = 5) Herman et al. (2005) 

Est de l’Arctique (Canada) 92 (ET = ±10; n = 30) Remili et al. (2023) 

Est du Canada 96 (ET = ±31,2; n = 5) Remili et al. (2023) 

Épaulards résidents de l’Alaska 15 (ET = ±6; n = 14) Herman et al. (2005) 

Épaulards des eaux extracôtières de 
l’Alaska 66 (ET = ±6,5; n = 2) Herman et al. (2005) 

ERS (Pacifique Nord-Est) 146 (ET = ±33) Guy (2018) 

ERN (Pacifique Nord-Est) 37 (ET = ±6) Guy (2018) 

2.4.5.1 Importance du régime alimentaire et du sexe pour les concentrations de 
BPC 

Les concentrations de contaminants chez les mâles sont plus élevées que chez les femelles en 
raison du transfert de contaminants des mères à leurs petits pendant la gestation et la lactation, 
ce qui réduit la concentration de contaminants chez les mères (p. ex. Remili et al. 2023). Le 
régime alimentaire d’une population d’épaulards se reflète dans la charge en BPC de chaque 
individu, et une analyse de la signature des acides gras a révélé que le régime alimentaire est 
un prédicteur encore plus fort des concentrations de BPC que le sexe chez les populations 
d’épaulards de l’Atlantique Nord (Remili et al. 2023). Les populations dont le régime alimentaire 
est principalement composé de poisson se trouvent à l’extrémité inférieure des niveaux de BPC. 
La charge en contaminants est plus élevée pour les populations dont le régime alimentaire est 
plus varié, et elle est la plus élevée pour les populations qui se nourrissent principalement de 
pinnipèdes et d’odontocètes (Remili et al. 2023). Le type de congénères des BPC trouvés chez 
les épaulards varie également selon leur régime alimentaire; en effet, les épaulards qui se 
nourrissent principalement de pinnipèdes présentent un ratio plus élevé de congénères des 
BPC chlorés que les épaulards qui se nourrissent principalement d’odontocètes, en raison de la 
capacité des pinnipèdes à métaboliser les congénères des BPC moins chlorés (Remili et al. 
2023). 

2.4.5.2 Effet de la toxicité des BPC sur les épaulards ⑦⑧ 
On sait que les BPC ont des effets négatifs sur les systèmes immunitaire et endocrinien, et 
qu’ils peuvent causer un échec de la reproduction chez les mammifères marins par 
l’immunosuppression et la perturbation de la fonction endocrinienne (Murphy et al. 2015). Les 
effets sur le système immunitaire peuvent augmenter le risque d’infection; cette situation a été 
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observée chez le marsouin commun, dont le risque d’infection double lorsque la concentration 
des BPC dans sa graisse est supérieure à 45 μg g-1 de poids lipidique (Hall et al. 2006). Chez 
les pinnipèdes, la contamination de la graisse par des POP peut avoir une incidence sur la 
régulation du bilan énergétique en modifiant la fonction adipeuse, qui est importante pour le 
dépôt et la mobilisation de la graisse (Robinson et al. 2018). Le seuil à partir duquel la 
concentration des BPC entraîne des effets toxiques sur les mammifères marins est estimé à 
9 mg/kg de poids lipidique (pl); une concentration supérieure à 41 mg/kg pl est associée à un 
risque élevé d’échec de la reproduction (Dietz et al. 2019; Helle et Olsson 1976; Jepson et al. 
2016; Kannan et al. 2000). Un seuil de 10 mg/kg pl a été utilisé pour les effets immunotoxiques 
et le déséquilibre hormonal chez les mammifères marins (Dietz et al. 2019). 
Des recherches récentes indiquent que les sédiments marins sont maintenant la principale 
source de BPC dans le milieu marin de la mer des Salish, plutôt que les sources ponctuelles et 
la pollution atmosphérique (Lee et al. 2023). Les sédiments sont plus faciles à échantillonner et 
à analyser pour la détection de contaminants présents, et des méthodes ont été élaborées pour 
la prédiction des concentrations de BPC chez les ER au moyen des concentrations de BPC 
dans les sédiments se trouvant dans leurs habitats importants (Alava 2019; Alava et al. 2012). 

2.4.5.3 Interaction entre la toxicité des BPC et la disponibilité des proies ⑮⑯ 
La présente section décrit une interaction entre la menace associée aux contaminants (BPC) et 
la réduction de la disponibilité des proies (l’interaction proies et contaminants dans le modèle de 
SE). La population d’EMCO a affiché une croissance constante (Towers et al. 2019) malgré la 
présence prouvée dans leur corps de concentrations de BPC bien au-dessus des seuils estimés 
pour les effets toxiques graves (Dietz et al. 2019; Remili et al. 2023). En revanche, un déclin de 
la population a été observé chez les ERS, qui sont piscivores et qui présentent également des 
concentrations élevées de BPC dans leur corps. Des raisons pouvant expliquer cette différence 
sont la différence dans la disponibilité des proies et les conséquences d’une pénurie de 
nourriture, qui peuvent faire en sorte que les épaulards métabolisent les lipides stockés dans 
leur graisse pour répondre à leurs besoins énergétiques (Lundin et al. 2016). La graisse assure 
la flottabilité, soutient la locomotion, emmagasine l’énergie et fournit une isolation thermique 
chez les cétacés (Wang et al. 2015). La couche interne de la graisse est l’endroit où les lipides 
métaboliques sont stockés, prêts à être utilisés comme énergie lors d’un jeûne (Samuel et 
Worthy 2004; Wang et al. 2015). Les contaminants liposolubles tels que les BPC s’accumulent 
dans la graisse, et leur distribution dans les corps des cétacés est corrélée avec la teneur en 
lipides des tissus (Yordy et al. 2010). Lorsque des lipides sont métabolisés à partir de la 
graisse, les contaminants qui y sont stockés sont libérés et redistribués dans d’autres tissus du 
corps, où ils peuvent être mobilisés sélectivement dans le sang, de sorte que les cétacés 
manquant de nourriture courent également un risque accru d’effets sur la santé après une 
exposition à des contaminants (Yordy et al. 2010). 

2.4.6 Résumé des voies de liaison avec les paramètres de la population 
Deux voies du modèle de SE relient directement la menace associée aux contaminants à la 
mortalité et à la fécondité, et deux voies relient cette menace à la mortalité et à la fécondité par 
une interaction (Figure 10). Pour en savoir plus sur les quatre interactions dans le modèle de 
SE, consulter la section 2.5. 
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Figure 10. Résumé des voies de liaison dans le modèle de SE qui relient la menace associée aux 
contaminants à des effets sur les paramètres de la population directement ou en passant par une 
interaction avec une autre menace. 

2.5 RÉSUMÉ DES INTERACTIONS ENTRE LES MENACES DANS LE MODÈLE DE 
SE 

Une interaction avec une menace ou un facteur de stress représente la façon dont deux 
facteurs de stress ou plus interagissent pour créer un effet qui peut être différent de celui de 
chaque menace considérée individuellement (Crain et al. 2008). Par exemple, une interaction 
additive est une interaction où les effets de tous les facteurs de stress sont le résultat de leur 
addition. Dans une interaction synergique, l’effet des facteurs de stress combinés est plus élevé 
que si on ne fait que les additionner. Et dans une interaction antagoniste, l’effet des facteurs de 
stress combinés est moins élevé que si on ne fait que les additionner (Clarke Murray et al. 
2014). En dehors de ces trois principaux types d’interaction, il existe une série d’autres façons 
dont des agents de stress peuvent interagir de manière non linéaire. 
Le modèle d’aperçu des SE pour l’EMCO a permis de recenser quatre interactions entre les 
menaces ciblées (Figure 11); celles-ci ont été abordées dans les sections pertinentes et elles 
sont également résumées ci-dessous. 

 
Figure 11. Description des quatre interactions recensées dans le modèle donnant un aperçu des SE pour 
l’épaulard migrateur (de Bigg) de la côte ouest. 
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2.5.1 Interactions entre des menaces — mortalité naturelle 
2.5.1.1 Maladies 

Les agents pathogènes tels que les virus, les bactéries et les parasites peuvent traverser plus 
facilement les barrières entre des espèces lorsque celles-ci sont étroitement apparentées (MPO 
2009). Les EB courent le risque d’être infectés par les agents pathogènes présents chez les 
mammifères marins dont ils se nourrissent, qui sont aussi de niveau trophique supérieur. De 
plus, la contamination du milieu marin par les eaux usées ou le ruissellement de sources 
terrestres peut exposer les épaulards et leurs proies à des agents pathogènes provenant de 
bétail ou d’animaux domestiques (MPO 2021b). Les agents pathogènes d’origine terrestre 
comprennent des espèces de Brucella, qui sont associées à des lésions de l’appareil 
reproducteur et à des encéphalites chez les cétacés, ainsi que le Toxoplasma gondii (MPO 
2021b). Il a été établi que le T. gondii cause des kystes tissulaires, des encéphalites, des 
lésions et une toxoplasmose disséminée chez les cétacés (Dubey et al. 2020), et il est 
soupçonné d’avoir contribué à la mort d’un jeune épaulard mâle en captivité en 1988 (Costa-
Silva et al. 2019). 
Il est connu que les éclosions de maladies ou de biotoxines ont des répercussions sur les 
populations de pinnipèdes et de cétacés dans le monde entier. Des éclosions de virus du genre 
Morbillivirus ont causé des épisodes de mortalité massive chez des dauphins et des phoques 
dans d’autres parties du monde (Aguilar et Borrell 1994; Kennedy et al. 2000) et chez des 
loutres de rivière dans l’ouest du Canada (Mos et al. 2003). Si un tel événement se produisait 
chez les espèces de proies de l’EMCO, il pourrait avoir une incidence sur la population (MPO 
2021b) soit indirectement par la réduction de l’abondance des proies, soit directement par le 
transfert de la maladie lors de la consommation des proies. Selon Walther et ses collaborateurs 
(2002), les éclosions de maladies sont de plus en plus fréquentes. De plus, comme les phoques 
contaminés sont plus vulnérables à une éclosion de maladie infectieuse, la qualité ou la 
quantité des proies de l’EMCO pourraient être touchées par des niveaux de contamination 
accrus (MPO 2021b).  

2.6 AUTRES MENACES 

2.6.1 Menaces passées 
Capture d’individus vivants — Des 68 épaulards capturés vivants dans le cadre d’une pêche 
dans les eaux de la Colombie-Britannique et de l’État de Washington de 1962 à 1977 (Bigg et 
Wolman 1975), cinq étaient des EB, prélevés entre 1970 et 1975 (Asper et Cornell 1977).  
Abattage par balle — Il y a eu une période où des épaulards de la Colombie-Britannique étaient 
abattus par balle sans discernement, mais de tels abattages ont été rarement observés depuis 
1974 (Ford et al. 2000). De plus, le fait que les EMCO ne mangent pas de poisson signifie qu’ils 
sont moins susceptibles d’être impliqués dans des conflits avec les activités de pêche 
commerciale.  

2.6.2 Déversements d’hydrocarbures 
Les épaulards sont vulnérables aux événements qui se produisent peu souvent, mais qui ont 
des conséquences graves, comme les déversements d’hydrocarbures importants. Comme ils 
vivent en petits groupes, la perte de seulement quelques individus peut avoir des répercussions 
graves et durables (Myers et al. 2021). Des répercussions de ce genre ont été observées chez 
des EB de l’Alaska exposés au déversement de pétrole de l’Exxon Valdez en 1989, où 
22 individus de la population génétiquement unique AT1 ont été observés nageant dans des 
eaux mazoutées (Fraker 2013). Neuf d’entre eux sont morts au cours des 18 mois suivants, 
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probablement à cause de l’inhalation de vapeurs de pétrole (Matkin et al. 1999). La population a 
continué de diminuer par la suite; elle compte aujourd’hui sept individus selon les observations 
faites entre 2004 et 2019 (Matkin et al. 2008; Young et al. 2023). Ce déclin marqué a eu de 
graves répercussions : il n’y a eu aucun recrutement ni aucune naissance dans la population 
depuis 1984, et on ne s’attend pas à ce qu’elle se rétablisse (Muto et al. 2021). 

2.6.3 Changements climatiques 
Bien qu’ils ne fassent pas partie de la portée de la présente évaluation, les changements 
climatiques devraient toucher les mammifères marins de multiples façons. Ils ne devraient pas 
avoir d’effets directs sur l’épaulard, le marsouin commun et le phoque commun (Gulland et al. 
2022), mais ils pourraient entraîner un déplacement de leur aire de répartition vers le Nord 
(van Weelden et al. 2021). Les épaulards qui se nourrissent de mammifères pourraient passer 
plus de temps dans l’Arctique à mesure que le climat changera, comme en témoigne 
l’augmentation des marques de morsures sur des baleines boréales (4 % des baleines 
débarquées portaient des marques entre 1976 et 1992 comparativement à 8 % entre 2002 et 
2012). Avant 2000, des épaulards avaient tendance à être signalés entre juin et août, tandis 
que les observations récentes donnent à penser que les épaulards restent jusqu’en septembre, 
voire la mi-novembre, moment qui correspond à l’avancée de la glace de mer (Stafford 2019). 
On s’attend à une réduction de l’état corporel des proies de l’EMCO, notamment l’otarie de 
Californie et le phoque commun, en raison d’un changement dans la répartition et l’abondance 
de leurs proies (Gulland et al. 2022). En outre, l’occurrence accrue de proliférations d’algues 
nuisibles attribuables aux changements climatiques devrait accroître la fréquence et l’étendue 
des épidémies de maladies infectieuses (Gulland et al. 2022). 

