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RESUME FRANCAIS 

Le déclin généralisé des ressources halieutiques à partir du début des années 80 a incité les 

scientifiques et les gestionnaires des pêcheries à développer des méthodes quantitatives 

d’évaluation pour améliorer leur gestion. Ces méthodes ont permis de justifier des politiques 

de diminution drastique de la pression de pêche qui ont été bénéfiques à beaucoup de 

ressources. Le développement et l’utilisation de ces méthodes ont été amorcés par les 

grandes pêcheries commerciales océaniques. Elles reposent sur des suivis à long terme, des 

procédures analytiques complexes et nécessite des mises à jour fréquentes pour ajuster les 

mesures de régulation en fonction de l’état de la ressource. Ces méthodes sont rarement 

appliquées aux petites pêcheries continentales qui sont par nature très différentes de leurs 

pendants océaniques. La diversité et la complexité de ces pêcheries, dominées par des 

pratiques artisanales ou récréatives, rend l’application de telles méthodes plus délicates. 

L’objectif de ce projet de thèse est d’élaborer une méthode d’évaluation quantitative des 

performances de différents scénarios de régulation des pêcheries récréatives bretonnes de 

saumon atlantique. La démarche de modélisation statistique entreprise valorise l’ensemble de 

données très diverses collectées depuis la fin des années 80 sur chacune des 18 populations 

de saumon ciblées par ces pêcheries afin de simuler leur dynamique spécifique sous différents 

scénarios de régulation. Le cadre statistique bayésien utilisé a facilité l’intégration des 

principales sources d’incertitudes relatives à ces simulations. Les performances en matière de 

conservation ont été évaluées à partir d’une nouvelle définition simple et claire de la 

conservation proposée dans le cadre de cette thèse et adoptée par les gestionnaires bretons. 

La méthode d’évaluation élaborée vise à faciliter et alimenter le dialogue avec et entre les 

acteurs de la gestion pour éclairer leur prise de décision. Dans cette optique, la méthode 

choisie se base sur des règles de décision aisément compréhensibles et elle permet d’obtenir 

un sous-ensemble de scénarios « les plus performants », qui laisse une latitude aux acteurs 

de la gestion dans le choix final qu’ils auront à opérer.  

Les résultats obtenus montre que la conservation n’est pas respectée, même en l’absence de 

prélèvement par la pêche sur au moins une rivière. Néanmoins dans la majorité des cas, le 

système de régulation actuel est compatible avec la conservation. Ce travail de thèse, mené 

à l’échelle d’un ensemble régional tel que la Bretagne, constitue une première pour le saumon 

atlantique au travers de son aire de répartition. Il pourrait être étendu à d’autres entités 

spatiales car la méthodologie peut s’appliquer et s’ajuster facilement à différents contextes. 

Ce travail a permis de mettre en évidence que l’intensité d’exploitation actuelle des pêcheries 

récréatives ne constituait pas une menace substantielle pour le saumon en Bretagne. Pour 

mieux comprendre les différentes menaces et leurs impacts sur les populations bretonnes, il 

faudrait s’orienter vers une gestion plus écosystémique de la ressource. 



RESUME ANGLAIS 

The widespread decline in fishery resources from the early 1980s prompted scientists and 

fisheries managers to develop quantitative assessment methods to improve their 

management. These methods have made it possible to justify policies of drastic reduction in 

fishing pressure which have had a positive impact on many resources. The development and 

use of these methods have been spearheaded in large-scale, commercial marine fisheries. 

They are based on long-term monitoring, complex analytical procedures and require frequent 

updating of assessments to adjust regulatory measures according to the state of the resource. 

These methods are rarely applied to small inland fisheries which are inherently very different 

from their marine counterparts. The diversity and complexity of these fisheries, dominated by 

artisanal or recreational practices, makes the application of such methods more challenging. 

The objective of this thesis is to develop a method for the quantitative evaluation of the 

performance of different regulatory scenarios for recreational fisheries of Brittany that target 

Atlantic salmon. The statistical modeling approach undertaken takes advantage of the very 

diverse set of data collected since the late 1980s on each of the 18 salmon populations 

targeted by these fisheries in order to simulate their specific dynamics under different 

regulatory scenarios. The Bayesian statistical framework used facilitated the integration of the 

main sources of uncertainty relating to these simulations. The conservation performance was 

assessed on the basis of a new, simple and clear definition of conservation proposed in the 

framework of this thesis and adopted by the stakeholders. The evaluation method developed 

aims to facilitate and fuel dialogue with and between management stakeholders to inform their 

decision-making. From this perspective, the chosen method is based on easily understandable 

decision rules and it makes it possible to obtain a sub-set of “best performing” scenarios, which 

leaves the stakeholders a latitude in the final choice they will make.  

The results obtained show that conservation is not respected, even in the absence of 

harvesting by fishing from at least one river, but that in the majority of cases, the current 

regulatory system is compatible with conservation. This thesis work, carried out at the level of 

a regional group such as Brittany, is a world first for Atlantic salmon. It could be extended to 

other spatial entities as the methodology can easily be applied and adjusted to different 

contexts. This work has shown that the current exploitation of recreational fisheries does not 

constitute a substantial threat to salmon in Brittany. To better understand the different threats 

and their impacts on salmon populations of Brittany, we should move towards more 

ecosystem-based management of the resource. 
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I.1 https://www.iucn.org/resources/conservation-tools/iucn-red-list-threatened-species 
I.2 https://www.iucnredlist.org/resources/summary-statistics2 

Chapitre I : Motivation de la thèse 

I.A. Contexte général 

Depuis les années 70 et le début de la révolution industrielle, les activités humaines n’ont 

de cesse de détruire ou de dégrader les différents écosystèmes de la planète (WWF, 2020). 

Les principaux facteurs directement liés à l’activité de l’Homme qui menacent les espèces et 

les écosystèmes qui les abritent sont la modification de l’utilisation des terres et des mers, 

l’exploitation directe des organismes (surexploitation), le changement climatique, la pollution 

et, les espèces envahissantes et les maladies (IPBES, 2019a). Ces cinq facteurs de pression 

résultent de l’intensification d’une multitude d’activités humaines, elles-mêmes conditionnées 

par un ensemble de causes sociétales profondes aussi appelées facteurs de pression 

indirecte. Parmi ces facteurs, on retrouve les modes de production et de consommation, la 

dynamique et les tendances démographiques, le commerce, les institutions ainsi que leur 

gouvernance, les innovations technologiques, les conflits et les épidémies (IPBES, 2019a). 

Les activités humaines impliquées dans ces changements sont principalement liées aux 

secteurs de la pêche, de l’agriculture, de l’aquaculture, de la sylviculture, de l’exploitation 

minière, de l’industrie, de la construction d’infrastructures, du tourisme et de bien d’autres 

encore. Selon une synthèse bibliographique réalisée par l’ « international plateform for 

biodiversity and ecosystem services » (IPBES, 2019a) à partir de plus de 4000 publications 

étudiées, la modification de l’utilisation des terres et des mers et l’exploitation directe 

expliquent plus de 50 % de l’impact des activités humaines sur les écosystèmes terrestres, 

marins et d’eau douce. Les impacts de ces différents facteurs sont plus ou moins importants 

selon les écosystèmes. Pour les écosystèmes terrestres et d’eau douce, le changement 

d’utilisation des terres est le facteur le plus impactant. C’est l’impact de la surexploitation qui 

prédomine sur les autres est pour les écosystèmes marins. 

Les modifications provoquées par l’activité de l’Homme sur son environnement sont si 

importantes que de nombreux scientifiques estiment que nous entrons dans une nouvelle ère 

géologique : l’Anthropocène (Crutzen, 2006). Cette nouvelle ère est marquée par la 6ème 

crise d’extinction de masse (Ceballos et al., 2015). En 2020, 27% des espèces évaluées par 

l’union internationale pour la conservation de la nature sont considérées comme menacées 

(plus de 32000 espèces sur les 120372 évaluées)I.1 ce qui représenterait plus d’un million 

d’espèces si ce chiffre était extrapolable à l’ensemble du vivant (IPBES, 2019b). 18% de 

vertébrés sont menacés (9316 espèces sur les 52649 évaluées) et parmi ce sous-

embranchement du règne animal, 12% des oiseaux, 14% des poissons, 18% des reptiles, 22% 

des mammifères et 33% des amphibiens sont en danger de conservationI.2.

https://www.iucn.org/resources/conservation-tools/iucn-red-list-threatened-species
https://www.iucnredlist.org/resources/summary-statistics
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I.B. État actuel des ressources halieutiques 

I.B.1. État actuel des ressources halieutiques marines 

A l’échelle mondiale, plus d’un tiers des ressources halieutiques marines sont 

actuellement surexploitées contre un dixième au milieu des années 70 (FAO, 2020). En 

Europe, ce chiffre varie selon les ressources considérées. Un cinquième des ressources de 

l’Atlantique Nord-Est sont surexploitées contre près de 2 tiers dans la zone mer Méditerranée 

/ mer Noire. Néanmoins, si l’on considère toutes les espèces de poissons confondues, 

exploitées ou non, seuls 7% des espèces marines sont menacées (Nieto et al., 2015).  

La surexploitation est responsable de 29% de l’impact global des activités humaines sur les 

écosystèmes marins (IPBES, 2019a) et a causé le déclin des abondances d’une multitude 

d’espèces (Christensen et al., 2003 ; Pauly et al., 2005). La surexploitation touche 

principalement les ressources halieutiques bien que les prises accessoires par la pêche 

puisent aussi constituer une menace pour les espèces non ciblées (Hall et al., 2000). Outre 

l’effet de la surexploitation, de nombreuses études scientifiques ont mis en évidence la 

pression sélective exercée par les pêcheries qui privilégient le prélèvement d’individus de 

grande taille (Fenberg & Roy, 2008 ; Saura et al., 2010). Cette pression à des conséquences 

écologiques et évolutives sur les ressources halieutiques. Elle impacte la fécondité des 

espèces de poissons car la taille des femelles reproductrices est généralement corrélée à leur 

fécondité (e. g. quantité, taille et qualité des œufs ; Green, 2008 ; Hanson et al., 2020). La 

persistance d’une exploitation sélective par la taille favorise aussi des changements évolutifs 

rapides et indésirables comme une croissance plus faible, une taille plus petite et une 

maturation des adultes plus précoce (Stokes et al., 1993 ; Law, 2000). En prélevant les plus 

grands individus, la sélection induite par les pêcheries s’oppose à la sélection naturelle qui 

tend à l’inverse à favoriser les individus de plus grandes tailles (Conover, 2007). Les pêcheries 

ciblent préférentiellement les niveaux les plus élevés de la chaîne trophique aussi appelés les 

« top predateurs » ce qui perturbent tous les autres maillons de la chaîne (Pauly et al., 1998). 

La diminution des « tops prédateurs » dans l’environnement marin causé par la surexploitation 

à tendance à augmenter les abondances des espèces appartenant aux niveaux trophiques 

inférieurs. En milieu marin, la perte et la dégradation des habitats ainsi que le changement 

climatique sont responsables respectivement de 22% et de 16% de l’impact global des 

activités humaines sur les écosystèmes marins (IPBES, 2019a). La perte ou la dégradation 

des habitats se manifestent principales dans les écosystèmes côtiers (Halpern et al., 2008), 

zone où l’activité humaine est importante. Elle résulte principalement de la création 

d’infrastructures comme des ports, des polders, des digues ou encore des champs 
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I.3https://www.iucn.org/theme/species/our-work/freshwater-biodiversity/our-projects/global-
freshwater-fish-assessment 

d’éoliennes offshores qui induisent des modifications physiques sur les habitats. Ces 

infrastructures vont perturber le fonctionnement des écosystèmes côtiers qui sont très 

importants au développement d’une multitude de ressources halieutiques. Ces zones sont par 

exemple des habitats propices à la reproduction d’espèce comme le bar (Dicentrarchus 

labrax ; Vázquez & Muñoz-Cueto, 2014). 

Enfin, le changement climatique s’ajoute aux deux précédents facteurs (Walther et al., 2002) 

et impacte principalement la croissance (Todd et al., 2008), la survie, la répartition spatiale 

(Parmesan, 2006) et la phénologie (Stenseth et al., 2002) des ressources halieutiques 

marines. Il peut résulter par exemple d’opérations de dragage ou de la création de ports. Ce 

facteur est la conséquence d’une multitude d’activités humaines qui agissent en synergie. Il 

est donc difficile de prédire l’impact de chaque activité et d’en tirer des mesures de régulation 

à long terme (Polasky et al., 2011). 

I.B.2. État actuel des ressources halieutiques continentales 

La conservation des espèces de poissons d’eau douce semble plus menacée que celle des 

espèces marines. A l’échelle mondiale, près de 20% des espèces de poissons d’eau douce 

sont menacéesI.3 soit 3 fois plus que les espèces marines. En Europe, le statut de ces espèces 

est encore plus préoccupant : 37% des espèces de poissons d’eau douce sont menacées 

(Freyhof & Brooks, 2011). Parmi ces espèces, on ne connait pas spécifiquement le statut des 

ressources halieutiques dont le suivi est bien moins régulier et précis que leurs homologues 

marines (Funge-Smith, 2018 ; FAO, 2020).  

Les écosystèmes d’eau douce sont particulièrement impactés par les activités humaines. En 

eau douce, la modification de l’utilisation des terres (et des rivières) est responsable de plus 

de 30% de l’impact global des activités humaines sur les écosystèmes (IPBES, 2019a). Elle 

est responsable de l’altération et de la fragmentation des habitats d’eau douce causées par 

exemple par la création de barrages hydroélectriques, par la présence d’écluses pour faciliter 

la navigation ou encore par le prélèvement d’eau pour l’irrigation des terres agricoles (Richter 

et al., 1997 ; Dudgeon et al., 2006). La surexploitation est relayée au second plan des facteurs 

de pression sur les écosystèmes d’eau douce (20% de l’impact global). Enfin, les pollutions 

étant beaucoup plus concentrées en eau douce que dans le milieu marin, leurs effets sur ces 

écosystèmes sont importants (17,5%) et supérieurs à celui du changement climatique (13%). 

Beaucoup de rivières sont sujettes à des contaminations répétées par des substances 

polluantes (Morgan et al., 2001) comme des métaux lourds, des pesticides ou encore des 

perturbateurs endocriniens. 

https://www.iucn.org/theme/species/our-work/freshwater-biodiversity/our-projects/global-freshwater-fish-assessment
https://www.iucn.org/theme/species/our-work/freshwater-biodiversity/our-projects/global-freshwater-fish-assessment
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Les effets de ces pollutions sur les ressources halieutiques varient d’effets sublétaux à des 

réductions de survie sur le long terme (Rosseland & Kroglund, 2011) selon les substances et 

les temps d’exposition. Certaines substances sont aussi connues pour créer des perturbations 

physiologiques et endocriniennes importantes (Arukwe & Goksøyr, 1998 ; Hinfray et al., 2010). 

I.C. Régulation des pêcheries  

Les activités humaines sont régulées pour limiter leurs impacts sur les ressources. Dans le 

cas des ressources halieutiques, la régulation s’est focalisée sur les pêcheries car elles 

exercent une pression directe sur ces populations par le biais des prélèvements qu’elles 

réalisent. La régulation des pêcheries vise à protéger et conserver les ressources en 

établissant les principes de bases permettant leur exploitation durable (FAO, 2020).  

Les principes à l’origine de la régulation des pêcheries n’ont pas toujours été définis de 

manière claire. Historiquement, la régulation des pêcheries se résumait à des mesures de 

régulation très simples comme des contraintes sur le type et le nombre d’engins utilisés ou 

encore des tailles limites de captures (Perry et al., 1999). La régulation des pêcheries s’est 

ensuite focalisée sur l’élaboration de quotas de captures. A l’origine, les « règles » utilisées 

pour déterminer les quotas étaient floues voir même inexistantes (Deroba & Bence, 2008 ; 

Kvamsdal et al., 2016). Ainsi, dans beaucoup de juridictions, les objectifs à long terme des 

pêcheries furent abandonnés au profit de gains à court terme ce qui a engendré le déclin de 

beaucoup de ressources halieutiques (Walters & Martell, 2004 ; Myers & Worm, 2005). Pour 

éviter que ce phénomène ne se reproduise, des approches plus quantitatives et plus explicites 

ont été développées comme les règles de contrôle de l’exploitation (RCE). Ces RCE 

déterminent la façon dont le taux d’exploitation, la mortalité par pêche ou les prélèvements 

évoluent en fonction de l’état de la ressource (Hilborn & Walters, 1992 ; Deroba & Bence, 

2008 ; Punt, 2010). Des mesures de régulation sont ensuite mises en œuvre pour atteindre le 

taux d’exploitation ciblé en fonction de l’état de la ressource. 