2.7 DISCUSSION SUR LE MODÈLE DE SÉQUENCES DES EFFETS 
Le modèle donnant un aperçu des SE représente les connaissances actuelles sur la façon dont 
les menaces recensées pourraient avoir des répercussions sur la fécondité et la mortalité de la 
population d’EMCO. L’élément le plus important du modèle de SE est la menace associée à la 
disponibilité réduite des proies, qui est liée à la fécondité et à la mortalité par deux voies de 
liaison directes et six voies de liaison passant par trois interactions (proies et perturbation 
acoustique; proies et perturbation physique; proies et contaminants). Un autre élément 
important est la menace associée à la perturbation acoustique, qui est liée à des effets sur la 
fécondité et la mortalité par deux voies de liaison directes et six voies de liaison passant par 
deux interactions (perturbation acoustique et perturbation physique; proies et perturbation 
acoustique). La prochaine étape consiste à déterminer les voies de liaison pour lesquelles les 
données sont suffisantes pour être intégrées dans le modèle d’AVP, car les liens doivent être 
quantifiables aux fins d’inclusion. La section 2.7.1 et la Figure 12 décrivent les liens dont la 
quantification était possible (lignes noires) et ceux dont la quantification était impossible (lignes 
grises) avec les données actuellement accessibles. La section 3 (Analyse de la viabilité de la 
population) décrit comment les voies de liaison dans le modèle de SE ont été quantifiées et 
intégrées au modèle d’AVP. 
D’autres menaces pesant sur la population d’EMCO ont été recensées dans le programme de 
rétablissement (MPO 2021b), mais n’ont pas été incluses dans le modèle actuel. Il s’agit 
notamment du bruit impulsif intense, des contaminants chimiques (hérités et nouveaux) autres 
que les BPC, des polluants biologiques, des métaux traces, des déversements de substances 
toxiques et des maladies. 
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2.7.1 Modèle de SE utilisé dans le modèle d’AVP 
Le modèle conceptuel de SE offre une compréhension générale des SE que certaines menaces 
pourraient avoir sur les paramètres de la population d’EMCO d’après la documentation et les 
données accessibles (Figure 3). Seuls les liens qui peuvent être paramétrés avec suffisamment 
de confiance peuvent être intégrés au modèle d’AVP. Les voies de liaison (directes et par 
interaction) dont le paramétrage n’était pas possible ont été retirées de la présente évaluation et 
sont représentées par des lignes grises dans le modèle de SE à la Figure 12A. La structure du 
modèle de SE modifié représentant les intrants du modèle d’AVP comprend les six liens qui ont 
pu être paramétrés (Figure 12B). 
Dans le modèle d’AVP, la menace associée à la perturbation acoustique est représentée par les 
effets du masquage acoustique causé par le bruit chronique provenant des navires, y compris 
une interaction avec la disponibilité des proies. La menace associée à la perturbation physique 
est représentée par les collisions avec des navires. La disponibilité des proies est représentée 
par l’abondance des proies, d’après un indice combinant trois espèces de proies importantes 
dans le régime alimentaire de l’EMCO. La menace associée aux contaminants ne comprend 
que les BPC, car il s’agit du seul contaminant ayant un effet quantifié sur la fécondité et la 
mortalité, malgré la présence prouvée d’autres contaminants chez l’EMCO. 
Deux interactions ont été paramétrées pour le modèle d’AVP, et elles comprennent toutes les 
deux un effet de seuil lié à la faible disponibilité des proies. Lorsque l’indice des proies est 
inférieur à 1 (niveau moyen des proies), l’interaction entre les proies et la perturbation 
acoustique est paramétrée de façon à diminuer la fécondité en raison de la détection réduite 
des proies, et l’interaction entre les proies et les contaminants est paramétrée de façon à 
augmenter la mortalité et à diminuer la fécondité lorsque l’indice des proies est inférieur au seuil 
en raison d’effets sur les systèmes immunitaire et endocrinien (cela est mis en œuvre dans le 
modèle d’AVP sous la forme d’une augmentation de la mortalité des petits). Bien qu’il existe des 
données prouvant les deux interactions liées à la perturbation physique (interaction perturbation 
acoustique et perturbation physique; interaction proies et perturbation physique), elles n’ont pas 
pu être paramétrées dans le modèle d’AVP. La section 3 ci-dessous, qui porte sur l’AVP, décrit 
la façon dont les menaces ont été paramétrées. 
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Figure 12. A) Diagramme des liens entre les facteurs de stress et les effets dans le modèle conceptuel 
donnant un aperçu des SE; les liens n’ayant pas pu être quantifiés sont en gris clair et les liens ayant pu 
être quantifiés sont en noir. B) Diagramme du modèle conceptuel d’analyse de la viabilité de la population 
(AVP) qui comprend les six liens quantifiables entre les facteurs de stress et les effets qui ont été inclus 
dans le modèle d’AVP (tous les autres liens ont été retirés). 

3 ANALYSE DE LA VIABILITÉ DE LA POPULATION 

3.1 MODÈLE DE POPULATION — APERÇU DE LA MÉTHODE 
L’AVP est composée d’une série d’étapes (voir la Figure 13), et elle commence par 
l’établissement d’une tendance de référence de la population à partir d’une population 
relativement non touchée. Ensuite, les menaces recensées sont examinées et quantifiées, et 
leurs effets sur la tendance de référence de la population sont simulés. L’examen de différents 
scénarios où des menaces sont combinées permet d’estimer comment les menaces 
individuelles, interactives et cumulatives influent sur la tendance de référence de la population, 
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et de les comparer à la tendance observée de la population. Les tests de sensibilité et les 
projections permettent ensuite d’estimer les tendances futures de la population selon différents 
scénarios. 

 
Figure 13. Aperçu de l’approche de modélisation fondée sur l’analyse de la viabilité de la population 
(AVP). 

3.1.1 Scénario de référence et simulation des scénarios de menaces 
L’AVP a été utilisée pour la simulation des effets des menaces sur la population cible (Figure 
13). Elle a été mise en œuvre à l’aide de Vortex, un logiciel en libre accès qui permet une 
simulation de la population basée sur l’individu en fonction d’intrants stochastiques fondés sur la 
population, l’environnement et la génétique (Lacy et Pollak 2023). Pour exécuter le modèle 
structuré selon le stade biologique à deux sexes, Vortex nécessite des taux de mortalité et de 
fécondité selon l’âge et une liste d’individus dont on connait l’âge au début de la simulation, la 
parenté, le sexe et l’identité à suivre dans le temps (Figure 13). Pour permettre la combinaison 
et l’ajout de répercussions de menaces, on a utilisé les taux de fécondité et de mortalité d’une 
population de référence relativement peu touchée par les menaces touchant déjà la population 
d’intérêt (Murray et al. 2019), à savoir la population d’épaulards résidents du sud de l’Alaska 
(ERSA; Matkin et al. 2014). La population d’ERSA a un cycle biologique semblable à celui de la 
population d’EMCO, mais elle n’est pas assujettie aux menaces présentes dans la mer des 
Salish. La population d’ERSA n’est pas considérée comme intacte parce qu’elle est exposée à 
certaines répercussions d’origine anthropique et qu’elle a été particulièrement touchée par un 
important déversement de pétrole (Exxon-Valdez) en 1989, mais ces répercussions ponctuelles 
ne sont pas intégrées dans ses taux vitaux parce que ces morts anormales ont été exclues de 
l’analyse des données dans Matkin et al. (2014). L’utilisation des taux de cette population 
appartenant à un autre groupe permet d’évaluer systématiquement les menaces individuelles. 
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Des scénarios ont été élaborés pour le modèle en fonction de menaces individuelles et 
cumulatives. Les menaces, qui sont décrites en détail dans la section 3.3, ont été incluses dans 
le modèle à titre de modificateurs des taux vitaux de référence de la population d’ERSA (Figure 
13). Des simulations ont été effectuées pour chacune des menaces individuelles (bruit, collision, 
contamination), des interactions entre des menaces (bruit et proies; contaminants et proies) et 
un modèle des effets cumulatifs combinés des quatre menaces (Figure 13). Pour commencer la 
simulation, on a utilisé la liste des individus faisant partie du sous-ensemble des ECMS (voir la 
section 3.2) en 2005. L’âge, le sexe et l’état de ces individus ont été consignés dans Vortex, 
puis les taux de référence associés à la mortalité et à la fécondité de la population d’ERSA ont 
été appliqués. Une immigration d’EMCO dans la mer des Salish a été documentée au début de 
la série chronologique (Houghton et al. 2015; Shields et al. 2018; données inédites du PRC du 
MPO et de Bay Cetology). Pour en tenir compte, on a modélisé l’arrivée de dix épaulards dans 
la zone d’étude au cours des deux premières années, avec une diminution graduelle du nombre 
d’immigrants sur dix ans. Le modèle de référence a été exécuté avec ces données uniquement, 
et chaque scénario de menace a été exécuté comme modificateur du modèle de référence (voir 
la section 3.3 pour en savoir plus sur la quantification des menaces dans l’AVP). 
Des simulations du modèle ont été exécutées 1 000 fois pour chaque scénario, et des 
statistiques sommaires sur le taux de croissance de la population (r) et la taille de la population 
à chaque pas de temps (Nt) ont été enregistrées. Le taux de croissance de la population (r) a 
été quantifié comme le taux d’augmentation exponentiel, selon l’équation 1. 

𝑟𝑟 = 𝑙𝑙𝑙𝑙 �𝑁𝑁𝑡𝑡+1
𝑁𝑁𝑡𝑡
�      Équation 1 

3.1.2 Inspection et validation du modèle 
On a utilisé une approche d’inspection du modèle (Law et Kelton 1991) pour examiner la taille, 
le taux de croissance, la structure selon l’âge et le rapport des sexes de la population simulés 
dans chaque scénario et pour les comparer aux données observées de la population (Figure 
13). Plus précisément, les abondances prévues après la modification des taux vitaux de 
référence par les menaces ont été comparées aux abondances estimées avec le modèle de 
marquage-recapture de Cormack-Jolly-Seber (CJS; voir la section 3.2.1 qui porte sur les 
paramètres de la population) pour la même période (de 2005 à 2021). L’hypothèse qui sous-
tend cette approche est que si on peut définir un modèle qui reproduit la dynamique réalisée de 
la population d’EMCO, on a mis au point un modèle approprié pour le système. 
En plus d’effectuer une inspection visuelle, on a validé la comparaison entre les modèles en 
calculant l’écart moyen quadratique (EMQ) pour quantifier les différences entre les abondances 
d’après Vortex pour chaque scénario (valeurs prédites) et les estimations d’après le modèle de 
marquage-recapture de CJS (valeurs observées), selon l’équation 2. 

𝐸𝐸𝐸𝐸𝐸𝐸 = �
1
𝑛𝑛
�([𝑦𝑦𝑖𝑖 − ŷ𝑖𝑖])2
𝑛𝑛

𝑖𝑖=1

 

           Équation 2 

où n est le nombre d’années, yi sont les valeurs observées pour l’année i, et ŷi sont les valeurs 
prédites pour l’année i. Un faible EMQ indique que le scénario du modèle reproduit bien la 
tendance observée de la population (Hodson 2022). 
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3.1.3 Projection de la population 
Afin de démontrer l’utilisation du modèle des effets cumulatifs, on a effectué une projection pour 
le sous-ensemble des ECMS. Au moyen du modèle de tous les effets cumulatifs des quatre 
menaces (proies, BPC, bruit et collision), on a fait une projection sur 100 ans à partir de 2021, 
en fonction de deux scénarios de disponibilité des proies. Le premier scénario présumait une 
disponibilité continue et stable des proies, comme celle observée ces dernières années. Les 
valeurs ont été définies par la moyenne et la variation (ET) de l’indice des proies entre 2005 et 
2021. Dans Vortex, la valeur de l’indice annuel des proies a été échantillonnée au hasard à 
partir de la distribution normale avec une moyenne de 1,44 +0,11 (ET). Le deuxième scénario 
simulait une augmentation logarithmique du nombre de proies. La tendance de l’indice annuel 
des proies (de 1985 à 2021) a été ajustée à un modèle logarithmique et extrapolée, selon la 
fonction logarithmique où l’indice des proies équivalait à 0,0065*ln(x) + 1,4539, où x 
représentait l’année de la simulation. 

3.1.4 Analyse de sensibilité 
On a procédé à une analyse de sensibilité des paramètres clés du modèle afin de tester 
l’incidence de l’incertitude liée à ces paramètres sur les résultats de l’étude. La sensibilité du 
modèle aux paramètres d’entrée a été étudiée à l’aide de scénarios de test de sensibilité dans 
Vortex 10. Les paramètres qui nécessitaient une analyse de sensibilité étaient la valeur de la 
répercussion du bruit, l’indice des proies, le taux d’accumulation des BPC et la probabilité de 
collision avec un navire. Pour chacune des menaces incluses dans le modèle des effets 
cumulatifs, une analyse de sensibilité à un seul facteur de chaque paramètre a été effectuée 
pour l’ensemble de sa distribution. Cette méthode permet de tester systématiquement chaque 
paramètre indépendamment tout en maintenant les autres paramètres au niveau de référence. 
La réaction de la taille de la population modélisée (N) aux variations dans l’ensemble de la 
distribution des quatre paramètres de menace a été enregistrée. 

3.2 POPULATION D’INTÉRÊT ET ZONE D’ÉTUDE 
Les EMCO sont photo-identifiés depuis le début des années 1970, et les observations 
d’individus sont documentées dans une base de données sur les observations tenue à jour par 
le Programme de recherche sur les cétacés du MPO et Bay Cetology (Towers et al. 2019; 
données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). Cette base de données comprend des 
renseignements sur les individus (sexe, âge, mère, etc.), s’ils sont connus, ainsi que la date et 
le lieu de l’observation. La plupart des EMCO sauvages qui font partie du sous-ensemble côtier 
de la population sont observés chaque année, mais des périodes de plusieurs années sans 
données dans l’historique des observations de certains individus génèrent une incertitude quant 
aux années de naissance et de mort. Aucune évaluation de la population d’EMCO n’a été 
effectuée depuis celle de Ford et ses collaborateurs (2007). Comme les paramètres de son 
cycle biologique ne sont pas facilement accessibles, l’information sur les ER est souvent utilisée 
comme approximation. Pour effectuer une évaluation quantitative des effets cumulatifs, on avait 
besoin de données récentes et précises sur la population, notamment les indices annuels de 
fécondité, de mortalité et d’immigration ainsi que l’abondance. 
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Figure 14. Carte des observations d’EMCO (données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). 
Cercles blancs : toutes les observations, de 1970 à 2022. Cercles orange : observations dans les ECMS 
qui ont été sélectionnées, de 2005 à 2022. 

Les ECMS ont été choisies comme zone d’étude en raison de l’effort de relevé relativement 
constant qui y a été mené et de la probabilité élevée que les baleines y subissent des 
répercussions d’activités humaines. On a filtré la totalité de la base de données sur les 
observations d’EMCO (43 282 observations) pour en extraire que les observations d’individus 
dans les ECMS entre 2005 et 2022 (Figure 14; sous-ensemble des ECMS, 
16 409 observations). L’ensemble de données obtenu portait donc à la fois sur les individus 
observés régulièrement (ceux de la sous-population présumée de la côte intérieure ou du sous-
ensemble côtier) et ceux considérés comme des visiteurs de la région (de la sous-population de 
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la côte extérieure décrite à la section 2.1.1). Cet ensemble comprenait les données de 
415 individus (Figure 15). Bien que ce sous-ensemble d’individus ne soit pas une population sur 
le plan biologique, il est composé d’épaulards dont la présence dans la zone d’étude a été 
documentée à tout moment entre 2005 et 2022 et qui ont donc été exposés à la grande variété 
de menaces à intensité élevée dans la mer des Salish. 

 
Figure 15. Sous-ensemble de données utilisé pour l’estimation des paramètres de la population (sous-
ensemble des eaux canadiennes de la mer des Salish) et relation avec la population d’épaulards 
migrateurs de la côte ouest (écotype de Bigg). 

3.2.1 Paramètres de la population 
Les taux annuels de la population (fécondité, mortalité et immigration) étaient nécessaires pour 
l’étude des relations entre les tendances de la population et les proies. La taille annuelle de la 
population était nécessaire pour la comparaison des simulations fondées sur des scénarios de 
menaces à une valeur observée de la taille de la population. 

3.2.1.1 Fécondité 
Le taux de fécondité annuel (TFA) a été défini comme étant le nombre de naissances divisé par 
le nombre de femelles reproductrices vivantes chaque année dans le sous-ensemble des 
ECMS (données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). On disposait de 
renseignements sur le cycle biologique (année de naissance et état reproducteur) de 377 des 
415 épaulards figurant dans l’ensemble de données des ECMS. Deux approches ont été 
comparées. Un calcul initial a été effectué uniquement en fonction des petits et des femelles qui 
avaient été observés au cours d’une année donnée. On a effectué un deuxième calcul en 
incluant aussi les naissances « présumées » au cours de cette année, d’après les données de 
l’année précédente et de l’année suivante au sujet des femelles non observées, mais 
« présumées » vivantes parce qu’elles ont été observées ultérieurement. Les valeurs moyennes 
des deux approches concernant la fécondité au cours de la période de 1985 à 2020 étaient 
presque identiques (0,1054 contre 0,1053, respectivement, pour la classe d’âge de 10 à 
50 ans). La deuxième approche a donné lieu à une plus grande taille d’échantillon et à un 
nombre moins variable de femelles par année, c’est donc elle qui a été choisie pour le calcul 
des taux annuels. 
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Le TFA a été estimé pour deux groupes d’âge : les femelles âgées de 10 à 50 ans (toutes les 
femelles reproductrices) et celles âgées de 10 à 30 ans (les femelles les plus fertiles). Chez les 
femelles âgées de 10 à 50 ans, le TFA variait de 0,036 à 0,222, avec une moyenne de 0,105. 
Chez les femelles âgées de 10 à 30 ans, il variait de 0,048 à 0,312, avec une moyenne de 
0,148 (Figure 16). 

 
Figure 16. Taux de fécondité annuel (TFA) pour les femelles âgées de 10 à 30 ans d’après les 
observations individuelles figurant dans l’ensemble de données (données inédites du PRC du MPO et de 
Bay Cetology). La plage temporelle de l’AVP est en noir. 

3.2.1.1.1 Fécondité dans l’AVP 

Les taux de fécondité ont été utilisés pour la quantification de la menace associée à la 
disponibilité réduite des proies (section 3.3). Le modèle d’AVP présumait que le ratio mâle-
femelle à la naissance était égal. Les petits dépendent de leur mère pendant un an après la 
naissance; par conséquent, si une mère mourait dans une simulation du modèle au cours de la 
première année suivant la naissance de son petit, ce dernier mourait aussi. 

3.2.1.2 Mortalité et abondance 
Les estimations des taux de mortalité annuels et de l’abondance ont nécessité une approche 
analytique différente. Les modèles de marquage-recapture de CJS ont été ajustés aux données 
annuelles sur la capture des 415 individus uniques formant l’ensemble de données des ECMS 
de 2005 à 2022 à l’aide du logiciel MARK (White et Burnham 1999) et de l’interface RMark 
(Laake 2013) dans R (R Core Team 2020). Les modèles de CJS sont une approche 
communément utilisée pour l’estimation des taux de survie apparents (parce qu’une émigration 
permanente ne peut être distinguée d’une mortalité dans ce cadre) et des probabilités de 
recapture. On calcule l’abondance en divisant le nombre d’individus observés chaque année 
par les probabilités de recapture (Lebreton et al. 1992). 
Plusieurs formulations du modèle ont été comparées à l’aide de la modification de petit 
échantillon du critère d’information d’Akaike (CIA; Akaike 1973), la probabilité de survie 
annuelle φ et la probabilité de recapture annuelle p étant modélisées comme étant constantes 
(.) ou comme variant annuellement dans le temps (t). On a évalué la qualité de l’ajustement 
pour vérifier si les hypothèses des modèles de CJS étaient respectées, à l’aide du test 3.SR et 
du test 2.CT du progiciel « R2ucare » (Gimenez et al. 2018). Le test 3.SR permet de déterminer 
si les individus marqués pour la première fois ont une probabilité de recapture différente de 
celle des individus ayant déjà été capturés (c’est-à-dire un effet de passage), tandis que le 
test 2.CT permet de vérifier si la probabilité de recapture pendant l’année en cours est 
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influencée par le fait que l’individu a été capturé ou non au cours de l’année précédente (c’est-
à-dire un effet lié au piège). 
Le modèle de CJS qui a reçu le plus de soutien reposait sur des probabilités de survie et de 
recapture qui dépendaient du temps (Tableau 11). Le deuxième modèle qui a reçu le plus de 
soutien reposait sur une survie constante (0,958) et une probabilité de recapture dépendante du 
temps. Ces deux modèles ont produit des estimations de l’abondance presque identiques 
(Figure 17). Les modèles reposant sur une recapture constante ont reçu un soutien beaucoup 
plus faible, probablement en raison du changement dans l’effort au fil du temps attribuable à 
une augmentation des activités de recherche sur le terrain et de l’observation des baleines dans 
la zone d’étude. 

Tableau 11. Sélection du modèle de marquage-recapture de Cormack-Jolly-Seber (CJS) pour l’analyse 
des données sur les observations d’EMCO dans les ECMS (de 2005 à 2021). 

Modèle CIA Delta-CIA 

φ(t) p(t) 4 467,81 0 

φ(.) p(t) 4 474,40 6,59 

φ(t) p(.) 4 508,22 40,41 

φ(.) p(.) 4 519,09 51,28 

Les tests 3.SR et 2.CT étaient tous les deux statistiquement significatifs, ce qui indique une 
hétérogénéité supplémentaire inexpliquée dans les données. L’effet de passage dans 
l’ensemble de données pourrait être dû à la présence d’individus rares (p. ex. appartenant à la 
sous-population de la côte extérieure), ou encore il pourrait s’expliquer par la nature arbitraire 
de la zone d’étude. Par exemple, un individu ou un groupe pourrait avoir été observé plus 
souvent dans les eaux américaines adjacentes de la mer des Salish plutôt que dans les eaux 
canadiennes; il serait donc considéré comme absent de l’ensemble de données une année 
donnée, même s’il avait été à proximité des limites de la zone d’étude. Un véritable effet lié au 
piège est peu probable chez les cétacés sauvages, mais il pourrait refléter des tendances 
différentes de fidélité au site parmi les groupes d’épaulards, ou encore il pourrait être le résultat 
de la nature grégaire des individus puisque la structure sociale de la population d’EMCO n’est 
pas prise en compte dans l’analyse. 
Pour tenir compte d’un éventuel effet de passage, on a modélisé la survie séparément pour 
deux catégories d’individus en fonction du temps écoulé depuis leur marquage : une année 
après la première capture et une autre pour toutes les années suivantes. Les estimations de la 
survie pour la deuxième catégorie d’individus peuvent être considérées comme non biaisées 
par rapport à un effet de passage potentiel (Pradel et al. 1997). Pour l’effet lié au piège, on a 
ajouté une covariable variable dans le temps pour permettre aux probabilités de recapture de 
varier selon que l’individu avait été capturé ou non au cours de l’année précédente (Schleimer 
et al. 2019). 
La comparaison du modèle de CJS standard, du modèle tenant compte de l’effet de passage et 
du modèle tenant compte de l’effet lié au piège a montré que les estimations de l’abondance 
obtenues étaient presque identiques. Étant donné que ces estimations sont utilisées comme un 
indice de survie pour l’étude des relations avec la disponibilité des proies, mais qu’elles ne sont 
pas utilisées dans l’AVP elle-même, le modèle de CJS a été retenu par souci de simplicité. 
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Dans le modèle de CJS sélectionné, la taille de la population (N) est passée de 117 épaulards 
en 2005 à 267 épaulards en 2021 (Figure 17). La survie a varié de 0,88 à 1 au cours de la série 
chronologique, avec une moyenne de 0,96 (Figure 18), et les probabilités de recapture étaient 
relativement constantes au cours de la série chronologique (Figure 19). 

 
Figure 17. Abondance annuelle estimée pour le sous-ensemble des ECMS d’après le modèle de CJS. 
Les barres grises représentent le nombre d’individus uniques observés dans la zone d’étude des ECMS, 
et la ligne noire représente l’abondance estimée par le modèle avec un taux de survie variable dans le 
temps (la zone grisée représentant l’intervalle de confiance à 95 % provenant d’une méthode bootstrap 
non paramétrique). 

3.2.1.2.1 Mortalité et abondance dans l’AVP 

Les estimations de la mortalité ont été calculées à partir des taux de survie provenant du 
modèle de CJS et utilisées dans la quantification de la menace liée à la disponibilité réduite des 
proies (section 3.3). Les estimations de l’abondance annuelle ont été utilisées comme tendance 
« observée » de la population pour la comparaison des simulations de scénarios de menaces. 
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Figure 18. Taux de survie annuel pour le sous-ensemble des ECMS estimé au moyen du modèle de CJS 
avec une survie et une capture variables dans le temps. 

 
Figure 19. Probabilités annuelles de capture pour le sous-ensemble des ECMS provenant du modèle de 
CJS avec une survie et une capture variables dans le temps. 

3.2.1.3 Immigration 
L’examen des courbes de découverte d’individus dans le sous-ensemble des ECMS (Figure 20) 
montre qu’entre 2005 et 2012, il y avait encore de nouveaux individus autres que des petits 
(c’est-à-dire des individus observés dans les ECMS pour la première fois en tant que juvéniles 
ou adultes) : 15 en 2005 et 4,9 en moyenne par année par la suite. L’observation de ces 
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nouveaux individus donne à penser que l’augmentation de l’abondance dans la zone d’étude 
était encore attribuable à une immigration combinée à une croissance de la population 
(naissances). Pour le reste de la série chronologique (de 2013 à 2021), le nombre de nouveaux 
individus autres que des petits tombe à entre 0 et 3 (moyenne de 1,4) par année et la courbe de 
découverte atteint un plateau, ce qui indique qu’au cours de cette période, l’abondance a 
augmenté uniquement en raison des naissances. 

3.2.1.3.1 Immigration dans l’AVP 

Pour tenir compte de l’immigration dans l’AVP, on a appliqué un nombre fixe d’immigrants à 
l’aide de la fonction de « supplémentation » de Vortex en s’appuyant sur les données brutes 
(Figure 20). Dix individus (cinq femelles et cinq mâles) ont été ajoutés au cours des deux 
premières années, puis le nombre d’immigrants a diminué de deux tous les deux ans pendant 
les dix années suivantes et il n’y avait plus d’immigrants pendant le reste de la série 
chronologique. 

 
Figure 20. Courbe de découverte de nouveaux individus observés dans le sous-ensemble des ECMS. La 
ligne noire représente tous les nouveaux individus (petits et autres), et la ligne rouge représente les 
individus autres que les petits. 

3.3 QUANTIFICATION DES MENACES 

3.3.1 Perturbation 
3.3.1.1 Bruit 

Dans le modèle d’AVP, on a quantifié les effets du bruit en tenant compte de la réduction de la 
portée de détection des proies (près des échoueries) attribuable au masquage acoustique des 
sons des proies par le bruit des navires; pour ce faire, on a appliqué le modèle sur le bruit des 
navires décrit dans Burnham et al. (2023) pour estimer le masquage des sons émis par les 
phoques communs. 