I.C.1. Règle de contrôle de l’exploitation 

I.C.1.a. Généralités 

Une RCE détermine la façon dont le taux d'exploitation doit être ajusté en fonction de 

l’état de la ressource, des conditions socio-économiques de la pêcherie, de l'état des autres 

ressources impactées par la pêcherie en question, des facteurs environnementaux influençant 

la dynamique de la ressource ainsi que de l'incertitude associée à tous les paramètres qui 

viennent d’être cités (Hilborn & Walters, 1992 ; Potter et al., 2003 ; Kvamsdal et al., 2016). Une 
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RCE constitue un élément de transparence de la régulation des pêcheries en ce sens qu’elle 

stipule de façon claire et sans équivoque, à tous les acteurs de la régulation, la façon dont 

l’exploitation varie en fonction de l’état de la ressource. L’état d’une ressource est souvent 

évalué par la quantité de stock, i.e. la quantité d’individus exploitables par une pêcherie. Un 

exemple simple de RCE est la RCE à taux d'exploitation fixe (figure I.1.b). Cette RCE consiste 

à prélever la même proportion du stock chaque année. Pour mettre en place cette RCE, les 

acteurs doivent se mettre d’accord sur la proportion qu’ils souhaitent prélever ce qui implique 

souvent de faire des compromis sur des objectifs contradictoires de conservation et 

d’exploitation (Punt et al., 2014 ; Kvamsdal et al., 2016). Une RCE est donc quantitative, elle 

n’est pas la simple expression vague et ambigu des objectifs de la régulation de la pêcherie 

comme par exemple : «maximiser les bénéfices des pêcheurs tout en assurant la conservation 

de la population » (Walters & Martell, 2004).  

Les modèles de pêcheries qu’utilisent les scientifiques pour élaborer les recommandations de 

quotas de captures ne reposent pas toujours sur des RCE explicites ; connues, comprises et 

partagées par tous les acteurs de la régulation (Deroba & Bence, 2008). Par manque de 

confiance sur les modèles développés par les scientifiques du fait de leur complexité et de leur 

opacité, les acteurs de la régulation, souvent des élus, sont susceptibles de succomber à la 

pression des pêcheurs en votant des quotas de captures supérieures aux préconisations des 

scientifiques sans tenir compte de l’impact qu’aurait ce quota sur l’évolution du stock dans les 

années à venir. Ce phénomène est bien documenté dans la littérature scientifique (Walters & 

Martell, 2004 ; Kvamsdal et al., 2016). La gestion de la pêcherie du stock de cabillaud de 

l’Arctique Nord-Est en est un exemple très illustratif. Avant la mise en place d’une RCE, les 

quotas de cabillaud accordés étaient jusqu’à 4 fois supérieurs aux quotas préconisés par les 

scientifiques du CIEM (ICES, 2020a). Après l’instauration d’une RCE quantitative, explicite et 

partagée, les recommandations ont été beaucoup mieux suivies par la commission mixte 

russo-norvégienne des pêcheries en charge de la gestion de ce stock.  

Ce partage de connaissances, d’expertises et de responsabilités entre les protagonistes de la 

régulation des pêcheries est très important dans l’optique de construire une RCE qui soit 

comprise, reconnue et dont les mesures de régulation soient respectées. Ainsi, l’intégration 

des pêcheurs dans le processus d’élaboration et de sélection d’une RCE est primordiale 

(Hilborn & Walters, 1992 ; Walters & Martell, 2004). Le choix d’une RCE implique de faire des 

compromis entre différents objectifs comme par exemple la quantité moyenne et la variabilité 

annuelle des captures. Les pêcheurs étant les mieux placés pour juger de ces compromis, ils 

devraient être impliqués au même titre que les gestionnaires dans le choix de la RCE (Hilborn 

& Walters, 1992). Lorsque qu’une RCE est acceptée et reconnue par les pêcheurs comme 
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étant un outil nécessaire pour assurer la conservation de la ressource et leurs opportunités de 

pêches, les pêcheurs seront plus enclins à respecter les mesures de régulation qui en 

découlent et à partager leurs expertises en fournissant des informations précieuses pour la 

régulation (Kvamsdal et al., 2016). Encore une fois, l’exemple de la régulation du stock de 

cabillaud de l’Arctique Nord-Est est très révélateur de ce phénomène. Avant 2004 et 

l’application de la nouvelle RCE, jusqu’à 20% des débarquements totaux n’étaient pas 

déclarés (ICES, 2020a). Ce pourcentage a ensuite fortement diminué, jusqu’à ce que plus 

aucun débarquement non-déclaré ne soit répertorié à partir de 2009. 

Une RCE n’est pas un ensemble de mesures de régulation que l’on met en place chaque 

année mais c’est bien un plan de route qui doit être robuste aux fluctuations attendues des 

niveaux de stocks, des prix du marché, etc... En effet, une RCE ne devrait pas avoir besoin 

d’être modifiée en cas de bonnes ou mauvaises années. Ce sont les mesures de régulation 

nécessaires à l’implémentation de la RCE, qui vont être modifiés chaque année. Les RCE 

peuvent être mises à jour ou modifiées notamment lorsque les gestionnaires s’aperçoivent que 

la RCE actuelle ne permet pas de satisfaire leurs objectifs. Néanmoins, ces modifications 

s’opèrent sauf exceptions sur des intervalles de temps plus longs (Hilborn & Walters, 1992).  

I.C.1.b. RCE de bases 

Dans la littérature scientifique, trois RCE sont communément présentées (Getz & Haight, 

1989 ; Caddy & Mahon, 1995 ; Restrepo & Powers, 1999): 

• La RCE à capture fixe: Cette RCE consiste à prélever la même quantité d’individus 

chaque année peu importe la quantité de stock disponible à la récolte (figure I.1.a). 

• La RCE à taux d’exploitation fixe (présentée dans la section ;figure I.1.b) 

• La RCE à échappement fixe : L’application de cette RCE implique que les captures soient 

ajustées de façon à conserver chaque année, la même quantité de stock après la saison 

de pêche (figure I.1.c). 
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Figure I.1. RCE présentant l’évolution du taux d’exploitation en fonction du niveau de stock. 3 

graphiques sont présentés et correspondent chacun à une RCE : (a) capture fixe, (b) taux 

d’exploitation fixe, (c) échappement fixe. 

Une RCE à capture fixe se matérialise par un taux d’exploitation de 100% tant que la taille du 

stock est inférieure à la capture fixée. Une fois dépassée, le taux d’exploitation diminue 

progressivement jusqu’à la valeur asymptotique de 0% lorsque la taille du stock tend vers 

l’infini. Cette RCE est qualifiée de « dépensatoire » car le taux d’exploitation est très élevé 

lorsque la taille du stock est faible (Quinn & Deriso, 1999). Dans cette situation, le stock est 

sujet à des risques importants de surexploitation. A l’inverse, la valorisation de la ressource 

est faible lorsque le stock est abondant (Potter et al., 2003). Malgré ces défauts, Caddy et 

Mahon (1995) considèrent qu’utiliser une RCE de ce type avec un quota suffisamment faible 

peut être appropriée lorsque l’on souhaite conserver une quantité de stock assez importante, 

comme par exemple pour assurer de bonnes pêcheries récréatives. Cette RCE a l’avantage 

d’offrir une certaine stabilité aux pêcheries en leur permettant de mieux planifier leur activité. 

Elle ne nécessite pas non plus la réalisation d’évaluation régulière du stock. Malgré les risques 

et les manques à gagner de cette RCE, elle est appliquée dans certaines pêcheries, soit par 

réelle volonté des gestionnaires, soit par manque de mise à jour des quotas de captures (Punt, 

2010). 

Une RCE à taux d’exploitation fixe vise à prélever la même proportion du stock chaque année. 

Ainsi, les captures augmentent proportionnellement au stock (Quinn & Deriso, 1999). Quand 

le taux d’exploitation est directement proportionnel à l’effort de pêche, cette RCE peut aussi 

être appelée RCE à effort de pêche fixe. Elle réside sur le postulat très intuitif, notamment pour 

les acteurs de la régulation et les pêcheurs, que plus le stock est abondant, plus la capture 

sera importante. Cette RCE est robuste aux fluctuations environnementales impactant le stock 

(Walters & Parma, 1996). Dans la pratique, pour maintenir le taux d’exploitation constant, des 

quotas de captures sont ajustés chaque année par rapport aux prédictions de recrutements 
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des modèles d’évaluation. Néanmoins, l’implémentation de cette RCE peut aussi se faire à 

l’aide de mesures de régulation plus simples à contrôler et relativement peu coûteuses comme 

par exemple des zones et / ou périodes de pêche (Hilborn & Walters, 1992 ; Walters & Parma, 

1996).  

Lorsqu’une RCE à échappement fixe est mise en œuvre, le taux d’exploitation est maintenu à 

une valeur de zéro (aucune capture n’est autorisée) lorsque que le stock est inférieur à 

l’échappement ciblé. Une fois la cible dépassée, tout le surplus est exploitable. Ainsi, au-

dessus de l’échappement cible, le taux d’exploitation croît jusqu’à une valeur asymptotique 

(théorique) de 100%. Les captures, elles, augmentent de façon exponentielle. Dans la 

littérature économique, cette RCE est qualifiée de règle du tout ou rien (« bang-bang ») car 

l’exploitation est intense lorsque le stock est au-dessus de l’échappement ciblé et nulle sinon 

(Nøstbakken, 2006). Plusieurs études considèrent cette RCE comme étant la RCE optimale 

de régulation des pêcheries parce qu’elle offre un risque d’extinction faible et des captures 

annuelles moyennes élevées (Potter et al., 2003 ; Deroba & Bence, 2008). Néanmoins, ces 

évaluations n’incluent pas d’incertitude et considèrent que la taille du stock est parfaitement 

connue (Hilborn & Walters, 1992). Or, les prédictions de tailles de stocks sont inévitablement 

imprégnées d’incertitude. Certains modèles d’évaluation de stock ont même la fâcheuse 

tendance à prédire des tailles de stocks trop optimistes conduisant à des limites de captures 

excessivement élevées (Sinclair et al., 1985 ; Walters & Maguire, 1996 ; Wiedenmann & 

Jensen, 2017). La RCE à taux d’exploitation fixe est préférée à la RCE à échappement fixe 

lorsque l’incertitude ainsi que le biais potentiel des prédictions de stocks sont pris en compte 

(Walters & Parma, 1996 ; Deroba & Bence, 2008). 

En s’inspirant de ces trois RCE assez basiques, il est possible de construire un vaste ensemble 

de RCE alternatives qui ne sont pas traitées ici (se référer à Deroba et Bence (2008) pour plus 

d’informations). Bien que nous puissions tirer de grandes généralités sur les avantages et les 

inconvénients de chaque RCE, leurs performances restent grandement conditionnées par les 

objectifs de la régulation (maximisation des captures annuelles, minimiser le risque 

d’extinction, etc … ;Punt, 2010) ; par la dynamique du stock et de son incertitude (Deroba & 

Bence, 2008 ; Dankel et al., 2015 ; Kritzer et al., 2019) et par le choix des mesures de 

régulation utilisées pour sa mise en œuvre (atteinte du taux d’exploitation souhaité, coût 

matériel, lisibilité, etc… ; Liu et al., 2016 ; Lorenzen et al., 2016).  

I.C.2. Mesures de régulation 

Une RCE n’est utile et performante que si elle est associée à un ensemble adéquat de 

mesures de régulation permettant de la mettre en œuvre. Les principales mesures utilisées à 
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ce jour pour réguler les pêcheries sont (Hilborn & Walters, 1992 ; Arlinghaus et al., 2016 ; Liu 

et al., 2016) : 

(i) Contraintes sur le type et le nombre d’engin de pêche (longueur et nombre de filet) 

(ii) Limitation du nombre d’engins par bateau 

(iii) Tailles limites de capture (taille minimale / maximale) 

(iv) Durée de la saison de pêche et zone de pêche 

(v) Limitation de l’effort de pêche (nombre et durée de marée) 

(vi) Limitation des captures (quotas individuels ou partagés) 

Deux grandes catégories de mesure existent, les mesures sur les variables d’entrée de la 

pêcherie (« input control ») qui vont réguler les modalités de pêche (qui pêche, quand, où et 

comment) et les mesures sur les variables de sortie de la pêcherie (« output control ») qui 

contraignent directement n’importe quel aspect de la capture (quel individu capturé et 

combien; Morison, 2004) 

La première mesure régulant la capture qui est généralement mise en œuvre est de limiter les 

tailles de capture, le plus souvent à l’aide d’une taille minimale de capture (Perry et al., 1999). 

Une taille maximale peut aussi être instaurée comme par exemple pour l’oursin rouge géant 

(Strongylocentrotus franciscanus ; Pfister & Bradbury, 1996). Ces tailles ont pour vocation de 

limiter le taux d’exploitation sur les plus petits individus qui n’ont pas encore pu se reproduire, 

et sur les plus grands individus qui ont un potentiel reproducteur plus élevé (Berkeley et al., 

2004 ; Arlinghaus et al., 2016). Beaucoup de pêcheries utilisent des tailles limites de capture 

car ce sont des mesures de régulation simples et faciles à contrôler (Anderson, 1989). Pour 

s’assurer que la taille minimale de capture soit respectée, elle est souvent accompagnée de 

contraintes sur les modalités de pêche et notamment sur les engins de pêche comme par 

exemple des tailles de maille de filet ou des dispositifs d’échappement sur des chaluts. Ce 

type de mesure permet de contrôler la structure en taille de la population mais leurs effets sur 

le taux d’exploitation ou le nombre total de capture sont difficilement quantifiables (Liu et al., 

2016). Elles sont donc souvent combinées à d’autres mesures de régulation, dont les liens 

avec le taux d’exploitation sont plus directs et quantifiables.  

Pour appliquer une RCE, il y a classiquement deux options (Walters & Martell, 2004). La 

première est de contrôler le taux d’exploitation de façon indirecte en limitant les captures à 

l’aide de Totaux Admissible de Captures (TAC). Cette mesure est l’une des plus répandues 
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(FAO, 2003). Les captures étant corrélées linéairement à la taille du stock par le biais du taux 

d’exploitation, le TAC est ajusté par rapport à la taille du stock de chaque année pour atteindre 

le taux d’exploitation souhaité. L’application de ce type de contrôle nécessite de quantifier 

chaque année la taille du stock et de pouvoir suivre l’évolution des captures pendant la saison 

de pêche pour fermer la pêcherie lorsque le TAC est atteint (Liu et al., 2016). La deuxième 

option est d’utiliser des mesures de régulation sur les modalités de pêche ce qui permet d’avoir 

un contrôle direct du taux d’exploitation sans dépendre de la taille du stock. Les mesures 

utilisées pour ce type de contrôle sont généralement, la limitation de l’effort, la définition de 

zones et de périodes de pêche ainsi que l’évaluation en cours de saison du taux d’exploitation.  

I.D. Cas d’étude : régulation des pêcheries récréatives bretonnes de 

saumon atlantique 

I.D.1. Biologie et écologie du saumon atlantique : particularités bretonnes 

Le saumon atlantique est une espèce présente dans tout l’Atlantique Nord, de l’Europe 

de l’Ouest au nord-est de l’Amérique (figure I.2). C’est une des ressources halieutiques les 

plus étudiées au monde (Prévost & Chaput, 2001). C’est une espèce diadrome i.e. une espèce 

qui partage son cycle de vie entre le milieu eau douce et le milieu marin (figure I.3). Parmi les 

espèces diadromes, on distingue les espèces anadromes des espèces catadromes en 

fonction du milieu dans lequel elles se reproduisent. Le saumon atlantique est une espèce 

anadrome i.e. une espèce qui se reproduit en rivière (Webb et al., 2007). C’est une espèce 

sémelpare car la majorité des saumons adultes meurent après leur première reproduction. La 

reproduction s’opère à la fin de l’automne ou au début de l’hiver (Gueguen & Prouzet, 1994 ; 

Webb et al., 2007). Chaque femelle adulte creuse des nids en déplaçant les graviers du lit de 

la rivière pour y déposer ses œufs qui sont fécondés en externe par un ou plusieurs mâles. 