3.3.2 Bruit des navires 
Le modèle sur le bruit lié à la navigation utilisé était basé sur le modèle acoustique dépendant 
de la portée élaboré par Collins (1993) et amélioré par Aulanier et ses collaborateurs (2017). Ce 
modèle calcule les pertes de transmission en fonction de la portée et de la direction de toutes 
les sources de bruit (navires) présentes dans son domaine pour chacun de ses pas de temps. 
Le pas de temps utilisé était de 30 minutes. Le niveau total de bruit reçu à chaque point de grille 
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(mesurant environ 400 m sur 400 m) dans le modèle est estimé à jusqu’à 20 m de profondeur et 
correspond à la somme des niveaux de bruit reçus de tous les navires présents dans le 
domaine. Les intrants du modèle sont la bathymétrie (Haugerud 1999), les profils de vitesse du 
son dérivés des données sur la température et la salinité obtenues à partir du modèle 
hydrodynamique SalishSeaCast (Soontiens et allen 2017; Soontiens et al. 2016), les prévisions 
d’absorption d’après la fréquence pour un pH de 8 (François et Garrison 1982) et les vitesses 
du son pour les sédiments non consolidés (Hamilton 1980; Jensen et al. 2011). Les navires 
utilisés comme sources de bruit dans le modèle étaient les navires commerciaux de grande 
taille qui doivent être équipés d’un émetteur-récepteur du système d’identification automatique 
(SIA) de classe A dont les données sont enregistrées par les récepteurs terrestres de la Garde 
côtière canadienne. Les niveaux de bruit à la source pour divers types de navires (modélisés 
dans Burnham et al. 2023) ont été tirés de MacGillivray et Li (2018). Le résultat du modèle sur 
le bruit lié à la navigation était le niveau de bruit reçu à une fréquence unique de 125 Hz à tous 
les points de grille dans le domaine du modèle, à chaque profondeur définie et toutes les 
30 minutes pendant la période allant de février 2018 à mars 2019. La Figure 21A présente un 
exemple du niveau médian de bruit reçu, à trois profondeurs différentes (7,5 m, 50 m et 100 m) 
entre janvier et mars 2019. 
On a utilisé les deux années (de février 2018 à mars 2020) de données de surveillance 
acoustique passive enregistrées continuellement à six sites dans la mer des Salish (Figure 21A) 
pour définir les niveaux de bruit minimum observables en fonction de la fréquence (Figure 21B). 
Ces niveaux représentent les meilleures conditions possibles pour la détection des 
vocalisations des épaulards et des sons de leurs proies. 

3.3.2.1 Masquage des sons produits par les proies 
Le phoque commun était la seule espèce de proie de l’EMCO sur laquelle on avait l’information 
requise sur les sons pour calculer le masquage à l’aide du modèle. Le phoque commun produit 
des sons dans la gamme de fréquences situées entre 100 et 800 Hz avec un niveau de bruit à 
la source (1 m) de 140 dB re 1μPa (Casey et al. 2016; Southall et al. 2019). À partir de cette 
information, en présumant une propagation sphérique du son et en utilisant les niveaux de bruit 
ambiant minimum indiqués à la Figure 21B, il a été possible d’obtenir une plage de détection 
maximale (Rmax) avec l’équation suivante : 

𝑁𝑁𝑁𝑁 = 𝑆𝑆𝑆𝑆-20*log(Rmax)-α*Rmax    Équation 3 

où NL, SL et α représentent respectivement le niveau de bruit ambiant minimum, le niveau de 
bruit à la source pour le phoque commun et l’absorption acoustique dépendante de la fréquence 
pour la gamme de fréquences entre 100 et 800 Hz. En utilisant l’𝑁𝑁𝑁𝑁= 𝑆𝑆𝑆𝑆-20*log(Rmax)-α*Rmax 

   Équation 3, on a constaté que la portée de détection maximale (Rmax) des 
sons du phoque commun par l’EMCO en l’absence de bruit des navires est d’environ 3,5 km. 
Cette équation ne tient aucunement compte de la sensibilité de l’ouïe de l’épaulard dans cette 
gamme de fréquences, et le niveau de bruit reçu est considéré sans pondération selon les 
courbes de l’audiogramme. 

Il est possible de calculer la portée de détection locale (R) en utilisant l’𝑁𝑁𝑁𝑁= 𝑆𝑆𝑆𝑆-20*log(Rmax)-
α*Rmax    Équation 3 et en remplaçant le niveau de bruit ambiant minimum par 
le niveau de bruit reçu local obtenu à partir du modèle sur le bruit lié à la navigation à une 
profondeur de 7,5 m, en présence de navires commerciaux. La réduction de la portée de 
détection peut être présentée en pourcentage en utilisant l’équation 100*(R/Rmax) — la méthode 
est détaillée dans Burnham et al. (2023). La Figure 22 montre cette réduction à l’aide du niveau 
médian de bruit reçu modélisé sur quatre périodes de trois mois en 2018 et 2019 pour la mer 
des Salish. 
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En pondérant la réduction de la portée de détection en fonction du nombre d’échoueries ou du 
nombre de phoques à chaque échouerie, il est possible d’estimer les échoueries et les phoques 
qui se trouvent sous le seuil de 50 % de la portée de détection (Figure 23), c’est-à-dire les 
échoueries et les phoques qui ne seraient pas détectés par les épaulards à plus de 1,75 km. 

 
Figure 21. A) Le niveau médian de bruit reçu modélisé pour la période allant de janvier à mars 2019 à 
trois profondeurs (7,5 m, 50 m et 100 m) pour la mer des Salish. Les croix blanches indiquent le banc 
Swiftsure, Port Renfrew, la rivière Jordan, Sooke, le détroit de Haro et le passage Boundary. B) Le niveau 
de bruit minimum observé en fonction de la fréquence observée à six endroits dans la mer des Salish. 
Adaptation de la figure 3 dans Burnham et al. (2023). La ligne noire épaisse représente le niveau de bruit 
minimum dépendant de la fréquence utilisé pour l’estimation de la portée de détection maximale. La ligne 
tiretée horizontale représente le seuil de bruit détectable. La plage de fréquences des sons produits par 
le phoque commun va de 100 à 800 Hz (140 dB). 

 
Figure 22. Plage de détection du phoque commun en tant que pourcentage de la plage de détection 
maximale possible en présence de bruit de navires commerciaux estimée à partir des valeurs médianes 
sur trois mois à une profondeur de 7,5 m. Le rouge foncé indique qu’il n’y a pas de réduction de la 
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détection en raison du bruit des navires (capacité de détection totale semblable à celle observée dans 
des conditions où le bruit ambiant est minime), alors que le bleu foncé indique un masquage complet du 
bruit des proies par les navires (autrement dit, les sons des phoques communs seraient indétectables en 
raison du bruit de fond). Les échoueries, mises à l’échelle en fonction du nombre de phoques communs à 
chacune d’elles, sont représentées par des bulles blanches. 

 
Figure 23. Les échoueries du phoque commun qui sont au-dessus (points noirs) et en dessous (points 
rouges) du seuil de 50 % de la portée de détection, par rapport à la portée de détection maximale de 
3,5 km, en raison du masquage de leurs sons par le niveau médian de bruit produit par les navires. Les 
échoueries sont pondérées en fonction du nombre de phoques à chacune d’elles, les cercles plus grands 
indiquant un nombre plus élevé de phoques présents (MPO 2022). 

3.3.2.1.1 Bruit dans l’AVP 

On a utilisé le modèle sur le bruit lié à la navigation pour estimer le niveau de bruit qui 
entraînerait une réduction de 50 % de la détection des proies à partir d’une portée de détection 
maximale de 3,5 km, calculée à l’aide des paramètres liés aux sons du phoque commun et du 
niveau médian de bruit des navires reçu d’après le modèle. Le bruit des navires nuit aux EMCO 
en rendant les sons de leurs proies plus difficiles à détecter en raison du bruit de fond, ce qui 
les force à se déplacer plus loin pour étudier les sources possibles de nourriture et à déployer 
probablement plus d’efforts pour trouver et capturer des proies afin de répondre à leurs besoins 
énergétiques. La proportion des échoueries et des phoques communs sous le seuil de détection 
de 50 % était de 38,6 % et 46,3 %, respectivement (Tableau 12). En présumant que l’effet sur 
les taux démographiques d’une activité alimentaire réduite est le même qu’une réduction 
comparable des proies (c’est-à-dire sans compensation comportementale par les épaulards), 
Lusseau et ses collaborateurs (2009) ont observé une réduction de 25 % de l’activité 
alimentaire des ERN lorsque des bateaux étaient présents. 
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Tableau 12. Pourcentage des phoques communs et de leurs échoueries que l’on a estimé se trouver 
sous le seuil de 50 % de la portée de détection par intervalles de trois mois, et moyenne générale. 

Saison Phoques (%) Échoueries (%) 

Avril à juin 41,8 35,1 

Juillet à septembre 42,1 35,5 

Octobre à décembre 39,4 33,6 

Janvier à mars 61,8 50,1 

Moyenne  46,3 38,6 

L’effet du bruit sur la disponibilité des proies a donc été estimé comme une réduction de la 
disponibilité des proies : la réduction de l’alimentation attribuable au bruit des navires (25 %), 
multipliée par la réduction de la portée de détection des proies (50 %), puis par la proportion 
d’échoueries (ou de phoques) concernées (38,6 % pour les échoueries et 46,3 % pour les 
phoques). Il en a résulté une réduction de 4,8 % des proies lorsque le calcul reposait sur les 
échoueries et de 5,8 % lorsqu’il reposait sur les phoques. Cette petite réduction a été appliquée 
directement à l’indice des proies dans le scénario lié au bruit, de sorte qu’une valeur de 1,4 était 
réduite à 1,33. Par conséquent, l’effet de la perturbation acoustique a été modélisé comme une 
réduction de la disponibilité des proies et médié par l’effet de la capacité de charge sur la 
mortalité. La section 3.3.3, qui porte sur la disponibilité des proies, contient de l’information 
détaillée sur la modélisation du scénario de la menace liée à la disponibilité réduite des proies. 
Dans le modèle d’AVP, on a mis à l’essai un scénario de menace liée au bruit près des 
échoueries et des phoques ainsi qu’un scénario combinant le bruit et un seuil lié aux proies 
(l’effet du bruit lorsque les proies sont peu abondantes). L’interaction entre les proies et le bruit 
a été ajoutée au moyen d’un effet de seuil : l’effet du bruit a été appliqué dans le modèle 
lorsque l’indice des proies tombait sous 1 (niveau moyen des proies). L’effet de seuil était le 
même que celui appliqué dans l’AVP des ER (Murray et al. 2019), suivant la théorie selon 
laquelle la perturbation peut avoir une influence plus importante dans des conditions de faible 
abondance des proies. 

3.3.2.2 Collisions 
Au cours de la période de 15 ans allant de 2004 à 2018 (voir le Tableau 6), il est soupçonné 
que trois EB sont morts à la suite d’un traumatisme (probablement une collision avec un navire), 
ce qui correspond à environ 0,2 par année (Lee et al. 2023; Raverty et al. 2020). La cause de la 
mort de huit autres EB n’a pas pu être déterminée (Lee et al. 2023; Raverty et al. 2020). Si ces 
mortalités dont la cause est indéterminée étaient attribuées à des collisions avec des navires, 
une estimation extrême ou prudente de la probabilité de collision avec un navire serait de 0,73 
par année. 

3.3.2.2.1 Collisions dans l’AVP 

Les collisions mortelles avec des navires ont été modélisées comme un événement de mortalité 
dans l’AVP effectuée avec le logiciel Vortex (Lacy et Pollak 2023) dans deux scénarios, un avec 
une probabilité annuelle de collision avec un navire de 0,2 et l’autre, extrême, de 0,73. 
L’épisode de mortalité annuelle a été réparti uniformément entre les adultes mâles et femelles. 
Les changements dans la circulation et les caractéristiques des navires (p. ex. des navires plus 
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silencieux peuvent accroître le risque de collision) pourraient avoir une incidence sur cette 
probabilité à l’avenir. 

3.3.3 Contaminants 
Les épaulards sont particulièrement vulnérables aux polluants organiques hérités du passé, 
notamment les BPC et les pesticides organochlorés (POC), en raison de leur longue durée de 
vie, de leur niveau trophique élevé et de leur capacité limitée à métaboliser ces composés 
persistants. Malgré l’élimination progressive des BPC prévue par la Convention de Stockholm 
sur les POP, ces derniers persistent dans le milieu marin et poseront probablement un risque 
pour la santé des EB pendant une longue période, ce qui crée un décalage dans les 
répercussions (Hickie et al. 2007). Un modèle d’accumulation et de dépuration des BPC a été 
élaboré pour l’établissement d’un lien entre les concentrations de BPC et la mortalité des petits 
chez les cétacés (Hall et al. 2006; Hall et al. 2018). Le modèle de régression logistique élaboré 
lors de ces études (Hall et al. 2018) prédit la survie des petits en fonction du niveau de BPC 
chez les mères. Il a été constaté que les concentrations de BPC mesurées à partir 
d’échantillons de graisse d’épaulard prélevés sur le terrain variaient considérablement entre les 
sexes et au fil du temps (figure 24; Desforges et al. 2018; Guy 2018; Ross et al. 2013). 

 
Figure 24. Niveaux de contamination par des BPC (mg kg -1 pl) d’après 33 échantillons de tissus d’EMCO, 
selon l’année (à gauche) et l’âge (à droite). 