Une fois la fécondation réalisée, la femelle recouvre les œufs avec des graviers ce qui forme 

un dôme caractéristique aussi appelés frayères (Fleming, 1996). Après une phase d’incubation 

qui dure pendant tout l’hiver, les œufs éclosent. Les alevins qui en sorte demeurent sous les 

graviers et s’alimentent de façon passive grâce aux réserves contenues dans leur vésicule 

vitelline. 

Après résorption de leur vésicule vitelline, les jeunes individus sortent de sous les graviers et 

commencent à s’alimenter de façon active. Cette étape matérialise la transition entre le stade 

alevin et le stade tacon. En Bretagne, ces tacons se développent en rivière pendant 1, 2 ou 

exceptionnellement 3 années. Dans les régions les plus froides, cette phase peut durer jusqu’à 

8 années (Gueguen & Prouzet, 1994). Avant de redescendre la rivière pour migrer vers l’océan 
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(migration aussi appelée dévalaison), les tacons opèrent des transformations physiologiques 

et morphologiques pour s’adapter aux eaux salées : c’est le phénomène de smoltification 

(McCormick et al., 1998). C’est au printemps que ces tacons devenus smolts dévalent les 

rivières en direction de la mer. Cette phase est une période critique du cycle de vie aussi 

appelée goulot d’étranglement (Elliot, 2001) car le laps de temps propice pour smoltifier et 

migrer est très court et qu’en changeant de milieu, les smolts deviennent la cible de nouveaux 

prédateurs (Hvidsten & Møkkelgjerd, 1987 ; Feltham, 1990). 

Une fois dans l’océan Atlantique, les smolts ou post-smolts entreprennent de longues 

migrations vers des zones de grossissement situées au large des îles Féroé et à l’ouest du 

Groënland (Hansen & Quinn, 1998). Les individus vont y séjourner 1, 2 voire 

exceptionnellement 3 années avant de retourner dans leur rivière d’origine pour se reproduire. 

Cette spécificité du saumon atlantique est aussi appelée la philopatrie (on parle aussi de 

« homing »). Le timing de retour en rivière dépend de la durée de la phase marine, plus cette 

durée est longue, plus les individus rentrent tôt. En Bretagne, les saumons ayant passé deux 

à trois années en mer rentrent en rivière au printemps (entre février et juin), ce qui leur a valu 

le nom de saumon de printemps. Les adultes n’ayant passé qu’une année en mer aussi 

appelés castillons remontent les rivières du début de l’été jusqu’au début de l’automne. Le 

comportement philopatrique de cette espèce implique que chaque rivière accueille (au moins) 

une population, dont la dynamique est potentiellement très différente de celles des rivières 

voisines. Ainsi, la rivière est souvent définie comme l’échelle de gestion privilégiée (ICES, 

2020b).  

  



13 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.2. Aire de répartition du saumon atlantique par Kari Sivertsen (tirée de Thorstad et al., 

2010) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.3. Le cycle de vie du saumon atlantique par Robin Ade
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I.4 données disponibles ici :  
https://gitlab.com/clebot/abundance/-/blob/master/adultabundance/data/SRR.txt 
 

Sur l’ensemble de l’aire de répartition de l’espèce, plus de 2300 rivières à saumons ont été 

recensées (ICES, 2020b) dont 18 se situent en Bretagne (figure I.4). Dans la suite de cette 

thèse, il a été considéré que chacune de ces 18 rivières n’hébergeait qu’une population faute 

d’éléments permettant de prouver le contraire. 

L’abondance de saumon est déterminée en grande partie par la surface des rivières (Prévost 

et al., 2001) et en particulier par la surface en équivalent radiers-rapides qui sont les deux 

faciès d’écoulement les plus propices à la production de juvéniles. (Baglinière & 

Champigneulle, 1986). Les écarts de surface entre les rivières bretonnes sont importantsI.4 ce 

qui reflètent une variabilité des abondances selon les rivières. On compte 7 rivières de petites 

tailles, i.e. des rivières de moins de 100000 m² d’équivalent radiers-rapides : le Leff, le Jaudy, 

le Yar, le Douron, le Queffleuth, la Mignone et le Goyen. Ces rivières se situent principalement 

au nord et à l’ouest de la Bretagne. 9 rivières sont de tailles intermédiaires, i.e. comprise entre 

100000 et 300000 m² d’équivalent radiers-rapides : le Couesnon, le Trieux, le Léguer, la 

Penzé, l’Elorn, l’Aulne, l’Odet, l’Aven et le Scorff. L’Ellé (637568 m²) et le Blavet (326121 m²) 

sont les deux plus grosses rivières. 

La quantité et la qualité d’information disponible est très hétérogènes selon les rivières. La 

population du Scorff est suivie et étudiée par des scientifiques depuis de nombreuses années 

(e.g. Bagliniere & Champigneulle, 1982 ; Buoro et al., 2010 ; Servanty Royer & Prévost, 2016). 

L’information collectée sur cette rivière indexe est utilisée par le conseil scientifique pour 

l’exploitation de la mer (CIEM) afin d’émettre des recommandations sur la gestion de l’espèce 

sur l’ensemble de son aire de répartition (ICES, 2020b). L’information collectée sur les autres 

rivières est de moins bonne(s) qualité et/ou quantité. Néanmoins, ces données ne sont pas 

valorisées à l’heure actuelle et leurs valorisations permettraient d’améliorer nos connaissances 

sur les spécificités des dynamiques de chaque rivière. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

https://gitlab.com/clebot/abundance/-/blob/master/adultabundance/data/SRR.txt
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Figure I.4. Rivières bretonnes considérées dans le cadre de cette thèse Les rivières sont représentées en bleu. Les lignes noires matérialisent 

les limites des bassins versants de chacune des rivières. Un nombre entre 1 et 18 est attribué à chaque rivière (1 : Couesnon, 2 : Trieux, 3 : Leff, 

4 : Jaudy, 5 : Léguer, 6 : Yar, 7 : Douron, 8 : Queffleuth, 9 : Penzé, 10 : Elorn, 11 : Mignonne, 12 : Aulne, 13 : Goyen, 14 : Odet, 15 : Aven, 16 : 

Ellé, 17 : Scorff et 18 : Blavet). 
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I.5 https://nasco.int/atlantic-salmon/rivers/ 

I.D.2. Etat actuel du saumon atlantique 

L’état de conservation des espèces anadromes comme le saumon atlantique est 

particulièrement préoccupant (Limburg & Waldman, 2009). Selon Acolas et Lambert (2016), 

31% des espèces anadromes dont on connait le statut de conservation appartiennent à la liste 

des espèces éteintes ou menacées. Le saumon atlantique ne fait pas exception à cette règle. 

Il appartient à la liste rouge de l’union internationale pour la conservation de la nature (IUCN, 

1996). Parmi les 2359 rivières qui accueillent ou ont accueilli des populations de saumon 

atlantique, seul 14% des rivières ont des populations encore viablesI.5. Pour le reste, elles sont 

soit éteintes (7% des rivières) soit à risques (43%des rivières) soit on ne connait pas leur état 

de conservation (35% des rivières). L’état conservation des populations bretonnes de saumon 

atlantique n’est pas précisément connu. On sait juste que la présence du saumon atlantique 

dans les rivières bretonnes n’a pas évolué entre le milieu du XVIIIème siècle et la fin du XXème 

siècle. Ce constat fait figure d’exception à l’échelle de la France, où la majorité des fleuves 

colonisés par l’espèce au XVIIIème siècle ont vu leur population disparaître en moins de 2 

siècles (figure I.5).  

Figure I.5. Les rivières françaises fréquentées par le saumon atlantique depuis le milieu du 

18ème siècle et jusqu’à la fin du 20ème siècle (figure adaptée de Gueguen & Prouzet, 1994). 

https://nasco.int/atlantic-salmon/rivers/
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I.6 https://www.observatoire-poissons-migrateurs-bretagne.fr/couesnon 

Les facteurs de pression qui impactent la conservation de l’espèce sont multiples. L’altération 

et la fragmentation des habitats en rivière semblent avoir les impacts les plus importants sur 

les populations (Parrish et al., 1998). En Bretagne, ce sont principalement les barrages 

écrêteurs de crues, les écluses et certains seuils de moulin qui en sont les responsables. Ces 

ouvrages constituent autant de barrières physiques à la migration des saumons et leur limitent 

voir leur empêchent totalement l’accès aux zones de reproduction et de croissance (Gerlier & 

Roche, 1998 ; Croze et al., 2008 ; Thorstad et al., 2008). La présence de ces ouvrages sur 

certaines rivières ont entrainé la raréfaction / quasi-disparition de l’espèce. C’est le cas sur le 

Couesnon où un barrage écrêteur de crue a été édifié en 1969 à l’aval de la rivièreI.6. Entre 

1969, date de sa création, et 2011, date où ce barrage a été remplacé, les observations de 

saumon se sont raréfiées. Depuis son remplacement, les observations de saumon repartent à 

la hausse. Le remplacement de ce barrage s’intègre dans une politique plus générale menée 

à l’échelle de la Bretagne de restauration de la continuité écologique des cours d’eau (DREAL, 

2017). La mise en œuvre de cette politique se traduit par la construction de passes à poissons 

au niveau des ouvrages les moins franchissables ou par l’arasement de ces derniers. 

Les dynamiques des populations de saumon atlantique sont influencées par les conditions 

environnementales qu’elles rencontrent et notamment par les températures et les débits des 

cours d’eau (Webb et al., 2007 ; Thorstad et al., 2008). Ainsi le changement climatique en 

cours et futur est susceptible d’avoir des impacts importants sur l’aire de répartition de l’espèce 

(Lassalle & Rochard, 2009) ainsi que la dynamique et l’évolution des populations (Todd et al., 

2008 ; Jonsson & Jonsson, 2009). Les régions situées en limite sud de l’aire de répartition de 

l’espèce comme la Bretagne sont les plus exposées aux effets délétères de ces changements 

(Verspoor, 2007 ; Todd et al., 2010). 

L’aquaculture de saumon atlantique s’est très largement développée depuis le début des 

années 90 pour répondre à la demande mondiale croissante en protéines animales (FAO, 

2020). Cette activité est aujourd’hui très intensive dans certaines régions comme en Norvège, 

en Irlande et en Ecosse (Krkošek et al., 2013). L’échappement des saumons d’élevages est 

aujourd’hui la principale menace que constitue cette activité humaine sur les populations 

sauvages (Forseth et al., 2017). Les croisements entre les individus issus d’élevages et leurs 

congénères sauvages sont source d’introgression des génomes d’élevages dans les génomes 

sauvages, ce qui a pour effet de diminuer la production de smolt (Fleming et al., 2000) et la 

survie en mer (McGinnity et al., 2009). L’échappement de ces individus a aussi favorisé le 

développement de parasites comme le poux de mer (Finstad et al., 2010 ; Thorstad et al., 

2015) et a introduit de nouveaux pathogènes dans le milieu naturel (Peeler et al., 2011).

https://www.observatoire-poissons-migrateurs-bretagne.fr/couesnon
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Ces menaces sont très importantes dans les pays où l’aquaculture est très développée ce qui 

n’est pas le cas de la Bretagne (Krkošek et al., 2013). Néanmoins, les parasites et les 

pathogènes peuvent être transmis aux populations bretonnes dans les zones de 

grossissement où toutes les populations européennes et américaines convergent. 

Comme pour les autres espèces de poissons exploitées, la surexploitation par la pêche 

constitue une menace pour les populations de saumon. Ces populations sont exploitées par 

une diversité importante de pêcheries opérant à la fois en rivière, en estuaire et en mer. Elles 

posent les mêmes problèmes que pour les autres espèces de poissons, i.e. elles diminuent le 

stock de reproducteur par le biais des prélèvements et elles opèrent une pression sélective en 

exploitant préférentiellement les individus les plus gros (e.g. Thorley et al., 2007 ; Borgstrøm 

et al., 2010 ; Saura et al., 2010) qui sont aussi les plus féconds (Hanson et al., 2020). Bien 

qu’historiquement, la pression de pêche sur les populations de saumon ait été très importante, 

elle ne cesse de diminuer depuis le milieu des années 70. A titre d’exemple, entre 1975 et 

2019 les captures déclarées sur l’ensemble de son aire de répartition sont passées de 12000 

tonnes à moins de 1000 tonnes (figure I.6). Ce résultat s’explique notamment par la fermeture 

des principales pêcheries opérant en mer sur stocks mélangés (Hindar et al., 2010 ; Bowlby 

et al., 2014 ; Olmos et al., 2019 ; Grilli & Curtis, 2020). Aujourd’hui la majeure partie des 

captures sont réalisées en rivière (ICES, 2020b). 

 

Figure I.6. Captures déclarées (en tonne) de saumon atlantique sur l’ensemble de son aire de 

répartition entre 1960 et 2019 (graphique tiré de ICES, 2020b).
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I.7Généralement défini comme le nombre d’individu qui s’ajoute chaque année à la fraction 
exploitable d’une population 

I.D.3. Régulation des pêcheries de saumon atlantique 

I.D.3.a. Contexte international 

Toutes ces pêcheries sont interdépendantes et opèrent dans de multiples juridictions. 

Ainsi, sans une collaboration internationale, la gestion de cette espèce serait vouée à l’échec. 

De ce constat est né en 1983, l’organisation pour la conservation du saumon de l’atlantique 

(OCSAN). Cette organisation intergouvernementale a pour objectif de « promouvoir et 

protéger la diversité et l’abondance des stocks de saumon » (NASCO, 1998). L’OCSAN et ses 

parties prenantes ont adopté l’approche de précaution en 1998 (NASCO, 1998) après avoir 

reconnues l’importance d’intégrer l’incertitude à la gestion des populations de saumon 

atlantique. 

Dans la pratique, l’OCSAN laisse le soin au CIEM de produire des avis scientifiques sur l’état 

des stocks et sur le système de régulation des pêcheries à mettre en place en cohérence avec 

l’approche de précaution. La mise en place de l’approche de précaution nécessite la définition 

d’au moins deux points de référence biologique sur la taille du stock ; une limite de 

conservation (LC) et une cible de gestion (CG ; Caddy & Mahon, 1995). La CG est 

significativement supérieure à la LC et doit permettre lorsqu’elle est ciblée de minimiser les 

risques de tomber en dessous de la LC. Ces points de référence définissent trois statuts de 

conservation: « critique » si la taille du stock est inférieure à la LC, « incertain » lorsqu’elle est 

comprise entre la LC et la CG et « sain » lorsqu’elle est supérieure à la CG. Ainsi, le niveau 

d’exploitation est modulé en fonction du statut de conservation du stock à l’aide de la RCE.  

Le CIEM recommande de fixer la LC à la quantité de stock qui permet de maximiser les 

captures sur le long terme (SOPT). SOPT est équivalent à la biomasse au rendement maximale 

durable (BRMD) qui est utilisée comme CG pour beaucoup de pêcheries (ICES, 2020b). Ce 

choix a été fait car le saumon atlantique a les caractéristiques d’une espèce à cycle de vie 

court. Chaque année, le recrutementI.7 dépend de peu de classes d’âges. Pour ce type de 

stock, l’approche du CIEM se veut donc plus précautionneuse. En parallèle elle préconise de 

cibler un échappement égal à la CG et d’interdire les captures si la CG n’est pas atteinte (ICES 

2020b). Cette RCE s’apparente à une RCE à échappement fixe basée sur une CG. Or à ce 

jour, aucune CG n’a été recommandée par le CIEM. Avec le temps, la préconisation émise 

par le CIEM s’est traduite par une RCE à échappement fixe basée sur la LC (Crozier et al., 

2003 ; Potter et al., 2003).
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I.8https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-
hub/CNICS 

I.D.3.b. Régulation des pêcheries récréatives bretonnes de saumon atlantique 

La souveraineté en matière de gestion des populations de saumon atlantique est laissée aux 

différents pays membres de l’OCSAN. Les systèmes de régulation qu’ils mettent en œuvre 

doivent néanmoins respecter, au moins dans les grandes lignes, les recommandations émises 

par le CIEM et l’OCSAN (NASCO, 2009 ; ICES, 2020b). Pour s’en assurer, l’OCSAN demande 

à chaque pays membre d’élaborer un plan de mise en œuvre de ses recommandations, plan 

qui doit être renouvelé tous les 6 ans (e.g. NASCO, 2019b ; NASCO, 2019a). En France, le 

Code de l’Environnement confie la gestion du saumon atlantique à 9 comités régionaux 

appelés aussi comités de gestion des poissons migrateurs (COGEPOMI) dont un est 

spécifique à la région Bretagne Ces comités rassemblent principalement des représentants 

de l’Etat, des représentants des pêcheurs et des conseillers territoriaux. Ils élaborent 

ensemble des plans de gestion (PLAGEPOMI) à horizon de 6 ans en accord avec le plan de 

mise en œuvre français des recommandations OCSAN. 

En Bretagne, les pêcheries qui ciblent le saumon atlantique sont principalement des pêcheries 

récréatives à la ligne. Une licence spécifique (aussi appelée timbre « migrateurs ») est 

nécessaire pour avoir le droit de pêcher le saumon atlantique en rivière. L’activité des 

pêcheries est limitée à une partie de l’année à l’aide de périodes de pêche. Une première de 

période de mi-mars à mi-juin où la grande majorité des prélèvements sont des saumons de 

printemps (les castillons remontant plus tard) et une seconde de mi-juin à mi-septembre où 

seuls les castillons peuvent être prélevés. Dans certain cas, les membres du COGEPOMI 

peuvent accorder une extension de la seconde période de pêche jusqu’à mi-octobre. Ces 

mesures de régulation permettent d’éviter la pêche pendant la période de reproduction des 

individus. Les prélèvements réalisés lors de ces périodes doivent être déclarés. Ces 

déclarations sont obligatoires depuis 1987 et sont répertoriées dans la base de données du 

centre d’interprétation des captures de salmonidésI.8. Le système de régulation des pêcheries 

récréatives bretonnes a été élaboré en 1996 (Prévost & Porcher, 1996) et n’a pas connu de 

modification majeure depuis. Ce système repose sur une RCE à échappement fixé à SOPT 

comme le préconise l’OCSAN. Il est implémenté à l’aide de totaux admissibles de captures 

(TAC) spécifiques à chaque catégorie d’adulte (castillons et saumons de printemps) et à 

chaque rivière. Idéalement, ces TAC devraient être déterminés chaque année selon les 

prédictions de retours d’adultes. Néanmoins, ces TAC ne sont mis à jour que tous les 3 ans et 

ne tiennent pas compte de la quantité de retours d’adultes susceptibles d’être exploités. Ce 

système de régulation se traduit en pratique par une RCE à prélèvement fixe car les TAC ont 

été très peu modifiés au cours du temps (DREAL, 2017). C’est dans ce contexte que les 

membres du COGEPOMI Bretagne ont souhaité rénover le système de régulation actuel.

https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-hub/CNICS
https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-hub/CNICS
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I.E. Objectifs et démarche générale de la thèse 

Existe-t-il des alternatives au système de régulation de la pêche récréative du saumon en 

Bretagne qui soient à la fois plus performantes et plus en accord avec les préconisations de 

l’OCSAN ? Cette question est la motivation première de ce travail de thèse. Pour contribuer à 

y répondre, la démarche générale retenue a consisté à modéliser tout d’abord la dynamique 

de renouvellement des populations de saumon bretonnes, afin de pouvoir ensuite la simuler 

sous différents scénarios alternatifs de régulation de l’exploitation par pêche et in fine proposer 

une évaluation comparative des performances de ces derniers. La finalité ultime étant 

d’éclairer les décisions à prendre pour améliorer la gestion des populations de saumon, le 

travail a été conduit tout au long de son déroulement en dialogue avec les acteurs de la gestion 

réunis au sein du COGEPOMI Bretagne. Cette approche participative n’est pas présentée en 

détail dans ce document. Elle n’en est pas moins cruciale pour renforcer l’adhésion au futur 

système de régulation (Rey-Valette et al., 2011) et favoriser le respect des mesures qui en 

découleront (Punt et al., 2014 ; Lorenzen et al., 2016).  

Pour mener à bien ce projet, une attention particulière a été portée à valoriser au mieux 

l’ensemble de données très diverses collectées depuis la fin des années 80 sur les populations 

de saumon bretonnes. Une démarche de modélisation statistique a été mise en œuvre à cette 

fin. Les données disponibles ont servi tout d’abord à estimer des séries chronologiques 

d’abondance à différents stades de vie et pour chaque population. Ces séries ont été utilisées 

ensuite pour ajuster un modèle général de renouvellement des générations qui tient compte 

des spécificités de chaque population.  

L’OCSAN (NASCO, 2009) préconise dans son approche de précaution une prise en compte 

aussi complète que possible des incertitudes affectant la gestion des populations de saumon. 

Ce travail de thèse a donc veillé à intégrer à chacune de ses étapes les principales sources 

d’incertitudes en jeu. Dans un exercice d’évaluation de scénarios de régulation fondé sur de 

la modélisation statistique tel que celui conduit ici, on distingue 5 sources d’incertitudes 

principales (Clark, 2003 ; Lek, 2007 ; Rivot & Parent, 2012 ; Punt et al., 2014) : 

(i) l’incertitude d’observation des séries d’abondance, inhérente à l’échantillonnage des 

données et aux méthodes de mesures plus ou moins directes de l’abondance. 

(ii) l’incertitude de processus, qui traduit la nature stochastique des phénomènes 

écologiques et démographiques impliqués dans la dynamique renouvellement des 

populations.
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(iii) l’incertitude d’estimation, qui affecte les grandeurs qui gouverne le renouvellement 

des populations et leur exploitation et qui résulte des deux sources d’incertitudes 

précédentes.  

(iv) l’incertitude de modèle, qui reflète le fait que plusieurs modèles peuvent être 

construit pour décrire un même phénomène, chacun en étant une représentation 

simplifiée qui tente d’approcher la complexité des processus naturels sous-jacents.  

(v) l’incertitude d’implémentation, qui est relative aux scénarios de gestion, dont la 

mise en œuvre concrète se fait au moyen de mesures de régulation qui ne permettent 

généralement pas d’atteindre exactement les objectifs visés. 

Seule l’incertitude de modèle n’a pas été explicitement considérée dans cette thèse, car il a 

été jugé que la complexité additionnelle induite par sa prise en compte pouvait ne pas être 

compatible avec la menée à bonne fin du projet. Une approche de vérification des modèles a 

posteriori (« posterior model checking » ; e.g. Brun et al., 2011 ; Ver Hoef & Boveng, 2015) a 

cependant été conduite pour s’assurer de l’adéquation entre les données disponibles et les 

modèles utilisés. La prise en compte des 4 autres sources d’incertitudes a été menée dans le 

cadre statistique bayésien (Gelman et al., 2013). En se basant sur le raisonnement 

probabiliste conditionnel (Parent & Bernier, 2007), il facilite leur combinaison pour offrir une 

évaluation intégrée de l’incertitude conditionnellement aux données d’observation 

disponibles.  

L’étape finale d’évaluation comparative de différents scénarios de régulation de l’exploitation 

par pêche requiert en amont de clarifier les objectifs poursuivis par les acteurs de la gestion 

qui peuvent être contradictoires (Punt et al., 2014 ; Kvamsdal et al., 2016). Ainsi la 

conservation des populations peut être mise à mal par une recherche de captures élevées 

par les pêcheurs. Une attention particulière a été portée dans ce travail de thèse à clarifier la 

définition de l’objectif de conservation que l’OCSAN identifie clairement comme la première 

priorité dont le respect conditionne une éventuelle exploitation. Les recommandations de 

l’OCSAN relatives à cet objectif sont empreintes d’une certaine ambiguïté qu’il est apparu 

important de lever. La définition actuelle de la conservation prônée par l’OCSAN a donc été 

revisitée.  

Les travaux conduits dans le cadre de cette thèse pour répondre à la question présentée au 

début de cette section sont présentés en trois parties chacune composée de deux chapitres. 

La première partie est relative à la production de séries d’abondance en valorisant la diversité 
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des données disponibles pour chacune des 18 populations de saumon bretonnes étudiées. 

Ses deux chapitres sont relatifs à un stade de vie particulier :  

 (i) estimation de l’abondance des reproducteurs (stock ; cf. chapitre 1) ;  

 (ii) estimation de l’abondance des tacons 0+ (recrutement ; cf. chapitre 2). 

La seconde partie utilise les séries chronologiques produites pour modéliser la dynamique de 

renouvellement des populations avec : 

(iii) la relation stock-recrutement (des reproducteurs aux tacons 0+ ; cf. chapitre 3) ; 

(iv) et la relation recrutement-stock (des tacons 0+ aux reproducteurs; cf. chapitre 4). 

En s’appuyant sur les deux premières parties, la troisième : 

(v) redéfinit la conservation et propose sur cette base de nouvelles limites de 

conservation (cf. chapitre 5) ; 

(vi) évalue et compare les performances de différents scénarios de régulation des 

pêcheries récréatives bretonnes (cf. chapitre 6). 

Le dernier chapitre, qui est le but ultime de la thèse, propose une méthode visant à identifier, 

à partir d’un large ensemble de scénarios possibles, un sous-ensemble regroupant les plus 

performants. La maximisation absolue des performances n’a pas été recherchée pour laisser 

la place à un dialogue avec et entre les acteurs de la gestion en vue du choix qu’il leur 

reviendra d’opérer. Le sous-ensemble final est de taille suffisamment restreinte pour faciliter 

la décision des acteurs, tout en leur permettant d’ajuster leur choix en fonction de possibles 

contraintes ou critères qui n’ont pas forcément été introduits dans l’évaluation. 
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Partie 1 – Production des séries  

chronologiques d’abondance 
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Chapitre II :  Modèle d’estimation des séries chronologiques de 

densité d’œufs (stock) 

 Ce chapitre est le seul qui a été soumis pour publication au Canadian Journal of Fisheries 

and Aquatic Sciences ce qui explique qu’il soit rédigé en anglais. Cette soumission est encore 

en cours de review. 
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ABSTRACT:  

Estimation of abundance with wide spatio-temporal coverage is essential to the assessment 

and management of wild populations. But, in many cases, data available to estimate 

abundance time series have diverse forms, variable quality over space and time and they stem 

from multiple data collection procedures. We developed a Hierarchical Bayesian Modelling 

(HBM) approach that take full advantage of the diverse assemblage of data at hand to estimate 

homogeneous time series of abundances. We apply our approach to the estimation of adult 

abundances of 18 Atlantic salmon populations of Brittany (France) from 1987 to 2017 using 

catch statistics, environmental covariates, fishing effort and abundance indices. Additional 

data of total or partial abundance collected in 4 closely monitored populations are also 

integrated into the analysis. The HBM framework allows the transfer of information from the 

closely monitored populations to the others. Our results show a general pattern of abundance 

stability over the period studied. The apparent contradiction with the general claim of an overall 

decline of Atlantic salmon abundance at the scale of the species distribution range is 

discussed.  



28 
 

28 
 

II.A. Introduction 

For assessing past and current conservation status of fish populations and providing 

fisheries management advice, long and reliable time series of abundance with wide spatial 

coverage are required. Among fish species, anadromous ones are of particular conservation 

concerns (Limburg & Waldman, 2009). According to Acolas and Lambert (2016), 31% of 

anadromous fish species with known conservation status are listed as extinct or threatened 

(critically endangered, endangered or vulnerable). Atlantic salmon is no exception to the rule. 

Populations of this species have undergone a general decline of abundance during the last 

four decades (Chaput, 2012 ; ICES, 2020b). 

Atlantic salmon reproduces in freshwater, where juveniles grow before undertaking long-

distance migrations in the ocean to feeding areas. They return to their natal rivers to spawn 

(after one or two years at sea, exceptionally three; Webb et al., 2007). Due to this homing 

behavior, each river flowing into the ocean is usually considered as holding (at least) one 

distinct salmon population. The implication of this specificity poses a special challenge to 

resource conservation and management. There are thousands of Atlantic salmon populations 

(King et al., 2007), many of which are impacted or threatened (if not yet extirpated for a 

significant proportion) by human activities (e.g. damming, contamination, fisheries…). As a 

result of contrasted local characteristics, the conservation status of Atlantic salmon 

populations may vary greatly even between neighboring rivers. The river scale is therefore the 

relevant and recommended spatial scale for the management of salmon stocks. But obviously, 

even though salmon (Atlantic and Pacific) are one of the most studied species (Prévost & 

Chaput, 2001), it is not conceivable to survey rigorously every individual river population. To 

circumvent this difficulty, long term scientific population monitoring has targeted so-called 

“index rivers” from which more precise knowledge on stock size, i.e. on abundance of adult 

returns, can be obtained and ultimately transferred to unmonitored rivers. Atlantic salmon is a 

species of great fishing interest (both commercial and recreational) and the resulting catch 

statistics are often compiled on a river by river basis. These data provide an opportunity to 

tailor the information brought by index rivers to any exploited river and as such better appraise 

the abundance of adult returns of any exploited population. 

From a statistical point of view, observed catches of Atlantic salmon in rivers can be 

considered as resulting from a random process conditioned by the underlying abundance of 

harvestable individuals, that is, adult returning to the river to spawn. Provided that this process 

is explicitly modeled, catches can be used to infer abundance of adult returns. The accuracy 

of abundance estimates relies primarily, but not only, on our ability to estimate the 

proportionality factor or exploitation rate, i.e., the proportion of adult removed by harvesting. 
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Information on changes in exploitation rates, resulting for example from a change in harvesting 

effort, in the efficiency of catching gears or from environmental factors, may be difficult to 

monitor. But in the absence of such information, abundance of adult returns cannot be 

estimated from time series of catch data without making strong hypotheses on exploitation 

rates, and even then, the estimates can be strongly biased if the assumptions are wrong 

(Ricker, 1975 ; Hilborn & Walters, 1992 ; Arreguin-Sanchez, 1996 ; Maunder & Punt, 2004). 

Fisheries scientists often face the dilemma of using reliable estimates of abundance with 

limited spatio-temporal coverage versus using potentially inaccurate abundance estimates 

with a wider spatio-temporal coverage. But when abundance estimates, derived from fisheries 

independent data gathered by well controlled scientific protocols, are simultaneously available 

with catch data offering a wider spatio-temporal coverage, there can be a way out of this 

dilemma. Exploitation rate can be estimated and extrapolated over other spatio-temporal units. 

To reduce bias, this extrapolation may require the incorporation of covariates that are 

correlated with variations of exploitation rate over space and time. The value of the 

Hierarchical Bayesian Modelling (HBM) framework (Gelman et al., 2013 ; Congdon, 2014) in 

such cases, where availability of data vary between observation units, has been well 

established, especially in ecology (Clark, 2003 ; Royle & Dorazio, 2008 ; Parent & Rivot, 

2012). The HBM framework facilitates the joint treatment of heterogeneous data sets: it allows 

the borrowing and transfer of information between data rich and data poor spatio-temporal 

units, while accounting for the associated uncertainty (e.g. Prévost et al., 2003 ; Brun et al., 

2011). HBM also facilitates estimation for spatio-temporal units with missing data (e.g. Clark 

& Bjørnstad, 2004) and prediction for new units with no observed data (e.g. Prévost et al., 

2003).  

In this paper, we show how HBM provides the means to produce time series of abundance for 

a large set of spatio-temporal units by integrating a heterogeneous dataset of catches, 

abundance of adult returns (total or partial), abundance indices, effort and environmental 

covariates. We demonstrate our approach with a case study of 18 populations of Atlantic 

salmon in Brittany, France (figure II.1). A complete set of 31 years (1987-2017) of angling 

catches is available for each river. Abundances of adult returns are available for 4 river 

populations over part of the study period; from the Scorff (1994-2017), the Elorn (2007-2017), 

the Aulne (1999-2017) and the Couesnon (1996-2015) with only partial abundances being 

available for the last two rivers. Fishing effort data, an environmental covariate potentially 

influencing exploitation rate (river flow) and an additional regional index of abundance (derived 

from a fishing logbook survey) are also used to explain variation of catches among years and 

rivers. Note that all materials needed to run the model (data sets, model script, etc) and to 
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produce estimates, tables and figures presented in this paper are available at the following 

link: https://gitlab.com/clebot/abundance. 