Il y avait peu de données accessibles sur les concentrations de BPC mesurées chez des EMCO 
dont le sexe était connu (n = 27; Guy 2018; Ross et al. 2013), et la variabilité des niveaux de 
BPC entre les individus rendait difficile le paramétrage des scénarios (Figure 24). Pour que 
toutes les données soient liées aux EMCO présents dans les ECMS, on a retiré quatre points 
de données sur les BPC provenant d’individus qui ne font pas partie de ce sous-ensemble. On 
a utilisé les données sur les BPC provenant des 29 autres individus pour calculer les 
concentrations moyennes de BPC chez les mâles et les femelles par décennie (de 1991 à 2000 
et de 2001 à 2010) à utiliser dans la modélisation de simulation (Tableau 13). 
Un facteur de correction de 1,75 a été appliqué à la concentration moyenne de BPC attribuée à 
la population modélisée pour refléter la contribution des autres POP, notamment les POC 
hérités du passé, et le risque associé. Ce facteur a été dérivé d’un quotient de risque de 
perturbation endocrinienne pour les phoques communs (Phoca vitulina) présents dans la zone 
(Mos et al. 2010), une espèce qui a été utilisée précédemment comme substitut pour 
caractériser les niveaux de contaminants et le risque pour l’épaulard du Pacifique Nord-Est. Il a 
été appliqué comme un facteur multiplicatif à la valeur de concentration des BPC pour estimer 
de façon prudente les effets d’autres contaminants, appelés « BPC+ » (Tableau 13). 
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Le modèle sur les BPC+ a simulé l’accumulation de BPC chez les individus au fil du temps, en 
fonction de taux de transfert maternel et d’accumulation établis. Il est estimé que les femelles 
dépurent (transfèrent) environ 77 % de la charge en BPC à chacun de leurs petits lors de la 
mise bas et de l’allaitement (Hall et al. 2006; Hall et al. 2018). Le taux d’accumulation estimé 
peut varier en fonction des sources de BPC dans l’environnement et des proies (Guy 2018). 

3.3.3.1.1 BPC dans l’AVP 

Dans Vortex, on a exécuté les scénarios sur la contamination par les BPC+ en attribuant des 
niveaux ajustés (1,75x) de BPC+ (1991 à 2000; Tableau 13) aux individus du modèle de départ. 
La modélisation de simulation précédente avait mis à l’essai les taux d’accumulation de 1, 2 et 
6 mg kg -1 pl par année, et il s’était avéré que les taux de 1 et 6 mg kg -1 pl par année étaient les 
plus appropriés pour l’ERN et l’ERS, respectivement (Hall et al. 2018; Murray et al. 2019). Le 
taux d’accumulation a donc été fixé à 1, 2 et 6 mg kg -1 pl par année dans la modélisation pour 
l’EMCO. Le modèle d’accumulation et de dépuration a fait varier la concentration des BPC+ 
chez les individus modélisés en fonction du taux d’accumulation dans le temps, transférant une 
proportion de la charge en BPC+ des mères aux petits. Lorsque la charge en BPC+ chez un 
petit dépassait le seuil établi, l’effet était appliqué et la mort du petit était simulée. On a ensuite 
comparé les concentrations de BPC+ simulées pour les mâles et les femelles aux 
concentrations observées dans les échantillons de tissus (Tableau 13) afin de déterminer le 
meilleur taux d’accumulation pour le sous-ensemble des ECMS. 

Tableau 13. Valeurs moyennes des concentrations de BPC pour les mâles et les femelles dans le sous-
ensemble des ECMS (Ross et al. 2013; Guy 2018). On a effectué une vérification croisée des valeurs 
individuelles sur les BPC pour s’assurer qu’elles ne concernaient que les individus appartenant au sous-
ensemble des ECMS (N = 4), et on a supprimé les valeurs des individus dont le sexe était inconnu 
(N = 4). 

Scénario Déce
nnie 

Moyenn
e — 
femelles 
(mg kg -1 
pl) 

ET — 
femelles 
(mg kg -
1 pl) 

Taille de 
l’échanti
llon — 
femelles 
(N) 

Moyen
ne — 
mâles 
(mg k
g -1 pl) 

ET — 
mâle
s 
(mg k
g -1 
pl) 

Taille 
de 
l’échant
illon — 
mâles 
(N) 

Source 

BPC 
1991 
à 
2000 

99,4 43,7 5 170,3 43,4 6 Ross et al. 
2013; Guy 2018 

BPC 
2001 
à 
2010 

116,9 26,0 10 104,0 28,8 8 Ross et al. 2013;  
Guy 2018 

BPC+  
1991 
à 
2000 

173,9 76,4 5 298,1 76,0 6 Mos et al. 2010 

BPC+ 2001 
à 
2010 

204,5 45,5 10 181,9 50,4 8 
Mos et al. 2010 
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3.3.4 Disponibilité des proies 
3.3.4.1 Tendances relatives à l’abondance des proies 

La quantité de proies présentes (abondance) a été distinguée de l’accessibilité des proies pour 
la population de prédateurs (disponibilité). La majorité du régime alimentaire de la population 
d’EMCO est composé de quatre espèces : le phoque commun, le marsouin commun, l’otarie de 
Steller et le marsouin de Dall (Ford et al. 2007; Ford et al. 1998). La proportion relative de 
chaque espèce de proie a été mise à jour et estimée pour les ECMS ( 
Tableau 14; données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology). Pour analyser la relation 
entre les taux vitaux de la population d’EMCO et l’abondance des proies, il faut disposer de 
données de séries chronologiques simultanées. Des données de séries chronologiques ne sont 
accessibles que pour le phoque commun, l’otarie de Steller et le marsouin commun. Ces trois 
espèces de proies étaient dominantes dans les événements de prédation observés ( 
Tableau 14). Bien que le marsouin de Dall représente 2 % du régime alimentaire, il n’a pas pu 
être inclus dans l’AVP parce qu’aucune information sur ses tendances n’était accessible 
(Houghton et al. 2015). 
Les estimations de l’abondance du phoque commun ont été tirées de MPO (2022) et couvraient 
la période allant de 1965 à 2019; elles ont été projetées jusqu’en 2021. La majeure partie 
(42 %) de la population de phoques communs se trouve dans le détroit de Georgia. On a utilisé 
l’abondance à l’échelle de la côte pour calculer la tendance associée à la taille de la population 
de phoques communs comme une estimation des proies disponibles pour la population 
d’EMCO, puisque les épaulards sont très mobiles et qu’ils peuvent avoir accès à leurs proies 
dans toute leur aire de répartition. On a calculé l’indice du phoque commun en ajustant les 
données pour l’estimation de l’abondance à l’échelle de la côte à la moyenne de toute la 
période pour laquelle des données étaient accessibles (de 1965 à 2019; Figure 25A). 
Les estimations de l’abondance de l’otarie de Steller à l’échelle de la côte de la Colombie-
Britannique de 1971 à 2017 ont été tirées de MPO (2021a). Étant donné que l’espèce n’a pas 
fait l’objet d’un relevé chaque année et qu’il y a donc des années sans données, on a interpolé 
ces données manquantes à l’aide d’un modèle polynomial ajusté conformément à ce qui se 
trouve dans MPO (2021a) et fait des projections jusqu’en 2021 dans RStudio (2023.12.0+369). 
On a converti les estimations de l’abondance en un indice en ajustant les données à la 
moyenne de l’abondance de toutes les années pour lesquelles des données étaient accessibles 
(de 1971 à 2017; Figure 25B). 
Les données sur l’abondance du marsouin commun ont été recueillies par le 
Washington Department of Fish and Wildlife de 1994 à 2023 (Matthew Hamer et 
Joseph Evenson, données inédites). Les estimations de l’abondance dans trois régions d’intérêt 
ont été combinées : détroit de Juan de Fuca, îles San Juan et sud du détroit de Georgia. La 
tendance de croissance linéaire (R au carré ajusté : 0,9076) de 1994 à 2004 a été utilisée pour 
l’extrapolation des valeurs de 1985 à 1993 à l’aide de RStudio (2023.12.0+369). Les densités 
négatives ont été remplacées par des zéros; il convient de noter que ces zéros n’indiquent pas 
une disparition, mais plutôt une densité inférieure à celle qui a été enregistrée lors des relevés 
dans la zone d’intérêt. Pour créer l’indice, on a ajusté la valeur de l’abondance de chaque 
année à la moyenne globale de la série chronologique (de 1985 à 2023; Figure 25C). 
L’indice combiné des proies repose sur les trois indices individuels pondérés selon leur 
proportion dans le régime alimentaire de la population d’EMCO ( 
Tableau 14, Figure 25D). Des données de séries chronologiques sur l’abondance étaient 
accessibles pour trois espèces de proies; les proportions relatives du phoque commun, du 
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marsouin commun et de l’otarie de Steller dans le régime alimentaire ont donc été recalculées 
de façon à ce que leur somme corresponde à un dans l’indice combiné ( 
Tableau 14). 

Tableau 14. Proportions des mammifères marins ciblés lors des épisodes de prédation dans les ECMS 
(données inédites du PRC du MPO et de Bay Cetology) et proportions recalculées utilisées dans l’AVP. 

Espèces de mammifères marins 
qui sont des proies 

Pourcentage des 
événements de 
prédation observés 

Proportion 
recalculée 

Phoque commun 66 % 0,702 

Marsouin commun 17 % 0,181 

Otarie de Steller 11 % 0,117 

Marsouin de Dall 2 % – 

Autres 4 % – 

 
Figure 25. Indices pour a) le phoque commun, b) l’otarie de Steller, c) le marsouin commun et d) toutes 
les proies combinées. La plage utilisée dans l’AVP est en noir (de 2005 à 2021). 

3.3.4.2 Abondance des proies et taux vitaux 
Les relations entre l’abondance des proies (représentée par l’indice combiné des proies; 
Figure 25D) et les taux de mortalité et de fécondité du sous-ensemble des ECMS ont été 
examinées. De 2006 à 2021, la taille de la population d’épaulards présente dans les ECMS 
(Figure 26A) a augmenté tandis que l’indice combiné des proies est resté stable (Figure 26C), 
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ce qui soulève des questions quant au fait que l’abondance des proies puisse devenir un 
facteur limitatif de la croissance du sous-ensemble des ECMS. 
La taille de la population et les taux vitaux avant les répercussions d’activités humaines sont 
inconnus. La capacité de charge est donc difficile à estimer, mais elle est probablement 
influencée par la combinaison de l’abondance des proies, des besoins en matière d’habitat et 
des limites imposées par la structure sociale des populations (Murray et al. 2019). Une analyse 
des taux de croissance du sous-ensemble des ECMS (Figure 26B) a révélé des oscillations qui 
s’amortissent, ce qui donne à penser que la population d’EMCO pourrait s’approcher de la 
capacité de charge. L’indice combiné des proies (Figure 26C) montre une diminution des taux 
de croissance de la population de proies au fil du temps (Figure 26D). Ensemble, ces données 
probantes indiquent que la capacité de charge de la population d’EMCO pourrait être limitée par 
la production de proies dans la région. 

 
Figure 26. Analyse A) de l’abondance des EB dans les ECMS (N selon le modèle de marquage-recapture 
de CJS), B) du taux de croissance du sous-ensemble des ECMS (r), C) de l’indice combiné des proies et 
D) du taux de croissance de la population de proies combinées (P). Les lignes tiretées représentent les 
modèles linéaires ajustés, et les lignes pleines grises représentent les valeurs de zéro à titre de 
référence. 

On a étudié la façon dont la fécondité et la mortalité ont changé à mesure que l’abondance des 
EMCO dans les ECMS a augmenté, en utilisant des régressions linéaires (fonction GLM en R) 
et non linéaires (fonction GAM). Il n’y avait pas de relation évidente entre la fécondité et 
l’abondance (Figure 27, à gauche), et il y avait une faible augmentation linéaire de la mortalité à 
mesure que l’abondance augmentait (p = 0,10; Figure 27, à droite). Par conséquent, on a mis 
en œuvre une relation de dépendance à la densité dans l’AVP entre la mortalité et l’abondance 
(exprimée sous forme de fraction de la capacité de charge). 
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Figure 27. Relation entre l’abondance du sous-ensemble des ECMS et la fécondité (à gauche) et la 
mortalité (à droite). La ligne tiretée noire représente la régression linéaire. Les lignes tiretées bleues 
représentent l’intervalle de confiance à 95 % autour de la ligne de régression. 

Si la capacité de charge dans les ECMS est proportionnelle à l’indice combiné des proies, on 
peut présumer qu’elle a été constante de 2005 à 2021 puisque l’indice des proies a été stable 
pendant cette période. Par conséquent, on a tenté d’estimer la capacité de charge (K) à partir 
du modèle logistique de dépendance à la densité (équation 4), 

𝑟𝑟𝑡𝑡 = 𝑟𝑟𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚 �1 − 𝑁𝑁𝑡𝑡
𝐾𝐾
�     Équation 4 

où rt est le taux de croissance réalisé au temps t, rmax est le taux de croissance intrinsèque et Nt 
est l’abondance au temps t. À l’aide de cette équation, on a pu estimer K à partir des taux de 
croissance observés pour des niveaux d’abondance donnés (pour cela, on a présumé que la 
valeur de rmax était 5,5 %, soit le taux observé dans le cadre des projections de référence 
fondées sur les données de l’ERSA). Le taux de croissance observé (Figure 26B) était 
beaucoup trop élevé au cours de la première moitié de la période d’étude, probablement en 
raison de l’immigration documentée d’individus autres que des petits, mais il s’est chiffré à 
2,6 % en moyenne de 2013 à 2021. En utilisant les taux de croissance et d’abondance estimés 
pour les trois dernières années de la série chronologique (de 2019 à 2021), on a estimé la 
valeur de K à 330. En utilisant les moyennes de rt et Nt sur toute la période (de 2013 à 2021), 
on a chiffré la valeur de K à 459. Autrement dit, le ralentissement du taux de croissance au 
cours des trois dernières années donne à penser que le sous-ensemble des ECMS est près de 
la capacité de charge de la zone (environ 270 individus contre une capacité de 330), alors que 
le résultat obtenu à partir des données antérieures donne à penser qu’il y a plus de place pour 
la croissance. 
Vortex utilise l’équation 5 pour modéliser l’effet de la dépendance à la densité sur la survie: 

𝑆𝑆𝑁𝑁 = �𝑆𝑆0 − �(𝑆𝑆0 − 𝑆𝑆𝐾𝐾) 𝑁𝑁
𝐾𝐾
�� 𝑁𝑁

𝑁𝑁+𝐴𝐴
    Équation 5 

où SN est le taux de survie lorsque la taille de la population est de N, SK est la survie lorsque la 
population a une capacité de charge K et S0 est la survie à de faibles densités lorsqu’il n’y a pas 
d’effet d’Allee (A). Essentiellement, cette équation applique un modificateur au taux de survie de 
référence en fonction du rapport entre l’abondance actuelle et la capacité de charge. 
On a utilisé 0,98 comme valeur de S0, soit le taux de survie de l’ERSA (le taux de survie 
observé le plus élevé qui a été utilisé dans le scénario de référence). Comme on ne sait pas si 
la population a atteint la capacité de charge ou est près de celle-ci, on ne sait pas quelle serait 
la survie exacte à une capacité de charge donnée. On a donc examiné deux approches pour 
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donner une valeur à SK. La première approche consistait à déduire la valeur du taux de 
mortalité à l’abondance observée la plus élevée d’après la relation linéaire présentée à la 
Figure 27, c’est-à-dire 5,02 % (donc SK = 0,95). La deuxième approche consistait à calculer la 
mortalité qui entraînerait un taux de croissance nul à la capacité de charge en annulant la 
natalité dans le sous-ensemble des ECMS. Selon l’équation 6, on sait ce qui suit : 

𝑟𝑟 = 𝑏𝑏 − 𝑑𝑑 = 𝑃𝑃𝑃𝑃 − 𝐷𝐷    Équation 6 

où r est le taux de croissance, b est le taux de natalité, d est le taux de mortalité, F est la 
proportion de femelles reproductrices dans la population et P est le taux de fécondité. En 
réorganisant cette équation pour trouver le taux de mortalité lorsque le nombre de naissances 
équivaut au nombre de décès et en utilisant la proportion observée de femelles (35 %) de 2013 
à 2021 et le taux de fécondité annuel moyen (10 %) pendant la même période, on a trouvé une 
autre valeur de mortalité à K, c’est-à-dire 0,035 (SK = 0,965). 