II.B. Materials and methodes 

II.B.1. Study site and fishing regulation 

In France, freshwater fisheries targeting Atlantic salmon (mainly recreational angling by rod 

and line) are regulated. A specific license is required and the regular fishing season is divided 

in two periods; from mid-March to mid-June and from mid-June to mid-September. Fishing 

dates are established every year at the river scale with some variations between rivers and 

years. During the first period, (almost) only multi-sea winter (MSW) individuals are caught 

because this sea-age category is the first to return to rivers. The return migration of one-sea 

winter fish (1SW) occurs later in the year, essentially after mid-June. To limit the exploitation 

of MSW fish, their removal is not allowed during the second fishing period.  

The declaration of salmon catches in rivers became mandatory in 1987 and nine years later, 

river-specific annual Total Allowable Catches (TAC) were established (Prévost & Porcher, 

1996). In Brittany, TAC are defined for 26 rivers but only the main 18 rivers are considered in 

this study (figure II.1). These TAC are specific to each sea age category (i.e. MSW and 1SW). 

They are updated on a multiannual basis according to available assessment data. The in-

season monitoring of catches is essential, allowing managers to close the fishery if the TAC 

is reached before the prescribed end of the fishing period. As the 1SW TAC has never been 

reached in any river to date, an extension of the second fishing period from mid-September to 

mid-October (even late October in some circumstances) has also been established for some 

rivers some years. We consider this extension as a third fishing period.  

II.B.2. Data 

II.B.2.a. Catch 

Atlantic salmon catches are collated in a database managed by the “Centre National 

d’Interprétation des Captures de Salmonidés” (CNICS, 

https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-

hub/CNICS). We extracted time-series of annual catches by sea age category for our 18 

salmon populations over the period from 1987 to 2017. Sea age is interpreted from the 

analysis of fish scales samples that fishermen must provide when declaring their catch.

https://gitlab.com/clebot/abundance
https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-hub/CNICS
https://www6.rennes.inrae.fr/u3e_eng/ABOUT-US/Organisation/The-migratory-fish-hub/CNICS
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Figure II.1. Rivers of Brittany considered in this study. Rivers are figured in blue. Black lines outline the edges of the watershed associated to 

each river. A number from 1 to 18 is allocated to each river following a north-eastern to south-eastern rotation (1: Couesnon, 2: Trieux, 3: Leff, 

4: Jaudy, 5: Léguer, 6: Yar, 7: Douron, 8: Queffleuth, 9: Penzé, 10: Elorn, 11: Mignonne-Camfrout-Faou, 12: Aulne-Douffine, 13: Goyen, 14: 

Odet-Jet-Steïr, 15: Aven-Ster Goz, 16: Ellé-Isole, 17: Scorff and 18: Blavet) 
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II.B.2.b. Covariates of the exploitation rates 

River angling catch is related to the number of returning adults through an exploitation rate, 

which in turn depends on fishing effort. The number of fishing licenses issued annually and 

the duration of fishing periods are the only information available on fishing effort. The number 

of licenses is only known at the regional scale (i.e. Brittany) and cannot be allocated on a river 

per river basis. It varies minimally over time (Coefficient of variation of (CV) 11% over the 

period of study) and preliminary analyses (not reported here) showed no effect of the number 

fishing licenses on the variations of the exploitation rate estimates. Thus, the number of 

licenses has been discarded from our analysis. The duration of the fishing periods is known 

for every river every year. Hence, for each river and each fishing period, the time-series of 

fishing effort from 1987 to 2017 corresponds to the number of days when fishing is allowed. 

Fishing effort is considered separately by fishing period because the effect of one day of 

fishing is expected to differ between periods, due to variations in the characteristics of the fish 

exploited, i.e. primarily sea age, and in the behavior of the fish and the anglers in each period.  

Rod and line catches of salmon can be correlated over time with river flows (Clarke et al., 

1990 ; Davidson et al., 1996 ; Crozier & Kennedy, 2001) as they influence exploitation rates. 

We thus considered river flow as a covariate explaining part of the temporal variability of the 

exploitation rates. In Brittany, river flows are mainly driven by regional and seasonal patterns 

of precipitations that are mostly common to all rivers. Three regional river flow indices, one 

per fishing period, were derived using a subset of rivers for which flow measurements were 

available for the period 1987 to 2017. For each river, we selected the gauging station nearest 

to the estuary and computed annual indices by averaging the daily discharge measurements 

across days and rivers for each fishing period. 

II.B.2.c. Abundance of adult returns from monitored rivers 

For the Scorff (figure II.1), the total abundance of adult returns by sea age category (1SW and 

MSW) have been estimated since 1994 using capture-mark-recapture techniques (Servanty 

Royer & Prévost, 2016 ; Buoro et al., 2019). Sea age is determined from interpretation of 

scales collected from sampled fish. On the Elorn (figure II.1), direct counting of salmon has 

been undertaken since 2007 using a video-recording unit. Total returns of 1SW and MSW 

adults are determined based on the individual length (1SW fish are significantly shorter, more 

than 10 cm on average, than their MSW counterparts) and the date of observation of each fish 

(Dartiguelongue, 2017). Given the methods used to quantify adult returns on the Scorff and 

the Elorn, the estimates of returns are considered to be known without error. The exception is 

for the Elorn in 2007 when the video-counting was only set up in mid-April, after the beginning 
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of the period of river entry of MSW individuals. The number of MSW fish counted in 2007 is 

thus considered as a partial count of the MSW returns. 

Information on adult returns is also collected from counting devices on the Aulne (video 

recording; figure II.1) since 1999 and on the Couesnon since 1996 (acoustic recording and 

trapping; figure II.1). For both rivers, the characteristics of the facilities and the observation 

procedures only provide partial counts. The distinction between 1SW and MSW individuals is 

also based on length and date of observation.  

II.B.2.d. River area 

Abundance of Atlantic salmon populations are strongly dependent on the size of the home 

river that supports the juvenile production (Prévost et al., 2001). The size can be quantified by 

the water surface area that support juvenile production (i.e. productive area), expressed in 

100 m2 of riffle-rapid equivalent (RRE), with riffles and rapids being the preferred habitats for 

juvenile salmon (Bagliniere & Champigneulle, 1982 ; Bagliniere & Arribe-Moutounet, 1985 ; 

Prévost & Porcher, 1996). For the rivers of Brittany, habitat areas are derived from habitat 

cartography data and are regularly updated. 

II.B.2.e. Angling logbooks 

Logbooks filled by volunteer anglers are also available for the years 1995 to 2017 with the 

exception of 1998. They were used to compute a Catch Per Unit of Effort (CPUE) index for 

each fishing period. The logbook data include date, river fished, number of fish caught, and 

hours fished per fishing trip. An insufficient number of logbooks were available to derive a 

CPUE index for each river every year. Hence, the CPUE index is computed at the regional 

scale by pooling all the logbooks collected in Brittany for each year and calculating a CPUE 

index as number of fish caught per hour of fishing. These CPUE data are used as yearly 

regional indices of returning salmon abundance. 

II.B.3. Model 

The simplified direct acyclic graph presented figure II.2 describes the general conditioning 

structure of the model. At the bottom of the graph are observed data, i.e. the catches C and 

the CPUE indices, that are conditioned by other model quantities but do not condition any 

other quantity. At the top of the graph are the model parameters ψ and the observed 

covariates, i.e. the regional flow index Q, the river size A and the fishing effort E; that condition 

other model quantities but are not conditioned by any other quantity.  
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Figure II.2. Simplified Direct Acyclic Graph (DAG) showing the conditioning structure of the 

model. Model quantities are represented by circles or ellipses, except covariates which are 

represented by rectangles. They are filled with grey if the quantity is fully observed (known), 

in white if fully unknown and with stripes if only partly observed. The arrows represent 

conditioning and are pointing to the conditioned quantity. Frames represent a repetition of 

structure over to spatial (river, r) or temporal (year, t) units, sea age (a) and fishing period 

(p). See text for more detailed explanations. 

In between, are latent variables θ, i.e. intermediate quantities useful to conceptualize the 

process giving rise to the data, and the quantities of ultimate interest to be estimated, i.e. the 

exploitation rates u and the number of adult returns N, the latter being conditioned by river 

size A. The catch C is assumed to depend on the adult return abundance N and the 

exploitation rate u, also called the probability of capture. Part of the variations of the 
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exploitation rate is explained by two covariates, the regional flow index Q (i.e. environmental 

conditions) and a river-specific measure of fishing effort E, i.e. the duration of the fishing 

period. The regional abundance of adult returns (i.e. sum of N over rivers) conditions the 

CPUE index derived from angling logbooks. The parameters ψ govern the variations over time 

(year, t), space (river, r) and sea age (a) of the latent variables θ and the quantities of ultimate 

interest in a hierarchical structure. Most of the model parameters ψ are specific to the fishing 

period (p). Note that both the adult abundances and the CPUE indices are observed or 

unknown, according to the river and the year for the former and only the year for the latter.  

II.B.4. Model details 

Observable quantities and covariates are denoted by capital Roman letters and unobservable 

quantities by Greek or Roman lowercase letters. The notation x|y ~ distribution(y) refers to the 

conditional distribution of x given y. Subscripts indicate the year t, the river r (from 1 = 

Couesnon to 18 = Blavet; figure II.1), the sea age category a (1 for MSW and 2 for 1SW), 

and/or the fishing period p (from 1 to 3). A superscript identifies the relationship between 

variables within the hierarchical structure of the model, that is, µq is the mean of the distribution 

of the quantity denoted q. In linear models, intercepts are denoted α and covariate coefficients 

or effects are denoted β. These linear model parameters may also be numbered when 

necessary.  

II.B.4.a. Exploitation 

The catch Ct,r,a of sea age category a, in river r, in year t is assumed to result from a binomial 

draw in the total number of adult returns Nt,r,a with a probability of capture ut,r,a (equation II.1). 

(II.1) Ct,r,a|Nt,r,a, ut,r,a ~ Binomial (Nt,r,a, ut,r,a) 

ut,r,a is subsequently referred to as the exploitation rate. It is modeled using a complementary 

log-log link function (equation II.2 ; Quinn & Deriso, 1999 ; Rago, 2001 ; Congdon, 2014). 

(II.2) log(- log(1-ut,r,a))= ∑ It,r,a,p x evt,r,p3
p=1  

where vt,r,p is the complementary log-log scaled exploitation rate during the period p for year t 

in river r.  

According to this formulation, the fishing survival probability 1-ut,r,a results from three 

successive survival events, one per fishing period. A binary indicator (It,r,a,p) specifies which 

fishing period applies to each sea age category, in any given year and river. For the MSW 
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fish, the binary indicator for the first fishing period (It,r,1,1) equals 1 while It,r,1,2 and It,r,1,3 are 0 

because MSW fish can only be retained during the first fishing period. Note however that, due 

to some exceptional fishery closures, It,r,1,1 may equal 0 in some years for some rivers (e.g. 

for the Yar in 2016 and 2017). For the 1SW fish, It,r,2,1 equals 0 and It,r,2,2 is almost always 1, 

while It,r,2,3 equals 0 or 1 according to whether the third fishing period is allowed by managers. 

It,r,2,2 may exceptionally equal 0 to account for fishery closures occurring the years where 

water levels were extremely low during summer. Under this formulation, 1SW fish are 

sequentially and cumulatively exploited during the second and the third period if the latter is 

open.  

The complementary log-log scaled exploitation rate vt,r,p is related to fishing effort (number of 

days) and flow indices using a linear-normal formulation (equation II.3 and II.4). The linear 

model coefficients are assumed to vary according to the fishing period. Indeed, the effects of 

fishing effort and flow on the exploitation rate potentially differ because fishing practices and 

the behavior of the fish may change according to the season and the fish characteristics 

(Gueguen & Prouzet, 1994). In the first period, only MSW fish, which are mostly females, are 

subject to exploitation. The second period corresponds to the peak of 1SW fish river entry, 

which are smaller and have a more balanced sex ratio (if not dominated by males). In the third 

period, fishing only occurs on 1SW fish, but many have already spent several weeks in 

freshwater without feeding and they are closer to spawning time. For consistency with the 

linear-normal structure of the model, the flow (Qt,p) and fishing effort (Et,r,p) covariates, which 

are strictly positive in their natural scale, are log transformed. Centering of log transformed 

covariates is undertaken thereafter using their mean per fishing period (µ
p
log(Q) and µ

p
log(E)) to 

facilitate inferences. 

(II.3) vt,r,p|µ
t,r,p
v , τp

v ~ Normal(µ
t,r,p
v , τp

v) 

(II.4) µ
t,r,p
v = αr,p

v + β1
r,p
v

 x [log(Qt,p)- µ
p
log(Q) ]  + β2

r,p
v  x [log(Et,r,p)- µ

p
log(E) ]   

where τp
v is the precision of the normal distribution. To account for variations among rivers, 

the intercepts αr,p
v

 and the β1𝑟,p
v

 and β2
r,p
v

 coefficients are river specific and are hierarchically 

modeled assuming normal distributions with means (µ
p
α, µ

p
β1, µ

p
β2 ) and precisions (τp

α, τp
β1

, τp
β2

), 

respectively, specific to a period (equations II.5, II.6 and II.7).  

(II.5) αr,p
v |µ

p
α, τp

α ~ Normal(µ
p
α, τp

α) 
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(II.6) β1
r,p
v

|µ
p
β1, τp

β1
 ~ Normal(µ

p
β1, τp

β1
) 

(II.7) β2
r,p
v

|µ
p
β2, τp

β2
 ~ Normal(µ

p
β2, τp

β2
) 

II.B.4.b. Adult returns 

The number of adult returns Nt,r,a is assumed to be Poisson distributed with a mean parameter 

nt,r,a defined for each year t, river r, and sea age category a (II.8).  

(II.8) Nt,r,a|nt,r,a ~ Poisson (nt,r,a) 

Adults returns are either observed as on the Scorff and the Elorn, partially observed as on the 

Couesnon and the Aulne (and the Elorn in 2007 for MSW fish), or unknown in any other 

instances (figure II.1). On the Couesnon, where available partial counts are most likely a minor 

fraction of the actual number, these were modeled as censored data, the observed count 

NCt,r,a being the lower bound of the corresponding Poisson distribution. On the Aulne (and the 

Elorn MSW in 2007) the partial count is considered to be close to the “true” value. We chose 

to model these data differently. First trials using censored data led to gross over estimation of 

adult returns, with unrealistically high values relative to the river size. We therefore modelled 

the partial counting process of adult returns by means of a binomial distribution, with the “true” 

abundances of adult returns Nt,r,a corresponding to the total number of trials and a counting 

probability of adult returns p
t,r,a

 (II.9). 

(II.9) NCt,r,a|Nt,r,a, p
t,r,a

 ~ Binomial (Nt,r,a, p
t,r,a

) 

To constrain the counting probabilities, additional hypotheses based on available expertise 

were made. First, considering the a priori high efficiency of the counting device, we assumed 

that the counting probabilities of MSW returns were higher than MSW exploitation rates 

(ut,r,1 in equation II.1). Second, we further assumed that the counting probabilities are higher 

for 1SW compared to MSW fish. Lower river flow during the upstream migration window of 

1SW fish (mostly in summer), with fewer flood events, make the counting device more efficient 

than during MSW migration window (mostly in spring). Both hypotheses were implemented 

using left-truncated uniform distribution for the counting probabilities (equations II.10 and 

II.11).  

(II.10) p
t,r,1

|ut,r,1 ~ Uniform (ut,r,1, 1) 

(II.11) p
t,r,2

|p
t,r,1

~ Uniform (p
t,r,1

, 1) 
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The CPUEt,p is used as an abundance index of the total number of adult returns at the regional 

scale. It is assumed to be log-normally distributed, with its mean (µ
t,p
CPUE

, log scale) and a 

precision (τp
CPUE) specific to the fishing period (II.12). µ 

t,p
CPUE is expressed as a linear function 

of the log of the total number of adult returns at the region scale NTt,a, with regression 

coefficients αp
CPUE and β

p
CPUE

 (II.13). A binary index Ja,p associates µ 
t,p
CPUE to NTt,a of the 

relevant sea age category. 

(II.12) log(CPUEt,p) |µ
t,p
CPUE, τp

CPUE~ Normal (µ
t,p
CPUE, τp

CPUE) 

(II.13) µ 
t,p
CPUE= αp

CPUE + β
p
CPUE

 x log(∑ Ja,p NTt,a 2
a=1 )  

Where J1,2, J1,3and J2,1 are equal to 0 and J1,1, J2,2 and J2,3 are equal to 1. This formulation 

allows for a potentially non-linear relationship between CPUE and total adult returns in their 

natural scale (Quinn & Deriso, 1999 ; Harley et al., 2001). 