3.3.4.2.1 Disponibilité des proies dans l’AVP 

On a utilisé les valeurs résultantes pour K et la mortalité (S0, SK) dans Vortex pour définir le taux 
de mortalité dépendant de la densité en tant que fonction de l’abondance par rapport à la 
capacité de charge au cours d’une année donnée (à l’aide de l’équation 5). Pour les projections, 
certains scénarios présumaient que la capacité de charge varierait dans le temps (p. ex. une 
augmentation ou une diminution de l’abondance des proies). Par conséquent, afin de relier 
l’indice des proies (Pt) à une capacité de charge variable dans le temps (Kt) pour les projections, 
on a utilisé la plus grande valeur de l’indice des proies observé pendant la période de 2005 à 
2021; ainsi Kt = 218 x Pt si on utilise K2021 = 330, et Kt = 304 x Pt si K2021 = 459. Des 
combinaisons de valeurs plausibles pour la mortalité et la capacité de charge ont été testées 
dans Vortex (Tableau 15), et les meilleures valeurs d’ajustement ont été utilisées dans le 
modèle des effets cumulatifs. 

Tableau 15. Valeurs des taux de mortalité et de la capacité de charge (K) mises à l’essai dans les 
scénarios de la menace liée à la disponibilité des proies dans Vortex. 

Taux de mortalité Capacité de charge (K; 
nombre d’individus) 

0,035 330 

0,050 459 

3.3.4.3 Interactions entre des menaces 
Deux interactions entre des menaces ont été explorées au moyen de scénarios simulés dans 
Vortex. On a exploré l’interaction entre les proies et le bruit en ajoutant un effet de seuil lorsque 
l’indice des proies était inférieur à 1 (niveau moyen des proies) pour mettre en œuvre l’effet du 
bruit. Cet effet de seuil a été appliqué dans l’AVP des ER en fonction de la théorie selon 
laquelle les perturbations peuvent avoir une influence plus importante dans des conditions de 
faible abondance des proies. De même, une interaction entre les proies et les contaminants à 
base de BPC reposait sur un effet de seuil des proies inférieur à 1 pour mettre en œuvre l’effet 
des BPC. Cette interaction représente la possibilité que les contaminants soient métabolisés et 
n’aient un effet sur la mortalité des petits que dans des conditions de faible poids lorsque les 
proies sont faibles. Les interactions entre les menaces reposaient sur une capacité de charge 
de 459 individus, avec une probabilité de survie à la capacité de charge de 96,5 %. 
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3.3.5 Effets cumulatifs des menaces 
On a créé un scénario des effets cumulatifs des quatre menaces (bruit, collisions, contamination 
par les BPC et disponibilité des proies) avec une probabilité de survie à la capacité de charge 
de 96,5 %. Comme dans Murray et al. (2019; 2021), on a appliqué les scénarios de menaces 
individuelles, les paramètres de ces scénarios affichant le meilleur ajustement et les preuves à 
l’appui pour modéliser les menaces cumulatives. Les interactions entre des menaces ont été 
incluses lorsque l’ajustement du scénario et les connaissances pour l’inclure étaient les plus 
élevés. 

4 RÉSULTATS DE L’AVP 

4.1 SCÉNARIOS DE MENACES INDIVIDUELLES 
Les modèles de menaces individuelles ont été simulés dans Vortex séparément, puis combinés 
en un modèle des effets cumulatifs qui comprend toutes les menaces ( 
Figure 28). Chaque scénario de menace est présenté avec le scénario de référence (taux de 
l’ERSA) à des fins de comparaison. Le sous-ensemble des ECMS utilisé dans le modèle d’AVP 
a été modélisé au fil du temps à l’aide du modèle de marquage-recapture de CJS comme 
comparaison avec la base de référence, et il est présenté dans les figures comme « modèle de 
marquage-recapture de CJS » (Figure 29A). Les taux de croissance modélisés, les tailles de la 
population résultantes et la probabilité de disparition pour chacun des scénarios de menaces 
individuelles sont présentés dans la Figure 29 et le Tableau 17. 
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Figure 28. Diagramme détaillé de l’approche de modélisation utilisée pour l’AVP indiquant les données 
utilisées, les menaces et la façon dont ces dernières ont été représentées dans l’AVP. 

Le lien entre la perturbation acoustique et la réduction de la détection des phoques communs 
ou de leurs échoueries a été étudié au moyen de deux scénarios (Figure 29B). Les scénarios 
portant sur les phoques et les échoueries étaient similaires et coïncidaient avec la tendance 
observée dans la population. 
Les collisions avec des navires ont été modélisées selon deux scénarios de probabilité annuelle 
de collision mortelle, soit 0,2 en fonction du nombre estimé de collisions et 0,73 comme 
estimation extrême (Figure 29C). Les deux scénarios de collisions avec des navires n’ont 
montré qu’une petite dépression dans la tendance de la population au fil du temps, et ils 
concordaient avec la tendance du scénario de référence. 
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L’influence de la dépendance à la densité (par la disponibilité des proies) sur la mortalité 
annuelle a été prise en compte, et la capacité de charge (K) était une fonction de l’indice des 
proies (Figure 29D). Cette menace a eu l’effet le plus important sur la population simulée, et elle 
concordait avec la tendance observée dans la population. Différentes valeurs de K et de 
mortalité constante ont été appliquées, et les valeurs qui correspondaient le plus à la tendance 
observée étaient un taux de mortalité de 3,5 % et une capacité de charge de 459 individus. 
Les scénarios de la menace liée à la contamination par les BPC+ ont montré des signes de 
dépression dans la tendance de la population au cours des dernières années, mais ils 
concordaient majoritairement avec la tendance du scénario de référence. On a mis à l’essai de 
multiples scénarios portant sur le taux d’accumulation des contaminants (1, 2 et 6 mg kg-1 pl par 
année). La meilleure correspondance entre les concentrations de BPC simulées et 
échantillonnées était le scénario avec un taux d’accumulation annuel de 6 mg kg-1 pl 
(Figure 29E; Tableau 16). Les concentrations obtenues avec ce taux dans la modélisation du 
scénario des BPC+ concordaient avec les celles présentes dans les échantillons prélevés sur 
des femelles sur le terrain, mais elles étaient supérieures à celles des mâles (Tableau 16). 
Deux interactions entre des menaces ont été mises à l’essai dans l’AVP (Figure 29F). 
L’interaction entre la disponibilité des proies et les BPC+ a eu peu d’effet sur la population 
simulée, et les résultats concordaient avec ceux de la simulation de référence. Il s’agit d’une 
conséquence de l’effet de seuil appliqué; en effet, la disponibilité des proies est restée élevée 
pendant la période modélisée, de sorte que l’effet des BPC n’a pas été déclenché. L’interaction 
entre le bruit et les proies a eu un effet considérable, et les résultats concordaient avec la taille 
de la population observée. Encore une fois, l’effet de seuil n’aurait pas été déclenché pendant 
une période où la disponibilité des proies était élevée, mais la dépendance à la densité des 
proies est demeurée active et a fait diminuer la tendance de la population près de la tendance 
observée. 
Tous les scénarios associés à des menaces individuelles et à des interactions entre des 
menaces ont révélé des taux de croissance de la population positifs, allant de 3,4 % pour l’effet 
des proies sur la capacité de charge à 6,82 % pour l’effet des BPC+ (1 mg; Tableau 17). 
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Figure 29. Résultats des scénarios utilisés dans l’AVP pour le sous-ensemble des ECMS selon une 
distribution de 90 % autour de la moyenne du modèle. A) Modèle de référence (ligne grise) et tendance 
de la population provenant de la modélisation de marquage-recapture de CJS (ligne noire tiretée) — ces 
deux lignes se trouvent aussi dans les autres panneaux); B) perturbation acoustique modélisée selon la 
répercussion du masquage sur le nombre de phoques et d’échoueries; C) perturbation physique liée à un 
risque élevé ou faible de collision avec des navires; D) répercussion des proies sur la capacité de charge 
par la mortalité; E) répercussions des contaminants selon trois taux d’accumulation; F) interactions entre 
les contaminants et les proies, et le bruit et les proies. 
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Tableau 16. Taux d’accumulation des contaminants (BPC+; mg kg-1 pl) mise à l’essai dans l’AVP et les 
concentrations moyennes résultantes dans le modèle (facteur de correction compris) en 2021. 

Scénario Mâle — mg kg-1 pl 
(+ET) 

Femelle — mg kg-1 pl 
(+ET) 

PCB+ 1 227,29 (13,28) 76,65 (8,08) 

PCB+ 2 255,38 (13,40) 94,92 (9,49) 

PCB+ 6 367,71 (14,19) 162,96 (4,56) 

Valeurs observées, facteur 
de correction compris (de 
2001 à 2010) 

204,5 181,9 

Tableau 17. Résultats de l’AVP pour chaque scénario, notamment le taux de croissance stochastique (r), 
la taille de la population (N) à l’année 2021 modélisée et le risque global de disparition. 

Scénario Taux de croissance 
(r) + ET  

Taille de la 
population (N2021) + 
ET 

Probabilité de 
disparition (P0) 

De référence 0,0770 
(ET = 0,0517) 

373,29 
(ET = 37,03) 

0 

Bruit et phoques 0,0643 
(ET = 0,0565) 

309,01 
(ET = 36,86) 

0 

Bruit et échoueries 0,0648 
(ET = 0,057) 

311,12 
(ET = 35,81) 

0 

Risque de collision (0,20) 0,0758 
(ET = 0,0539) 

367,68 
(ET = 46,15) 

0 

Risque de collision (0,73) 0,0733 
(ET = 0,0538) 

354,31 
(ET = 46,54) 

0 

Proies et K par la 
mortalité (5, 330) 

0,0520 
(ET = 0,0588) 

256,92 
(ET = 29,91) 

0 

Proies et K par la 
mortalité (3,5, 330) 

0,0614  
(ET = 0,0579) 

295,84  
(ET = 34,47) 

0 

Proies et K par la 
mortalité (5, 459) 

0,0582  
(ET = 0,0573) 

281,91  
(ET = 32,30) 

0 

Proies et K par la 
mortalité (3,5, 459) 

0,0649  
(ET = 0,0559) 

312,05  
(ET = 36,35) 

0 

BPC+ (1 mg/année) 0,0760 
(ET = 0,0554) 

368,61 
(ET = 42,91) 

0 
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Scénario Taux de croissance 
(r) + ET  

Taille de la 
population (N2021) + 
ET 

Probabilité de 
disparition (P0) 

BPC+ (2 mg/année) 0,0744 
(ET = 0,0546) 

360,06 
(ET = 44,81) 

0 

BPC+ (6 mg/année) 0,0682 
(ET = 0,0523) 

328,58 
(ET = 43,95) 

0 

Interaction bruit et proies 0,0654 
(ET = 0,0565) 

314,17 
(ET = 37,07) 

0 

Interaction proies et 
BPC+ 

0,0641 
(ET = 0,0569) 

308,41 
(ET = 37,39) 

0 

Proies et K, bruit, 
collisions et BPC+ 
(K = 459) 

0,0642  
(ET = 0,0569) 

308,57  
(ET = 37,21) 

0 

Proies et K, bruit, 
collisions et BPC+ 
(K = 330) 

0,0613  
(ET = 0,0579) 

295,62  
(ET = 36,06) 

0 

4.2 MODÈLE DES EFFETS CUMULATIFS DE TOUTES LES MENACES 
Le scénario des effets cumulatifs des quatre menaces reposait sur les paramètres les plus 
appuyés par des données probantes : effet de la disponibilité des proies sur la capacité de 
charge (K) par la mortalité, c’est-à-dire l’effet de la perturbation acoustique (phoques) par la 
disponibilité des proies, les collisions avec des navires (probabilité de 0,2), et l’interaction par un 
effet de seuil entre la disponibilité des proies et les contaminants (BPC; Tableau 18). Les 
approches liées au modèle des effets cumulatifs ont reproduit fidèlement la tendance observée 
de la population, et la taille de la population d’EMCO était comprise dans une proportion de 
90 % de la distribution des estimations du modèle (Figure 30; Tableau 20). 