In Atlantic salmon, population size is constrained by and positively dependent on river size 

(Prévost et al., 2001). Poisson parameter nt,r,a of the adult return distributions (II.8) is the mean 

number of adult returns per sea age category. Hence, it is computed as the product of the 

river size At,r and the adult density dt,r,a per unit of river size (II.14). In accordance with common 

practice, the riverine wetted area that supports the juvenile production which the returning 

adults originates from is used as a measure of river size (e.g. Prévost et al., 2003). To avoid 

very low values of dt,r,a and facilitate inferences, unit of river size used was defined as 100 m² 

of riffles and rapids equivalents. 

(II.14) nt,r,a = dt,r,a x At,r 

Densities of each sea winter category are computed as a proportion of the total density of 

adults returning to each river (dt,r), 1SW and MSW combined (II.15).  

(II.15) dt,r,a = dt,r x q
t,r,a

 

The 1SW proportion q
t,r,1

 (q
t,r,2

 = 1 - q
t,r,1

 being the MSW proportion) is a demographic feature 

that shows limited variations between years and rivers in Brittany (Servanty Royer & Prévost, 

2016). They are assumed exchangeable among years and rivers and modelled by a logit-

normal distribution (II.16). 

(II.16) logit (q
t,r,1

) |µq, τq ~ Normal (µq, τq) 



39 
 

39 
 

where µq and τq are the mean and the precision in the logit scale. Despite standardization by 

river size, adult densities still vary according to year and river. The log scaled dt,r are thus 

assumed to be normally distributed with a common precision (τd) and a mean µ
t,r
d  resulting 

from the sum of a grand mean α1
d
 with additive year α2t

d
 and river α3r

d
 random effects 

(equations II.17, II.18, II.19 and II.20). 

(II.17) log(dt,r) |µt,r
d , τd ~ Normal(µ

t,r
d , τd) 

(II.18) µ
t,r
d =α1

d
+ α2t

d
+ α3r

d
 

(II.19) α2t
d
|τα2 ~ Normal (0, τα2 ) 

(II.20) α3r
d
|τα3 ~ Normal (0, τα3) 

where τα2 and τα3 are the precisions of the year and river effects respectively. To facilitate 

subsequent statistical inferences, all the precision parameters (τ = (τp
v, τp

α , τp
β1

, τp
β2

, τp
CPUE, τq, 

τd, τα2, τα3) are hierarchically modeled by means of a gamma distribution with mean µ𝜏 and an 

inverse scale γτ (equation II.21, Gelman, 2006). 

(II.21) τ ~ Gamma (µτ, γτ) 

II.B.5. Prior probability distributions and Bayesian inference  

Independent prior probability distributions are assigned to the parameters of the model, i.e. 

the quantities of the model not conditioned by any other quantity. Uninformative prior 

probability distributions are used (table II.1) to ensure that our posterior distributions reflect 

primarily the information brought by the data. The joint posterior distribution of all unknown 

quantities was approximated using Markov chain Monte Carlo (MCMC) sampling. All 

computations were carried out with the JAGS® software (version 4.2.0.; Plummer 2003) 

running in rjags, Coda and Dclone packages of R (version 3.3.0, www.r-project.org). Three 

chains with contrasted starting points were run in parallel. After an initial phase of 2,000 

iterations for sampler adapting, 107 values were drawn for each chain. The convergence of 

the MCMC sampling was evaluated using the Gelman–Rubin (Rubin & Gelman, 1992) 

diagnostics and Geweke stationarity tests as implemented in the Coda R package. For all the 

model parameters, upper limits of the Gelman–Rubin statistics were close to 1 (always lower 

than 1.1), indicating a good mixing of the MCMC chains, and Geweke tests were successfully 

passed. A subset of 12 000 values from the three chains (1 iteration out of 250 for each chain) 

was used to approximate the posterior distributions.  
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Parameter Prior distribution Marginal posterior distribution 

 distribution mean sd mean sd 

      
Exploitation rates 

 µ
1
α Normal 0 10 -1.97 0.19 

 µ
2
α Normal 0 10 -4.04 0.25 

 µ
3
α Normal 0 10 -3.45 0.26 

 µ
1

β1
 Normal 0 10 0.40 0.12 

 µ
2

β1
 Normal 0 10 0.03 0.18 

 µ
3

β1
 Normal 0 10 0.09 0.19 

 µ
1

β1
 Normal 0 10 -0.04 0.21 

 µ
2

β2
 Normal 0 10 0.70 0.26 

 µ
3

β2
 Normal 0 10 -0.15 0.38 

      

Abundances 

 α1
CPUE Normal 0 10 -11.21 2.27 

 α2
CPUE Normal 0 10 -12.81 3.59 

 α3
CPUE Normal 0 10 -12.81 4.19 

 β
1
CPUE

 Normal 0 10 0.82 0.33 

 β
2
CPUE

 Normal 0 10 0.94 0.40 

 β
3
CPUE

 Normal 0 10 0.99 0.46 

 µq Normal 0 10 1.31 0.07 

 α1
d
 Normal 0 10 -1.21 0.20 

      

Variance parameters 

 µτ  Gamma 0.1 1 5.46 1.09 

 γτ Gamma 0.1 1 0.36 0.19 

 

Table II.1. Statistical summaries (mean and standard deviation) of prior and marginal 

posterior distributions of the model parameters.  
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II.C. Results 

Prior distributions of the model parameters have been clearly updated a posteriori; marginal 

posterior distributions have a lower dispersion and the means are modified compared to those 

of the prior distributions (table II.1). The a posteriori checking of standardized residuals of the 

exploitation rates reveal no major contradiction with the assumption of their normal i.i.d. 

distribution. 

II.C.1. Exploitation  

During the first fishing period, there is an overall positive effect of river flow on the exploitation 

rates (posterior probability of µ
1

β1
 > 0: 100%). At the river scale, the flow effect is significant 

(i.e. posterior probability of being positive is above 90%) in 12 out of 18 cases, and for the 6 

remaining rivers, posterior medians of effects are positive (figure II.3). No general, significant 

and consistent effect of flow is revealed for the second and third fishing periods although there 

is a tendency of an overall positive effect for the third period (posterior probability of  µ
3

β1
 > 0: 

68%). Fishing effort defined as the length of the fishing season has an overall significant and 

positive effect on the exploitation rate only during the second fishing period (posterior 

probability of µ
2

β2
 > 0: 99%). For this period, the medians of the posterior estimates are positive 

for all rivers and the effects are significantly positive for five rivers. There is no general, 

significant and consistent effect of effort across rivers for the first and third fishing periods. For 

the first period, there are some contrasted effects among rivers with significantly positive and 

negative effects for five rivers whereas in the third period, there is only one river with a 

significant and negative effect of effort, the Couesnon (figure II.3). 

The exploitation rate of MSW fish is estimated to be three times higher on average (0.15) than 

that of 1SW fish (0.05) (table II.2). The decision to open a third fishing period significantly 

increases the 1SW fishing mortality resulting in an average exploitation rate of 0.08, compared 

to 0.03 when fishing is closed after the second period. The precision of the exploitation rates 

estimates vary according to the quality of data available. When abundances are observed, 

CVs of exploitation rate estimates are low and equal to 19% and 16% on average for MSW 

and 1SW fish respectively. In contrast, the highest average CVs are for spatio-temporal units 

where abundances are not observed (MSW: 43%; 1SW: 59%). Intermediate precision is 

obtained when abundances are partially observed (table II.2). 
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Figure II.3. Marginal posterior distributions of the covariate effects on the complementary 

log-log scaled exploitation rate (equation II.3, II.4 et II.5). For each fishing period, the 

hierarchical mean of the covariate effect is presented before the effect of every river. The 

median (dot) and the 90% BCI (line) of the posterior distribution are displayed. Black: 0 is 

not included in the 90% BCI. Grey: 0 is included in the 90% BCI. 
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Table II.2. Mean and CV of the posterior estimates of exploitation rates and abundances by 

sea age category. Coefficients of variation (CV) of posterior distributions are averaged over 

the full set of years and rivers and separately for three subsets according to the quality of the 

information available on abundance (observed, partially observed and not observed) 

Times series of exploitation rates estimates by sea age category may exhibit contrasted 

patterns through time according to the river. For the majority of the rivers it varies around the 

mean without clear trend, as shown for the Penzé (figure II.4.d). In contrast, the MSW 

exploitation rates of the Elorn (figure II.4.a) and the Aulne (figure II.4.b) decrease whereas 

they increase for the Couesnon (figure II.4.c). For 1SW individuals, two levels of exploitation 

rates are generally observed depending on the opening vs closure of the third fishing period. 

This is clearly visible for the Penzé (figure II.4.h) and the Couesnon (figure II.4.g). For the 

Couesnon, exploitation rates increased dramatically in the last three years to a maximum of 

0.36 in 2015. The Aulne exhibits a very singular pattern with a strong rise of the 1SW 

exploitation rate leading to a peak in 1996 followed by a decrease back to a level just above 

that observed at the beginning of the time series (figure II.4.f).

 Mean CV 

  Abundance 

observed 

Abundance 

partially observed 

Abundance not 

observed 

Combined 

      

Exploitation rates      

MSW (ut,r,1) 0.15 19% 30% 43% 41% 

1SW (ut,r,2) 0.05 16% 35% 59% 55% 

      

Abundances      

MSW (Nt,r,1) 148 0% 33% 51% 47% 

1SW (Nt,r,2) 526 0% 30% 48% 44% 
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Figure II.4. Time series of annual posterior distributions of exploitation rates by sea age category (MSW and 1SW) from 1987 to 2017 for the 

Elorn (a and e), the Aulne (b and f), the Couesnon (c and g) and the Penzé (d and h). The median (dot) of coefficients and the 90% BCI (line) of 

the posterior distributions are displayed. The shade of grey indicates the quality of information available for population abundance: black when 

abundance is observed, light grey when abundance is not observed and dark grey when abundance is partially observed. For 1SW exploitation 

rates, empty dots are used when fishing was extended over a third period in autumn. 

 

(a) 

(e) (f) (g) 

(b) (c) (d) 

(h) 
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II.C.2. Adult returns 

The α1
d
 posterior mean (-1.21; table II.1) corresponds to a mean density of 0.3 adult per 

100 m² of productive area. The posterior distributions of the year effects show strong yearly 

variations in the abundance of adults at the regional scale without any clear temporal trend 

(figure II.5.a). The lowest estimated abundance overall is in 2010 (median year effect = -0.64 

in the log scale): it corresponds to an average yearly density of adults reduced by half relative 

to the overall mean. Conversely, the highest estimated abundance was in 1996 corresponding 

to a yearly mean density 1.5 times higher than the overall mean. Most of the posterior medians 

of the river effects are positive and less than 1 (figure II.5.b). The 90% Bayesian Confidence 

Interval (BCI) of the rivers effects usually encompass 0, except for four small rivers, the Leff, 

the Jaudy, the Yar and the Queffleuth, where they are negative. 

Associated with the precision of the exploitation rates, the precision of the abundance 

estimates is dependent on the quality of the data available (table II.2). The CVs equal to 0 

when abundance is observed. The average CVs are almost 2 times lower when there are 

partial observations of abundance than when there are no fishery-independent observations. 

In the most common case of no fishery-independent data, the uncertainties of the annual 

abundance estimate remain relatively high, however temporal patterns of variations in 

abundance are apparent. In the time series of abundance by sea age category of the Elorn, 

the Aulne, the Couesnon and the Penzé presented for the sake of illustration (figure II.6), 

posterior medians vary by a factor of 9 for MSW and of 7 for 1SW abundances. Good and bad 

years are then clearly distinguished, as for instance the peak of abundance for the Aulne in 

the mid-nineties (figure II.6.b and II.6.f). For the Couesnon, there is also a tendency of higher 

adult abundance in recent years, especially for 1SW fish (figure II.6.c and II.6.g). These are 

notable exceptions to the general absence of clear temporal patterns or trends for the other 

rivers studied. (figure II.6.d. and figure II.6.h). 
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Figure II.5. Marginal posterior distributions of year (a) and river (b) effects of the adult 

density (log scale, equation 16, 17 and 18). The median (dot) of the effects and the 90% BCI 

(line) of their distributions are displayed. For river effects, the shade of grey indicates the 

quality of information available for population abundance: black when abundance is 

observed (for at least part of the study period), light grey when abundance is not observed 

and dark grey when abundance is partially observed. 

(a) 

(b) 
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Figure II.6. Time series of posterior distributions of yearly adult abundance by sea age category (MSW and 1SW) from 1987 to 2017 for the 

Elorn (a and e), the Aulne (b and f), the Couesnon (c and g) and the Penzé (d and h). The median (dot) and the 90% BCI (line) are displayed. 

The shade of grey indicates the quality of information available for population abundance: black when abundance is observed, light grey when 

abundance is not observed and dark grey when abundance is partially observed. For 1SW abundance, empty dots are used when fishing was 

extended over a third period. When abundance is observed only a dot is displayed 

(a) (b) (c) (d) 

(e) (f) (g) (h) 
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II.D. Discussion 

The ultimate goal of our work was to develop a statistical modelling approach to 

estimate abundance time series by taking the fullest advantage of the diverse assemblage of 

data at hand, namely total or partial abundances of adult returns, abundance indices (CPUE), 

river-specific catches, environmental covariates (i.e. river size and flows) and fishing effort. To 

do so, we directly drawn from the general HBM framework proposed by Brun et al (2011) to 

derive homogenous series of population(s) abundances from multiple data collection 

procedures (DCPs). We first considered that abundances were known for some spatio-

temporal units of interest, i.e. for the Scorff and in more recent years for the Elorn. Partial 

observations of abundance and fishing were then considered as DCPs. We explicitly modelled 

the partial observations using two different techniques; by binomial draw or data censoring 

according to the river specific DCP. Fisheries catches are an additional DCP that apply to the 

full set of spatio-temporal units. CPUE can be considered as a DCP too but at an aggregated 

regional level only. A specific and more sophisticated model was set to describe the process 

generating catch from the underlying abundance. River size, flows and effort measures were 

used as covariates conditioning abundance or catch through the modelling of the exploitation 

rates. 

The joint treatment of such a heterogeneous assemblage of data sets in a single HBM 

framework allowed the transfer of information from data rich to data poor spatio-temporal units 

for the purpose of estimating a homogeneous time series of abundances for the full set of 

rivers and years, while accounting for their associated uncertainty. Data rich units are often of 

limited spatio-temporal scope. In our case, the data-rich units, for which both catch and 

abundance are known, are limited to the Scorff for most years of the time series and to the 

Elorn in more recent years. By themselves, they are insufficient for providing an overall view 

of the variations and patterns of evolution of abundance for the full set of rivers and years. 

However, they play a key role in providing an opportunity to scale the catch to the abundance 

and to fit the fisheries exploitation model. Data-poor units, for which only catches and 

associated covariates are available, are the most common observations. Although these data 

are informative to some extent about abundance, they are not sufficient for deriving 

meaningful estimates of abundance. When combined with the information brought by data rich 

units, by means of a unique and consistent HBM framework that jointly treats the full set of 

spatio-temporal units, they become valuable in contributing to contrast abundance between 

spatio-temporal units. Ultimately, the strength of the data available determines the uncertainty 

of the abundance estimates, as shown when comparing the units for which abundance is 

partially observed with the data-poor ones. The more information is available, the less 
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uncertain the inferences are. 

In this paper, we consider only one model formulation. Given the ultimate objective of our work 

(i.e. the estimation of salmon abundance time series by taking the fullest advantage of the 

diverse assemblage of data at hand including fisheries catch) and the illustrative purpose of 

our case study, the testing of alternative hypotheses by means of alternative model 

formulation was not of primary interest. Other formulations have been tried through the 

process of elaborating the model version that is ultimately presented. Here as well we followed 

Brun et al. (2011) and adopted their step by step approach of increasing model complexity 

guided by successive posterior model checking at each step. This approach was preferred to 

multimodel inferences based on the averaging over various models according to some 

weighting criterion. Although conceptually attractive, as it allows to incorporate model 

uncertainty, multimodel inferences are practically difficult given the complexity of our model 

and the associated computational burden, not to mention the choice of the weighing criterion 

which is also a matter of debate (Gelman & Rubin, 1995 ; Tenan et al., 2014 ; Ver Hoef & 

Boveng, 2015).  