Tableau 18. Renseignements sur les paramètres utilisés dans le modèle des effets cumulatifs de toutes 
les menaces. 

Modèle de 
menace 

Épaulards migrateurs (de Bigg) de la côte ouest présents dans les ECMS 

Disponibilité des 
proies 

La capacité de charge est une fonction de l’indice des proies et la mortalité augmente à 
mesure que la population s’en approche. K = 459 individus et mortalité à K = 0,035. 

Collisions avec 
des navires 

La probabilité de collision mortelle avec un navire par année est de 0,2 (Lee et al. 2023; 
Raverty et al. 2020) 

Bruit La disponibilité des proies devrait être réduite de 4,8 % en raison du masquage des 
sons des proies près des échoueries (38,8 % x 50 % x 25 %). 

Contaminants 
(BPC+) 

La survie des petits est fondée sur la concentration des BPC+ chez leur mère (Hall 
et al. 2018). Femelles (173,9 mg/kg) et mâles (298,1 mg/kg); taux d’accumulation de 
6 mg/kg/année; taux de dépuration de 0,77. Lorsque la disponibilité des proies était 
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Modèle de 
menace 

Épaulards migrateurs (de Bigg) de la côte ouest présents dans les ECMS 

faible (indice inférieur à la moyenne), les répercussions des BPC+ étaient appliquées 
(effet de seuil). 

 
Figure 30. Scénario des effets cumulatifs de toutes les menaces (effet des proies sur la capacité de 
charge par la mortalité, bruit, collisions et interaction entre les proies et les BPC, selon une probabilité de 
survie à la capacité de charge de 96,5 %). La moyenne du modèle et la distribution de 90 % sont 
indiquées. Le modèle de référence (en gris) et la tendance selon le modèle de marquage-recapture de 
CJS (ligne tiretée noire) sont aussi représentés à des fins de comparaison. 

4.3 INSPECTION ET VALIDATION DU MODÈLE 
L’inspection des résultats des scénarios des effets de menaces individuelles, d’interaction entre 
des menaces et de toutes les menaces a révélé que les scénarios de l’effet de l’abondance des 
proies sur la capacité de charge par la mortalité et les scénarios des effets cumulatifs étaient 
ceux qui produisaient les résultats les plus proches de la tendance observée (CJS; Figure 29; 
Figure 30). Cinq scénarios présentaient un faible écart moyen quadratique, ce qui indiquait que 
la tendance observée de la population était bien reproduite (Hodson 2022). Ces cinq scénarios 
étaient trois des quatre scénarios fondés sur une dépendance à la densité et les deux scénarios 
des effets cumulatifs (Tableau 19). 
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Tableau 19. Résultats de la validation du modèle au moyen de l’écart moyen quadratique (EMQ), qui 
permet de quantifier les différences entre les estimations des scénarios de menaces (valeurs projetées) 
et les estimations du modèle de marquage-recapture de CJS (valeurs observées). Un faible EMQ indique 
qu’un scénario de modèle reproduit bien la tendance observée de la population. 

Scénario de modèle EMQ 

Dépendance à la densité (K = 459), survie à K de 95 % 11,40 

Dépendance à la densité (K = 330), survie à K de 95 % 13,73 

Effets cumulatifs, avec dépendance à la densité (K = 330), survie à K de 96,5 % 15,15 

Dépendance à la densité (K = 330), survie à K de 96,5 % 15,97 

Effets cumulatifs, avec dépendance à la densité (K = 459), survie à K de 96,5 % 20,02 

Bruit (phoques) 20,30 

Interaction entre la dépendance à la densité des proies (K = 459, survie à K de 96,5 %) et 
les BPC 20,40 

Dépendance à la densité (K = 459), survie à K de 96,5 % 21,57 

Bruit (échoueries) 21,62 

Interaction entre la dépendance à la densité des proies (K = 459, survie à K de 96,5 %) et 
le bruit 22,63 

BPC (6 mg kg-1 pl/année) 29,36 

Perturbation physique (probabilité de collision mortelle avec un navire de 0,73) 39,38 

BPC (2 mg kg-1 pl/année) 45,64 

Perturbation physique (probabilité de collision mortelle avec un navire de 0,2) 46,09 

De référence 47,94 

BPC (1 mg kg-1 pl/année) 50,08 

4.4 PROJECTIONS 
On a effectué une projection sur 100 ans avec le modèle des effets cumulatifs en utilisant deux 
valeurs pour K (330 et 459 individus) avec une probabilité de survie à K de 96,5 %. Les 
différentes tendances relatives aux proies n’ont eu que des effets mineurs dans les scénarios. 
La capacité de charge a eu le plus grand effet sur les tendances de la population simulée. Les 
scénarios fondés sur une capacité de charge élevée ont affiché une augmentation constante de 
la population au cours des vingt premières années, puis une stabilisation à environ 
400 individus pendant le reste de la simulation (Figure 31; Tableau 17). Les scénarios fondés 
sur une capacité de charge faible ont affiché une légère augmentation de la population au cours 
des premières années, puis une stabilisation à environ 300 individus pour le reste de la 
simulation (Figure 31; Tableau 17). Ces résultats signifient que, pour le sous-ensemble des 
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EMCO présents dans les ECMS, la capacité de charge médiée par les proies est le prédicteur 
le plus important de la taille de la population, qui se distingue au cours des dix premières 
années de la simulation. 

 
Figure 31. Projections de la taille de la population d’EMCO de 2021 à 2121 issues de deux scénarios 
fondés sur un indice des proies, à savoir un niveau stable des proies ou une augmentation logarithmique 
des proies, selon deux niveaux de capacité de charge. Les projections reposent sur une probabilité de 
survie à la capacité de charge de 96,5 %. 

Tableau 20. Résultats de l’AVP pour chaque scénario du modèle des effets cumulatifs (EC) projeté, soit 
le taux de croissance stochastique (r), la taille de la population (N) à l’année 2121 modélisée et le risque 
global de disparition. 

Scénario Taux de croissance 
(r)  +ET  

Taille de la 
population (N2121) 
+ET 

Probabilité de 
disparition (P0) 

Projection du modèle des 
EC — niveau stable des 
proies  
(K= 459) 

0,0098  
(ET = 0,041) 

719,88  
(ET = 103,66) 0 

Projection du modèle des 
EC — niveau stable des 
proies  
(K= 330) 

0,0065  
(ET = 0,041) 

519,03  
(ET = 79,01) 0 

Projection du modèle des 
EC — augmentation 
logarithmique des proies 
(K = 459) 

0,0100 
(ET = 0,042) 

731,95  
(ET = 91,74) 0 

Projection du modèle des 
EC — augmentation 

0,0066  
(ET = 0,041) 

520,93  
(ET = 69,33) 0 
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Scénario Taux de croissance 
(r)  +ET  

Taille de la 
population (N2121) 
+ET 

Probabilité de 
disparition (P0) 

logarithmique des proies 
(K = 330) 

4.5 SENSIBILITÉ DU MODÈLE 
Les paramètres des quatre menaces d’intérêt ont été systématiquement testés dans toute leur 
gamme plausible, de la valeur minimale à la valeur maximale (Tableau 21). Le modèle des 
effets cumulatifs était le plus sensible à la variation de l’indice des proies (Figure 32). L’indice 
des proies influe indirectement sur les taux de mortalité par un effet sur la capacité de charge 
(K). De plus, l’effet du bruit modifie l’indice des proies en réduisant la disponibilité des proies, et 
il est utilisé comme seuil pour appliquer l’effet de la contamination par les BPC+ sur les taux de 
mortalité des petits. 

Tableau 21. Paramètres utilisés dans les tests de sensibilité pour chacune des menaces (valeur de 
référence, minimum, maximum et augmentation). 

Menace Référence Minimum Maximum Augmentation 

Collision 0,2 0,1 0,8 0,1 

Bruit 0,942 0,75 1,0 0,05 

BPC+ 2 1 10 2 

Proies 1,44 0,5 3,0 0,16 

 
Figure 32. Test de sensibilité appliqué aux quatre paramètres de menaces sur la taille de la population 
d’EMCO : collision avec un navire, perturbation acoustique, taux d’accumulation de BPC+ et indice des 
proies. La ligne horizontale représente la valeur de référence et les lignes verticales, les tailles minimale 
et maximale de la population. 
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5 DISCUSSION 

5.1 ÉVALUATION DES EFFETS CUMULATIFS 
Pour examiner les effets des menaces d’origine anthropique sur la population menacée 
d’épaulards migrateurs (de Bigg) de la côte ouest, on a évalué les effets cumulatifs en 
combinant un modèle conceptuel de séquences des effets (SE) à une analyse quantitative de la 
viabilité de la population (AVP), comme cela a été fait précédemment pour l’écotype résident 
(Clarke Murray et al. 2019). Cette évaluation systématique des effets individuels et cumulatifs 
de menaces permet un examen détaillé des menaces (individuelles et combinées) qui 
pourraient avoir une influence sur la population d’épaulards à l’avenir. 
La mise au point d’un modèle conceptuel de SE fondé sur des données probantes est la 
première étape de l’évaluation des effets cumulatifs (EEC) et, en fonction des connaissances 
actuelles, il permet de visualiser la façon dont les menaces influent sur la fécondité et la 
mortalité de la population migratrice de la côte ouest par des voies de liaison qui constituent le 
fondement de l’évaluation. Le modèle de SE comprenait 16 voies de liaison entre des menaces 
et des effets sur deux paramètres de la population migratrice de la côte ouest (la mortalité et la 
fécondité). La disponibilité réduite des proies, la menace la plus importante dans le modèle de 
SE, interagit avec trois autres menaces (perturbation acoustique, perturbation physique et 
contaminants). Étant donné que toutes les menaces dans le modèle de SE sont liées à au 
moins une autre menace, il est évident que les menaces ne devraient pas être considérées 
isolément et que la compréhension de leurs interactions est essentielle. Bien que les 
interactions entre des menaces soient une composante communément reconnue de l’évaluation 
des effets cumulatifs (Crain et al. 2008; Foley et al. 2017; Murray et al. 2020), il peut être difficile 
de paramétrer les effets d’interaction, car ils ne sont pas toujours de nature additive et ils 
peuvent avoir des effets non linéaires ou de seuil. 
La principale fonction du modèle de SE est de fournir un processus transparent pour 
l’établissement de la portée et de la structure des connaissances accessibles sous forme de 
voies de liaison à des effets. Les voies de liaison quantifiables constituent ensuite la base du 
modèle d’AVP. Dans le présent cas, huit des 16 voies de liaison du modèle de SE étaient 
quantifiables et ont donc été incluses dans le modèle d’AVP. Un modèle conceptuel de SE tient 
compte des connaissances actuelles; il s’agit donc d’une méthode itérative qui devrait être 
régulièrement mise à jour et réévaluée pour l’inclusion des nouvelles connaissances et 
données. Une fois mis au point, le modèle de SE fournit une méthode structurée qui peut 
simplifier et orienter les mises à jour itératives et qui permet de recenser clairement les lacunes 
dans les données et les connaissances. 
Pendant l’AVP de l’EMCO, on a systématiquement testé les menaces individuelles, leurs 
interactions et leurs effets cumulatifs afin de déterminer ce qui explique le mieux la croissance 
observée de la population et, par conséquent, influe sur le rétablissement à long terme de la 
population. Cette approche équivaut à un type de test de sensibilité permettant de déterminer 
les menaces, individuelles et combinées, qui influent sur la dynamique de la population. Comme 
dans la précédente évaluation des effets cumulatifs pour les épaulards résidents (ER; Clarke 
Murray et al. 2019), les taux de mortalité et de fécondité de référence de la population 
d’épaulards résidents du sud de l’Alaska (ERSA), qui est relativement peu touchée, ont été 
utilisés pour le paramétrage du scénario de référence. Les menaces ont ensuite été appliquées 
en tant que facteurs modifiant les taux de référence, et les résultats de scénarios de menaces 
ont été comparés à la taille de la population observée. Cette approche repose sur l’hypothèse 
selon laquelle la population d’ERSA est relativement peu touchée par les menaces d’origine 
anthropique et que les mécanismes par lesquels les menaces la touchent ressemblent à ceux 
de la population d’EMCO. 
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Les scénarios de menaces individuelles reposaient sur l’utilisation d’estimations propres à la 
population d’EMCO et de modèles de menaces mis à jour. 

• Perturbation acoustique — Un nouveau modèle sur le bruit des navires que l’on a utilisé 
pour estimer le masquage potentiel des bruits émis par les proies. La réduction de la portée 
de communication causée par le niveau de bruit ambiant minimum a été estimée (Burnham 
et al. 2023). La seule espèce de proie pour laquelle les paramètres acoustiques requis 
étaient accessibles était le phoque commun; la réduction de la portée de détection près des 
échoueries de phoques communs a été calculée. 

• Perturbation physique — Les collisions mortelles avec des navires demeurent un 
événement à faible probabilité. Il y a eu quatre incidents documentés de collisions entre des 
navires et des EB de 1974 à 2016 (Raverty et al. 2020). 

• Abondance des proies — Les EMCO présents dans les ECMS consomment des pinnipèdes 
et de petits cétacés, le phoque commun étant l’espèce dominante dans les données sur les 
événements de prédation. Les espèces sur lesquelles des données de séries 
chronologiques étaient accessibles pour une comparaison avec les taux de la population 
d’EMCO étaient le phoque commun, l’otarie de Steller et le marsouin commun; un indice 
combiné de ces proies a été élaboré. 

• Contaminants — Il n’y avait aucune nouvelle donnée accessible sur la contamination des 
EMCO par les BPC, mais un nouveau facteur de correction a été appliqué aux valeurs de 
concentration des BPC pour une estimation prudente des effets d’autres contaminants, 
comme les PBDE. 

La disponibilité des proies est la menace qui a contribué le plus au modèle des effets 
cumulatifs, ses variations entraînant les changements les plus importants dans les tests de 
sensibilité, comme ce fut le cas pour les ER (Clarke Murray et al. 2019). Lorsque cette menace 
a été combinée aux autres menaces dans un modèle des effets cumulatifs, la population 
d’EMCO modélisée affichait une trajectoire et une croissance semblables à celles observées et 
la valeur de l’écart moyen quadratique était faible, ce qui indique une bonne correspondance à 
la tendance observée. Le modèle des effets cumulatifs pour les EMCO comprend les mêmes 
menaces que celui pour les ER, mais il les applique d’une manière légèrement différente. Pour 
la population d’EMCO, qui est en croissance, la capacité de charge pourrait limiter la poursuite 
de cette croissance étant donné que ses espèces de proies sont à leurs niveaux maximums et 
ont atteint la capacité de charge ou sont près de celle-ci (MPO 2021a, 2022). Le modèle des 
effets cumulatifs était le plus sensible aux valeurs de l’indice des proies, car la capacité de 
charge a été modélisée comme une fonction de l’indice des proies, avec des effets de 
dépendance à la densité sur la fécondité et la mortalité. Les projections pour le sous-ensemble 
côtier de la population d’EMCO dépendent donc fortement de la disponibilité des proies et, par 
conséquent, les facteurs de stress qui pèsent sur les populations de proies sont indirectement 
liés à cette population. 

5.2 HYPOTHÈSES ET INCERTITUDES 
Bien que la population d’EMCO soit relativement bien connue et fréquemment observée, il y 
avait comparativement moins de données et de documentation accessibles pour celle-ci que 
pour les populations d’ERS et d’ERN. Il a fallu calculer les paramètres de la population d’EMCO 
avant de pouvoir modéliser les effets individuels et cumulatifs des menaces. Comme la dernière 
évaluation de la population remontait à 2007 (Ford et al. 2007), on n’avait aucune données 
récentes sur la population et on a dû estimer la fécondité et la mortalité pour les présents 
travaux. On a effectué une nouvelle analyse des données existantes pour estimer les taux de 
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mortalité et de fécondité selon l’âge. On a utilisé un modèle de marquage-recapture pour 
déterminer les taux de mortalité annuels et la taille de la population dans la zone d’étude. 
L’analyse au moyen du modèle de marquage-recapture a été limitée au sous-ensemble de la 
population d’EMCO qui est présent dans les ECMS. Comme la modélisation de la taille et des 
taux vitaux de la population est limitée à ce sous-ensemble, elle ne devrait pas être considérée 
comme une évaluation complète de la population dans le cadre d’un processus lié aux espèces 
en péril. La modélisation des menaces dépendait des données accessibles et comprenait donc 
diverses échelles spatiales et temporelles. L’effet des menaces associées aux collisions avec 
des navires, à la disponibilité des proies et aux contaminants a été appliqué à l’échelle de la 
côte, tandis que la menace associée à la perturbation acoustique, représentée au moyen du 
modèle sur le bruit des navires, a été limitée à la mer des Salish et au détroit de Juan de Fuca 
(voir la figure 1). 
La disponibilité des proies était une composante clé du modèle des effets cumulatifs, ce qui 
donne à penser que son paramétrage est crucial. Les données de séries chronologiques sur les 
tendances de la disponibilité des proies étaient limitées à deux espèces de pinnipèdes (phoque 
commun et otarie de Steller), et les données sur le marsouin commun ont été extrapolées à 
partir des relevés effectués dans la partie américaine de la mer des Salish. Il n’y avait pas de 
données sur les tendances des populations de marsouins de Dall. On ne connait pas les 
préférences en matière de proies de la population d’EMCO ni la mesure dans laquelle elle 
change de proie, mais d’après des événements de prédation observés, on sait que les individus 
de cette population peuvent cibler avec succès diverses espèces de proies. Un indice combiné 
des proies reflète cette variabilité et permet qu’une diminution d’une espèce de proie, comme ce 
fut le cas pour le phoque commun au cours des dernières années, soit compensée par 
l’augmentation d’autres espèces, comme le marsouin commun. 
L’effet de la perturbation acoustique sur la population d’EMCO constitue une lacune importante 
dans les connaissances. Dans le modèle actuel des effets cumulatifs, la perturbation acoustique 
a été modélisée comme une réduction de la portée de communication, c’est-à-dire le masquage 
des sons émis par les proies. Cependant, un certain nombre d’autres fonctions et mécanismes 
d’effet pourraient être appliqués à cette population. La réduction de la portée acoustique ne tient 
pas compte des signaux acoustiques qui peuvent indiquer la présence de proies, en plus des 
sons qu’elles produisent. Inversement, le bruit des navires peut profiter aux EMCO lorsqu’ils 
chassent en empêchant leurs proies de les détecter. Le modèle utilisé pour le masquage 
acoustique était simpliste dans son application au modèle de population, en ce sens qu’il 
supposait une seule réduction de la valeur des proies disponibles pour la population d’EMCO. 
Les connaissances et les données sur les effets de cette menace progressent rapidement 
(p. ex. MPO 2017, 2025), de sorte que des modèles plus nuancés pourront être utilisés 
ultérieurement. Par exemple, un article publié récemment par Tennessen et ses collaborateurs 
(2024) laisse entendre que le bruit des navires a des répercussions différentes sur les ER en 
quête de nourriture selon leur sexe. 
Les effets de la présence de navires sur la population d’EMCO constituent une autre lacune 
dans les connaissances. Des preuves anecdotiques donnent à penser que des EMCO ont 
utilisé la présence d’un navire lors d’une chasse en ciblant les petits cétacés qui se laissaient 
porter par la vague d'étrave. En revanche, des espèces de pinnipèdes utilisent des navires à 
proximité comme échoueries d’urgence pour échapper à la prédation par des épaulards. Avec 
l’augmentation du nombre d’EMCO présents dans la mer des Salish, les activités d’observation 
des baleines ciblent de plus en plus les EB afin d’atténuer la pression sur les ER. Ce 
changement peut augmenter le temps que les EMCO passent en présence de navires. 
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Des limites et des incertitudes sont associées à la représentation de la menace liée aux 
contaminants. Le seul modèle d’accumulation et de dépuration des contaminants accessible ne 
tient compte que des BPC (Hall et al. 2018). Le taux d’accumulation demeure incertain et 
difficile à estimer étant donné qu’il existe une large gamme de charges en BPC dans un nombre 
relativement faible d’échantillons de graisse d’EB (N = 33; Guy 2018; Ross et al. 2013). Cette 
variation peut être le résultat d’une consommation différentielle de proies dans des habitats 
avec des niveaux variables de polluants. Les phoques communs de la baie Puget présentent 
des équivalents toxiques totaux plus élevés de BPC, de PCDD et de PCDF que ceux du détroit 
de Georgia et du détroit de la Reine-Charlotte (Ross et al. 2004). D’autres contaminants 
préoccupants, comme les PBDE, ne sont pas inclus spécifiquement dans le modèle sur la 
menace liée aux contaminants, bien qu’un nouveau facteur de correction ait été appliqué pour 
la prise en compte des effets d’autres contaminants en fonction du quotient de risque de 
perturbation endocrinienne pour le phoque commun (Mos et al. 2010). 
Les interactions entre des menaces peuvent compliquer la compréhension et la gestion de 
celles-ci (p. ex. Brown et al. 2013). Les interactions additives sont l’hypothèse par défaut dans 
la recherche sur les effets cumulatifs, mais d’autres interactions telles que la synergie et 
l’atténuation sont courantes (Crain et al. 2008). Les interactions et non-linéarités possibles ont 
été prises en compte et définies dans le modèle de SE pour chaque menace et incluses dans le 
modèle d’AVP lorsque des données probantes les étayaient. Le modèle des effets cumulatifs 
utilise un effet de seuil pour la contamination par les BPC, où une augmentation de la mortalité 
des petits a été appliquée lorsque l’indice des proies était inférieur à la moyenne. Cet effet de 
seuil aide à expliquer la raison pour laquelle la population d’EMCO, qui est plus fortement 
contaminée, augmente alors que les difficultés se poursuivent pour la population d’ERS, qui est 
en voie de disparition. L’effet synergique de la perturbation acoustique et de la disponibilité des 
proies a été exploré dans des scénarios de l’AVP, mais il n’a pas été inclus dans le modèle des 
effets cumulatifs en raison de l’incertitude entourant le mécanisme et la direction de l’effet de la 
perturbation acoustique sur la population d’EMCO. 
Les projections selon lesquelles la croissance de la population d’EMCO se poursuivra jusqu’à 
ce qu’elle atteigne la capacité de charge reposent sur l’hypothèse que les niveaux actuels des 
menaces demeureront les mêmes et ne seront pas l’objet de mesures d’atténuation ou de 
gestion. Les menaces pourraient augmenter; par exemple, les résultats du modèle sur le bruit 
des navires sont fondés sur une année de données, et le trafic de navires commerciaux dans la 
zone d’étude a augmenté et devrait continuer à augmenter avec les nouveaux développements 
industriels (McWhinnie et al. 2021). En revanche, il est possible d’appliquer des mesures pour 
atténuer des menaces; l’augmentation du trafic maritime peut accroître le risque de collision 
avec des navires, tandis que la mise en œuvre de mesures de gestion telles que des zones de 
ralentissement des navires peut réduire le risque de mortalité. De plus, les changements 
climatiques peuvent toucher les espèces menacées de diverses façons qui peuvent contribuer 
aux effets cumulatifs (van Weelden et al. 2021). Les menaces peuvent être touchées par les 
changements climatiques; par exemple, la propagation du son dans l’eau est influencée par des 
changements dans les variables climatiques (voir Ilyina et al. 2010). Les effets directs et 
indirects sur le réseau trophique signifient que les changements climatiques peuvent avoir une 
incidence sur l’abondance des pinnipèdes et des petits cétacés (Kovacs et al. 2012). L’ajout de 
ces changements et les interaction avec ceux-ci compliquent donc la projection de la 
dynamique de la population dans le futur. 

5.3 CONCLUSION 
Dans le cadre de cette évaluation des effets cumulatifs, on a fait progresser le domaine en 
appliquant un cadre des effets cumulatifs composé d’un modèle conceptuel de SE et d’un 
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modèle de simulation d’analyse de la viabilité de la population pour évaluer comment les 
menaces pourraient avoir des répercussions à l’avenir sur la population d’épaulards migrateurs 
(de Bigg) de la côte ouest. Le modèle donnant un aperçu des SE documente les connaissances 
actuelles sur la façon dont les menaces pourraient influer sur les paramètres de la population 
d’EMCO. La disponibilité réduite des proies et la perturbation acoustique sont les deux 
menaces les plus importantes dans le modèle de SE, car elles ont toutes les deux des effets sur 
les paramètres de la population. Les voies de liaison qui peuvent être quantifiées avec 
suffisamment de confiance et de données sont intégrées dans le modèle d’AVP et définies dans 
un modèle de SE réduit et quantifiable. Il est possible d’utiliser ce dernier pour déterminer les 
lacunes en matière de connaissances et de données. 
Le modèle d’AVP fondé sur les effets cumulatifs de toutes les menaces a permis de reproduire 
efficacement la dynamique observée de la population et il comprend toutes les menaces 
prioritaires qui pèsent sur l’espèce; il s’agit donc d’un outil utile. Le modèle mis au point a 
souligné l’importance de la disponibilité des proies pour un autre écotype d’épaulard (Murray 
et al. 2019). Il est possible de l’utiliser pour explorer les répercussions de différentes mesures 
d’atténuation et de gestion des menaces individuelles sur la trajectoire de la population; par 
exemple, pour déterminer si on pourrait s’attendre à ce qu’une réduction de la perturbation 
acoustique modifie la trajectoire de la population et combien de temps il faudrait pour qu’un 
changement soit observable. Grâce aux activités de recherche en cours, qui portent notamment 
sur la surveillance acoustique sous-marine, les relevés de pinnipèdes et de cétacés et les 
répercussions des contaminants, le modèle des effets cumulatifs mis au point pour l’EMCO est 
meilleur que celui mis au point précédemment pour les ER. L’utilisation de ce modèle et de ses 
itérations améliorées à l’avenir pourra aider à orienter ou à mettre en œuvre de façon 
adaptative les mesures de rétablissement pour l’EMCO, indiquées dans le Programme de 
rétablissement de l’épaulard migrateur (Orcinus orca) au Canada (MPO 2021b). 
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8 ANNEXE 

Tableau A1. Signification des acronymes et des sigles utilisés dans le document. 

Acronyme ou sigle Signification 

AVP Analyse de la viabilité de la population 

BPC Biphényles polychlorés 

C.-B. Colombie-Britannique 

CJS Cormack-Jolly-Seber 

CPP Conséquences des perturbations sur la population 

EB Épaulard de Bigg 

ECMS Eaux canadiennes de la mer des Salish (sous-ensemble) 

EEC Évaluation des effets cumulatifs 

EMCO Épaulard migrateur de la côte ouest (population) 

ER Épaulard résident 

ERSA Épaulard résident du sud de l’Alaska 

ET Écart-type 

HAP Hydrocarbures aromatiques polycycliques 

IC Intervalle de confiance 

LEP Loi sur les espèces en péril 

MPO Pêches et Océans Canada 

POC Pesticides organochlorés 

PL Poids lipidique 

POP Polluants organiques persistants 

PRC Programme de recherche sur les cétacés 

SE Séquence des effets 

TFA Taux de fécondité annuel 

TS Test de sensibilité 

WDFW Washington Department of Fish and Wildlife 
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