The relevance of our approach and the associated model is reinforced by the interest of the 

results we obtained for population and fisheries management advice and their agreement with 

additional knowledge and expertise not formally included in the model or the data. Without 

any a priori assumptions introduced in our model, MSW exploitation rates are estimated to be 

three times higher on average than 1SW exploitation rates. Such size-selective exploitation 

toward larger individuals is common in both aquatic and terrestrial habitats (Fenberg & Roy, 

2008). It has been observed in other Atlantic salmon populations of Spain (Consuegra et al., 

2005 ; Saura et al., 2010), UK (Gough et al., 1992 ; Quinn et al., 2006 ; Thorley et al., 2007) 

and Finland (Borgstrøm et al., 2010). Thorley et al (2007) proposed three explanations for this 

pattern: a longer upstream migration of MSW individuals, a possible higher catchability of 

MSW individuals due to higher river flow and lower abundances (See Thorley et al., 2007 for 

more details). In addition, the timing of the fishing season can contribute to size-selective 

exploitation (Saura et al., 2010 ; Harvey et al., 2017), as for example being a consequence of 

a longer MSW fishing period. Although the MSW fishing period used to be longer than 1SW 

fishing period, in recent years this pattern has been reversed in Brittany. Still the MSW 

exploitation rates remain higher, hence MSW selective exploitation rates in Brittany must be 

defined by other factors than the timing of the fishing season. An explanation might reside in 

the behaviour of anglers, who would preferentially target the larger MSW fish. In Brittany, data 

on fishing effort allocation over time and space allowing to test this hypothesis are scarce. 

Salanié et al. (2004) characterized the fishing effort applied on Atlantic salmon populations of 
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Brittany in 2002, a year when the duration of the fishing periods were similar for the two sea 

age categories. They showed that anglers were selective on the sea age category with almost 

60% of the fishing trips directed for MSW fish. 

Overall positive effects of fishing duration and flow indices on exploitation rates were 

estimated in this study. Such a result was expected based on the available literature (e.g. 

Davidson et al., 1996 ; Quinn & Deriso, 1999). But for each covariate, its effect was detected 

for only one of the three fishing periods, namely the first fishing period for flow and the second 

fishing period for fishing effort. The absence of a significant flow effect during the second and 

third fishing periods might be a consequence of river flows generally being low with too limited 

variation to observe an effect on exploitation rate during these periods. The absence of a 

fishing effort effect challenges the relevance of using the duration of fishing period as the 

fishing effort index. Indeed, we suspect that the fishing period duration does not reflect the 

actual effort resulting from anglers’ activity. This lack of relevance of fishing period duration as 

an index of fishing effort is reinforced by the apparently inconsistent variations in the intensity 

and direction of its effect on exploitation rate between rivers (Figure II. 3). There may be two 

reasons for this lack of effect of fishing period duration. First, for a given fishing period duration, 

the number of fishing trips may vary according to anglers’ perception of catch opportunity, the 

latter depending on both environmental conditions and perceived abundance of fish. But in 

addition, increased intensity of exploitation may result in a more rapid attainment of the TAC 

and thus result in a shorter fishing period duration.  

Abundance of adult returns shows no clear trend over the last 30 years for the vast majority 

of Brittany’s rivers. This differs from the general patterns reported elsewhere of a widespread 

North Atlantic decline in abundance over the last four decades (Chaput, 2012 ; ICES, 2020b). 

This may also appear surprising since the rivers in France are at the southern edge of the 

distribution range of the species (Webb et al., 2007), and as such would be expected to be 

negatively impacted by global warming (Lassalle & Rochard, 2009). When considered more 

carefully, the reported overall declining trend of abundance of Atlantic salmon occurred mainly 

during the 70’s and the 80’s. We likely failed to find the declining pattern because our study 

period starts in 1987. Still recent work from Olmos et al. (2019) suggest a declining trend in 

salmon returns for France even over the period considered in our study. Abundance estimates 

from Olmos et al. (2019) are derived from catch data and assumed exploitation rates from all 

fisheries, which is different from what is done in this study that estimates exploitation rates 

from multiple sources of data. The apparent discrepancy between our results and Olmos et 

al. (2019) may also be due to the fact our study considers Brittany only. Although it is the 

region of France holding the majority of the salmon rivers left in the country, the national scale 
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declining pattern might be driven by other regions. With regards to the expected detrimental 

effect of climate change, it must be first noted that Brittany is located significantly above the 

historical southern edge of the species distribution area (in Portugal). So far, environmental 

conditions have likely not become detrimental to Atlantic salmon in Brittany rivers (Piou & 

Prévost, 2013 ; Bal et al., 2014). In addition, mere niche modelling approaches, such as 

Lassalle & Rochard (2009), are designed to answer broad scale (continent wide) and long 

term (end of century) questions and tell us little about shorter retrospective and localised 

impacts of ongoing climate change. 

The estimates of abundance for the Couesnon and the Aulne rivers are exceptions to the 

general stationary pattern of abundance. Our model enabled to detect these river specific 

patterns of abundance that corresponded to local expertise which was not included in the 

model. In the Couesnon, the increasing trend of abundance corresponds to the sustained 

efforts to enhance access and migration to spawning and nursery habitats, to improvements 

in water quality, and to the effects of stocking. The Aulne has a unique pattern of adult returns 

in the mid 90’s that are twice as high as for the rest of the study period. This sudden rise in 

the abundances is most likely a consequence of massive juvenile stocking in this river in the 

early 90’s.  

Beside temporal patterns, river specific effects are also of interest. Most notably, lower 

abundances, relative to the productive area available, are estimated for the Leff, the Jaudy, 

the Yar and the Queffleuth (Figure II. 5). The very low adult returns in the Queffleuth may at 

least partly be a consequence of the severe impediments to upstream fish passage in its upper 

estuary. For the three others rivers, there is no obvious explanation and further investigations 

are needed to disentangle at least three potential causes, namely low juvenile production, 

dispersion of adults to neighbouring rivers, or underestimation of adult returns due to 

overestimation of angling exploitation. The last factor cannot be ruled out and is a potential 

limitation of this modelling approach. With little river specific data for contrasting exploitation 

intensity between rivers, the hierarchical structure of our model tends to homogenize average 

exploitation rates among rivers (so called “shrinkage” towards the mean), resulting in a 

overestimate of the exploitation rates for rivers with low exploitation intensity, which in turn 

leads to an underestimation of the abundance. In this context the three rivers cited above have 

very low reported catches and are bordered by two bigger and potentially more attractive rivers 

for anglers, the Trieux and the Léguer. Better river specific data on fishing effort would certainly 

help to clarify this concern. 
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Ultimately, the value of the modelling approach we have proposed resides also in the 

subsequent usage that is made of time series of abundance for a diverse range of river 

populations. Estimates of abundance are essential for investigating questions of population 

dynamics and in the provision of scientific management advice. The abundance estimates 

generated from this model are currently being used to study the synchrony in the dynamics of 

the Atlantic salmon metapopulation of Brittany. They are also being used in a regional meta-

analysis review of river specific stock-recruitment relationships and the development of river 

specific reference points for the Atlantic salmon populations of Brittany.  

 

II.E. Transition du retour d’adulte à l’échappement reproducteur 

Chez le saumon atlantique, l’échappement reproducteur, i.e. la quantité de reproducteurs qui 

échappe aux pêcheries récréatives est exprimée en quantité d’œufs car la fécondité et la 

proportion de femelle dans les deux classes d’âges d’adultes sont différentes. La fécondité 

exprimée en quantité d’œufs par femelle est corrélée positivement à leur taille (Hanson et al., 

2020). Les femelles castillons, plus petites que les femelles saumons de printemps, sont donc 

moins fécondent. La proportion de femelle chez les castillons est aussi plus faible que chez 

les saumons de printemps. L’échappement reproducteur aussi appelé stock par la suite (St,r, 

équation II.22) est déduit de la somme des retours d’adultes ayant échappé à la pêche ; il est 

exprimé en quantité d’œufs et standardisé par la surface (At,r) :  

(II.22) St,r= 
∑ (𝑁𝑡,𝑟,𝑎−𝐶𝑡,𝑟,𝑎) 𝑥  𝐺𝑎 𝑥  𝐹𝑎 𝑎

At,r
 

Où  Ga  et  Fa  correspondent respectivement à la proportion de femelles (80% pour les 

saumons de printemps et 45% pour les castillons) et à la fécondité moyenne des femelles de 

chaque classe d’adulte (5569 œufs en moyenne par femelle saumon de printemps et 3485 

œufs en moyenne pour les femelles castillons). Ces données sont issues d’observations 

réalisées sur le Scorff et sont utilisées pour élaborer les TAC (DREAL, 2017). Notez que nous 

considérons que ces données sont invariantes dans le temps. 

Les séries chronologiques de stocks sont présentées figure II.7. Comme pour les effets 

annuels sur la densité des retours, on n’observe aucune tendance particulière sur la plupart 

des rivières. Ces tendances sont peut-être masquées par l’incertitude importante des 

estimations. 
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Figure II.7. Séries chronologiques de stocks des 18 rivières bretonnes exprimés en nombre d’œufs pour 100 m² d’équivalent radiers-rapides. Les 

points et les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle à 90% de probabilité des distributions marginales a posteriori des stocks.  
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Figure II.7. (suite) 
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Chapitre III : Modèle d’estimation des séries chronologiques de 

densité de tacons 0+ (recrutement) 

III.A. Introduction 

L’acquisition de données indépendantes des pêcheries est essentielle pour l’étude de la 

dynamique des populations de poissons (Liu et al., 2009). Elles offrent généralement une 

information plus fiable (Jardim & Ribeiro, 2007) mais sont souvent plus coûteuses à collecter 

que les données issues des pêcheries (captures, effort de pêche etc. …). Elles permettent 

aussi de collecter de l’information sur des stades de vies qui ne sont pas ciblés par les 

pêcheries. Chez le saumon atlantique, en plus des données de piégeage et de comptage des 

adultes (cf. chapitre II), d’autres données, relatives aux juvéniles, sont couramment collectées 

indépendamment des pêcheries (Dauphin et al., 2009 ; Brun et al., 2011). 

En France, c’est dans les années 70, que la méthode dite des enlèvements successifs (ES) a 

été mise en œuvre pour la première fois afin de collecter des données sur l’abondance des 

juvéniles indépendamment des pêcheries. Cette méthode procède par passages successifs 

de pêche électrique sur un tronçon bien délimité de la rivière (aussi appelé site), sans remise 

à l’eau des individus capturés entre les passages. Les effectifs capturés à chaque passage 

permettent d‘estimer le nombre d’individus présent sur le site échantillonné (Bohlin et al., 1990) 

ainsi que la densité (nombre par m2) si la surface du site échantillonné est connue. Cette 

méthode présente l’inconvénient d’être coûteuse en temps, en matériels et en personnels 

mobilisés (Prévost & Baglinière, 1995). 

Elle a peu à peu été remplacée par une autre méthode d’échantillonnage qui produit des 

indices d’abondance (IA) de type CPUE (Prévost & Baglinière, 1995). Plus « légère », elle 

permet de prospecter un nombre beaucoup plus important de sites avec les mêmes moyens 

engagés. Elle cible les juvéniles de l’année (aussi appelés tacons 0+). Contrairement à la 

méthode des ES, elle ne procède qu’à un seul passage de pêche électrique selon un protocole 

standardisé (Prévost & Baglinière, 1995). Une succession de traits de 5 à 10 secondes sont 

effectués en remontant le cours de la rivière au niveau d’un site à concurrence de 5 minutes 

de pêche effective. A chaque trait, les individus capturés sont collectés et l’IA est obtenu en 

dénombrant les juvéniles capturés sur l’ensemble des traits réalisés. Cet IA représente une 

mesure relative, i.e. comparable entre sites, de la densité de tacons 0+. Pour obtenir une 

mesure absolue de la densité, il est nécessaire de calibrer la relation entre les IA de type 

CPUE et les densités estimées par ES.  
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Prévost et Nihouarn (1999) proposent une méthodologie permettant de calibrer cette relation. 

Elle se base sur l‘échantillonnage d’une cinquantaine de sites répartis sur quatre rivières 

bretonnes et deux rivières normandes. Chaque site est échantillonné successivement avec 

les deux méthodes précédemment décrites. Par ce biais, les deux auteurs ont pu estimer le 

coefficient de proportionnalité gouvernant la relation entre la moyenne du nombre de poissons 

pêchés en 5 minutes par IA et l’estimation de la densité issue des ES. Par la suite, Dauphin et 

al. (2009), puis Brun et al. (2011), ont perfectionné cette approche dans un cadre statistique 

bayésien pour produire des estimations de densité à partir des IA. 

Se basant sur ces travaux, Servanty Royer et Prévost (2016) proposent un modèle 

hiérarchique bayésien permettant d’estimer la densité de juvéniles de l’année à l’échelle de la 

totalité d’une rivière. Dans ce modèle, la relation de calibration a été mise à jour pour intégrer 

l’effet de la largeur de la rivière au niveau d’un site sur le coefficient de proportionnalité entre 

IA et densité comme le préconisaient Prévost et Nihouarn (1999). La densité totale de la rivière 

est déduite de celles estimées pour chaque site de la rivière. Ce modèle a été appliqué à trois 

rivières, l’Oir, le Scorff et la Nivelle et a permis d’estimer les densités de juvéniles de l’année 

sur les 30 dernières années. 

Depuis le début des années 90, le suivi des juvéniles de l’année par la méthode IA s’est 

généralisé. Aujourd’hui en Bretagne, plus de 200 sites répartis sur une vingtaine de rivières 

sont échantillonnés chaque année. L’objectif de ce chapitre est d’étendre la méthodologie de 

Servanty Royer et Prévost (2016), telle que mise à jour par Buoro et al. (2019), pour estimer 

les densités de juvéniles de l’année des 18 rivières bretonnes que l’on considère dans le cadre 

de cette thèse. Pour cela, nous avons adapté le modèle hiérarchique développé par Servanty 

Royer et Prévost (2016) pour qu’il soit applicable à l’ensemble de ces rivières. Le nouveau 

modèle valorise à la fois : 

- les données de Prévost et Nihouarn (1999), qui permettent de calibrer la relation entre 

les IA et les ES ; 

- les IA et les largeurs mesurés lors des campagnes d’échantillonnage réalisées sur les 

18 rivières étudiées ; 

- la cartographie par type d’habitat (i.e. faciès d’écoulement) des surfaces en eau 

colonisées par le saumon par ailleurs disponibles pour chacune des 18 rivières. 

Ce vaste ensemble de données permet de produire in fine des séries chronologiques de 

densité de tacons 0+ à l’échelle de chaque cours d’eau.  
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III.B. Matériels et méthodes 

III.B.1. Données 

Les données utilisées dans les travaux de Prévost et Nihouarn (1999) pour calibrer la 

relation de proportionnalité entre les estimations de densité obtenus par ES et les IA de type 

CPUE ont été collectées entre 1992 et 1997 sur 52 sites répartis sur 4 rivières bretonnes et 2 

normandes. Chaque site est échantillonné selon les deux méthodes à moins de 15 jours 

d’intervalle. Pour chaque site échantillonné, nous disposons du nombre d’individus capturés 

lors des deux enlèvements successifs, d’un IA, de la surface du site prospecté et de la largeur 

moyenne du lit mineur de la rivière. La surface est exprimée en centaine de m² d’équivalent 

radiers-rapides, qui sont les deux habitats les plus propices au développement des tacons 0+ 

(Bagliniere & Champigneulle, 1982).  

Depuis 1997, la méthode des IA s’est généralisée à l’ensemble de la Bretagne (tableau III.1). 

Aujourd’hui, les IA sont collectés sur plus d’une vingtaine de rivières par les fédérations 

départementales des associations agréées de pêche et de protection des milieux aquatiques 

(FDAAPPMA), mais seuls ceux des 18 rivières considérées dans le cadre de cette thèse ont 

été conservés. Le Scorff est la rivière qui bénéficie du suivi le plus rapproché. Chaque année 

depuis 1993 des IA y sont collectés sur plus de 40 sites (entre 42 et 49 selon les années). La 

densité d’échantillonnage est d’environ 2 sites pour 10000 m² d’équivalent radiers-rapides 

(tableau III.1). Sur les autres rivières, les suivis ont dans la majorité des cas (13 rivières sur 

18) débuté entre la fin des années 90 et le début des années 2000 et la densité 

d’échantillonnage ne dépasse généralement pas un site pour 10000 m² d’équivalent radiers-

rapides (à l’exception du Jaudy). La Mignonne fait l’objet du suivi le plus récent (début en 

2012). Les séries chronologiques d’IA analysées s’arrêtent toutes en 2017 ; les données plus 

récentes n’ayant pas pu être traité dans le temps imparti de cette thèse. 
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III.1 données disponibles ici :  
https://gitlab.com/clebot/abundance/-/blob/master/adultabundance/data/SRR.txt 
 

Rivières Période 

d’échantillonnage 

Nombre de 

sites 

Densité 

d’échantillonnage 

Couesnon 2002-2017 11-12 0.99-1.08 

Leff 1997-2017 5-8 0.69-1.11 

Trieux 1997-2017 14-18 0.66-0.84 

Jaudy 1999-2017 5-10 1.05-2.1 

Leguer 1998-2017 14-20 0.58-0.82 

Yar 2002-2017 2-3 0.54-0.81 

Douron 1998-2017 6-7 0.77-0.9 

Queffleuth 2011-2017 6-7 1.2-1.4 

Penze 2008-2017 8-10 0.73-0.91 

Elorn 1998-2017 12-14 0.72-0.84 

Mignonne 2012-2017 7 1.03 

Aulne 1997-2017 12-21 0.53-1.09 

Goyen 2002-2017 2-4 0.41-0.82 

Odet 1994-2017 14-15 0.56-0.6 

Aven 2004-2017 9 0.63 

Elle 2002-2017 30-34 0.47-0.53 

Scorff 1993-2017 42-49 1.96-2.58 

Blavet 2001-2017 18-22 0.55-0.67 

 

Tableau III.1. Résumé des suivis par la méthode des IA de type CPUE (période 

d’échantillonnage, nombre de sites et densité d’échantillonnage) réalisés sur les 18 rivières 

bretonnes étudiées. Le nombre de sites échantillonnés sur une même rivière ainsi que la 

densité d’échantillonnage pouvant fluctuer en fonction des années, les minima et maxima sont 

présentés. Les densités d’échantillonnage ont été calculées en divisant le nombre de sites par 

les surfaces d’équivalent radiers-rapides de chaque rivièreIII.1. Elles sont exprimées en nombre 

de sites pour 10000 m². 

https://gitlab.com/clebot/abundance/-/blob/master/adultabundance/data/SRR.txt
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III.B.2. Modèle 

III.B.2.a. Calibration 

Enlèvements Successifs  

Pour chaque site i échantillonné lors de la phase de calibration et chaque enlèvement (ou 

passage) e, le processus de capture est modélisé à l’aide d’une distribution binomiale de 

paramètres ni,e, le nombre total d’individus présents avant l’enlèvement e sur le site i, et p
i,e

, 

la probabilité de capture sur le site i lors de l’enlèvement e (III.1).  

(III.1) Ci,e|ni,e,p
i,e

 ~ Binomial (ni,e,p
i,e

) 

Le nombre total d’individus présents avant le premier passage (ni,1) correspond à l’abondance 

totale sur le site i. Il est modélisé à l’aide d’une loi de Poisson de moyenne δi  (III.2). La 

probabilité de capture lors de ce passage est issue d’une loi normale en échelle logit de 

moyenne μ
p

 et d’écart-type σ
p

 2(III.3).  

(III.2) ni,1|δi  ~ Poisson (δi )  

(III.3) logit(p
i,1

)|μ
p

,σ
p

 ~ Normal (μ
p

,σ
p

) 

Après le premier passage, l’abondance restante ni,2 est définie comme l’abondance totale 

moins la capture réalisée lors du premier passage (III.4). 

(III.4) ni,2 = ni,1 - Ci,1  

Plusieurs études ont montrées que lors d’expériences d’ES, la probabilité de capture diminue 

au fur et à mesure des passages (Peterson et al., 2004 ; Rosenberger & Dunham, 2005 ; 

Mäntyniemi et al., 2005). Ce phénomène a été intégré en définissant le logit de la probabilité 

de capture lors du second passage comme étant égale au logit de la probabilité de capture 

lors du premier passage moins une quantité inconnue ε définie positivement (III.5). 

(III.5) logit(p
i,2

) = logit(p
i,1

) - ε 

La moyenne de l’abondance (δi ) est le produit de la densité et de la surface en équivalent 

radiers-rapides du site i (III.6).  

(III.6) δi  = di  x Ai 
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Toutes les densités locales di  sont considérées échangeables et modélisées à l’aide d’une 

loi Gamma avec une moyenne unique μd  et un paramètre d’échelle inverse γd  (III.7). 

(III.7) di | μd ,γd  ~ Gamma (μd ,γd ) 

IA et relation de proportionnalité avec la densité 

Le processus d’observation des IA est modélisé par une loi Binomiale Négative de moyenne 

μ
i
IA et de paramètre d’échelle γIA (III.8) ; Dauphin et al. 2009).  

(III.8) IAi | μi
IA,γIA ~ Binomiale Négative (μ

i
IA,γIA)  

La moyenne de l’IA (μ
i
IA) est supposée proportionnelle à la densité (III.9).  

(III.9) μ
i
IA = di  x η

i
 

La variable η
i
 correspond au coefficient de proportionnalité entre l’IA moyen et la densité. Ce 

coefficient est défini pour chaque site i car il est supposé être linéairement corrélé en échelle 

logarithmique à la largeur moyenne du lit de la rivière (équation III.10; Servanty Royer & 

Prévost 2016). Cette relation est régie par deux paramètres, α
η

 l’ordonnée à l’origine et β
η

 le 

coefficient de corrélation. 

(III.10) log(η
i
) = α

η
 + β

η
 * log(W

i
) 

Les IA issus des suivis des 18 rivières étudiées 

Les IA (IAt,r,j) issus des campagnes d’échantillonnage annuelles menées sur nos 18 rivières 

d’intérêt sont modélisés de la même façon que ceux utilisés pour la calibration. Le coefficient 

de proportionnalité entre les IA et les densités dt,r,j est calculé grâce aux données de largeurs 

des sites échantillonnés ainsi qu’aux coefficients α
η

 et βη
. Le processus gouvernant ces 

densités est modélisé à l’aide d’une loi log normale d’écart-type σd  et de moyenne μ
t,r
d  définie 

comme la somme d’une moyenne générale α1
d

, d’un effet annuel aléatoire α2t
d
 et d’un effet 

rivière aléatoire α3r
d
 (III.11) et (III.12). 

(III.11) log(dt,r,j)| μt,r
d ,σd  ~ Normal (μ

t,r
d ,σd ) 

(III.12) μ
t,r
d  = α1

d
 + α2t

d
 + α3r

d
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Les effets aléatoires sont modélisés à l’aide de lois normales centrées sur zéro et d’écarts-

types σα2 et σα3 (III.13) et (III.14). 

(III.13) α2t
d
|σα2 ~ Normal (0,σα2) 

(III.14) α3r
d
|σα3 ~ Normal (0,σα3) 

Enfin, la densité dt,r présente l’année t à l’échelle de la rivière r est définie comme la somme 

des abondances présentes sur chaque site de la rivière ∑ Nt,r,jj ∈ r  pondérée par la surface 

totale des sites échantillonnés ∑  At,r,jj ∈ r  (III.15). 

(III.15) dt,r = 
∑ Nt,r,jj ∈ r

∑ At,r,jj ∈ r

 

L’abondance de chaque site étant définie comme la combinaison des densités locales et de la 

surface du site échantillonné (III.16). 

(III.16) Nt,r,j = d
t,r,j

 * At,r,j 

III.B.3. Distributions a priori et inférences bayésiennes 

Une distribution a priori a été attribuée à chaque paramètre du modèle, c’est-à-dire à 

chaque quantité du modèle qui n’est conditionnée par aucune autre. Seules des distributions 

a priori non informatives ont été utilisées (tableau III.2) pour s’assurer que les distributions a 

posteriori estimées par le modèle reflètent principalement l’information provenant des 

données. Les inférences bayésiennes ont été réalisées à l’aide du logiciel OpenBUGS © 

(version 3.2.3 rev 1012). Ce logiciel utilise des méthodes d’échantillonnage MCMC (Monte-

Carlo Markov chain) pour estimer la distribution a posteriori jointe de toutes les quantités 

inconnues du modèle. Trois chaînes avec différentes valeurs initiales ont été utilisées. Après 

une phase initiale de 10000 itérations (aussi appelée « burn-in »), 40000 itérations ont été 

réalisées sur chaque chaîne. Les résultats présentés par la suite sont issus d’un sous-

échantillonnage de 12000 itérations, 4000 itérations par chaîne (soit 1 itération sur 10 

conservée). La convergence des chaînes MCMC a été vérifiée à l’aide du critère de Gelman 

et Rubin (Rubin & Gelman, 1992).  
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III.C. Résultats et discussion 

Les résultats correspondant à la calibration des deux méthodes d’échantillonnage à 

partir des données de Prévost et Nihouarn (1999) ne seront pas présentés par la suite car ils 

sont déjà développés dans Servanty Royer et Prévost (2016).Les distributions a priori des 

paramètres du modèle ont été clairement mises à jour a posteriori. En effet, les distributions 

marginales a posteriori des paramètres ont une dispersion plus faible et une moyenne 

différente de celles des distributions a priori (tableau III.2). Les hypothèses de normalité et 

d’homogénéité des résidus de densités standardisés sont vérifiées.  

Paramètres Distribution a priori Distribution marginale a 

posteriori 
 

Calibration 

distribution moyenne écart-type moyenne écart-type 

 μ
p  Bêta 0.5 0.29 0.59 0.07 

σ
p  Uniforme 5 2.89 0.91 0.17 

ε Normale 0 10 0.82 0.15 

 μd  Gamma 100 100 15.43 3.48 

γd  Gamma 1 10 0.04 0.01 

γIA Gamma 1 10 0.50 0.26 

α
η  Normale 0  √10 -0.14 0.21 

β
η  Normale 0  √10 0.42 0.10 

Densité      

σd  Uniforme 5 2.89 0.97 0.04 

α1
d  Normal 0 10 2.10 0.16 

σα2 Uniforme 5 2.89 0.49 0.08 

σα3 Uniforme 5 2.89 0.38 0.08 

 

Tableau III.2. Résumé statistique (moyennes et écart-types) des distributions a priori et des 

distributions marginales a posteriori des paramètres du modèle. 

La moyenne de la distribution marginale a posteriori de α1
d

 (équation III.12), la densité 

moyenne de tacons 0+ en échelle logarithmique tous sites confondus correspond à une 

densité moyenne de tacons 0+ par site de 8.2 individus pour 100 m² d’équivalent radiers-

rapides (tableau III.2). Les distributions marginales a posteriori des effets aléatoires annuels 

(α2t
d
, 12) mettent en évidence une augmentation progressive de la densité sur les sites 

échantillonnés. (figure III.1.a). La valeur moyenne de l’effet aléatoire annuel passe de -0.79 en 

1993 à 0.24 en 2017, soit une augmentation d’un facteur 3 de la densité en échelle naturelle 
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au cours de la période étudiée. C’est en 1998 qu’on observe les densités les plus faibles avec 

une densité par site divisée en moyenne par 3 par rapport à la valeur moyenne (moyenne de 

l’effet aléatoire de 1998 égale à -1.22 soit 0.3 en échelle naturelle). A l’inverse, l’année 2011 

a été la plus prolifique. Cette année-là, les densités de tacons 0+ sur les sites échantillonnés 

ont été en moyenne multipliées par 2 (moyenne de l’effet aléatoire de 2011 égale à 0.64 soit 

1.9 en échelle naturelle).  

Les distributions marginales a posteriori des effets aléatoires rivières (α3r
d
) mettent en 

évidence une augmentation progressive de la valeur des effets selon un gradient Est-Ouest 

(figure III.1.b) Les effets des rivières situées les plus à l’Est de la Bretagne, à savoir, le 

Couesnon, le Leff, le Trieux, l’Aven, l’Ellé, le Scorff et le Blavet, sont en moyenne inférieurs à 

0. A mesure que l’on se déplace vers l’Ouest, soit vers le centre du graphique, la valeur des 

effets augmente et devient supérieure à 0. Trois rivières situées à l’Ouest de la Bretagne, le 

Yar, la Penzé et l’Aulne, font cependant exception à ce patron avec des effets inférieurs à 0 

comme les rivières situées à l’Est de la Bretagne. Le Blavet présente les densités les plus 

faibles avec une densité en moyenne divisée par deux comparée aux autres rivières (moyenne 

de l’effet aléatoire égale à -0.58 soit 0.56 en échelle naturelle). Le Léguer présente les densités 

les plus élevées en moyenne (1.8 fois la moyenne bretonne, moyenne de l’effet aléatoire égale 

à 0.59 en échelle logarithmique). 

Pour la plupart des rivières, on n’observe pas de patron temporel particulier de la densité 

(figure III.2) : la densité oscille autour d’une valeur moyenne propre à chaque rivière sans 

tendance particulière. L’augmentation de la densité observée à l’échelle de l’ensemble des 

sites étudiés ne se manifeste à l’échelle des rivières que sur quatre d’entre elles, le Léguer, 

l’Elorn, l’Aulne et le Scorff (figure III.2). Sur le Scorff, la densité a été multipliée par 3 au cours 

de la période étudiée. Au début des années 90, les densités de tacons 0+ fluctuaient autour 

de 5 individus pour 100 m² d’équivalent radiers-rapides alors qu’aujourd’hui elles oscillent 

autour de 15. Cette hausse de la densité est encore plus marquée sur le Léguer et l’Elorn. Sur 

ces deux rivières, la densité a été multipliée par 6, passant d’environ 5 individus pour 100 m² 

d’équivalent radiers-rapides au début de leur série chronologique à 30 ces dernières années. 

La densité de tacons 0+ ne décroît que sur une rivière, le Yar : elle a été divisée par 2 depuis 

le début des années 2000.  
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Figure III.1. Distributions marginales a posteriori des effets années (a) et rivières (b) sur la 

densité en tacons 0+ des sites échantillonnés. Les points et les lignes matérialisent 

respectivement la médiane et l’intervalle à 90% de probabilité.  
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  Figure III.2. Séries chronologiques des densités de tacons 0+ des 18 rivières bretonnes exprimées en nombre d’individus pour 100 m² 

d’équivalent radiers-rapides. Les points et les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle à 90% de probabilité des 

distributions marginales a posteriori des densités. 



67 
 

 

Figure III.2. (suite) 
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Jusqu’alors focalisé sur le Scorff, le modèle développé par Servanty Royer et Prévost (2016) 

et mis à jour par Buoro et al (2019) a été adapté pour étendre l’estimation des séries 

chronologiques de densité de tacons 0+ à l’ensemble des 18 cours d’eau bretons considérés 

dans le cadre de cette thèse. Ce modèle valorise l’effort d’échantillonnage réalisé depuis le 

depuis les années 90 par les FDAAPPMA bretonnes qui collectent chaque année les IA sur 

l’ensemble des cours d’eau bretons colonisés par le saumon. Les effets aléatoires sur la 

densité de tacons 0+ mettent en évidence une structuration spatio-temporelle forte de 

l’évolution des densités de tacons 0+ sur les sites échantillonnés. Les effets rivières révèlent 

un gradient spatial est-ouest gouvernant l’évolution de la densité. Les rivières situées à l’ouest 

de la Bretagne présentent des densités plus importantes que celles de l’est. Les effets annuels 

mettent en évidence une augmentation de la densité au cours du temps. Néanmoins, cette 

tendance observée sur les sites est loin de se décliner à l’ensemble des rivières bretonnes : 

seules quatre rivières, le Léguer, l’Elorn, l’Aulne et le Scorff montrent une augmentation de la 

densité au cours de la période étudiée alors que la majorité des rivières ne présente pas de 

patron particulier. Ces quatre rivières totalisent près de la moitié des sites échantillonnés 

chaque année (tableau III.1), ce qui explique que leur évolution positive se retrouve dans les 

effets annuels à l’échelle de l’ensemble des sites.  

 

L’obtention de ces séries chronologiques nous permet d’analyser pour la première fois 

l’évolution des patrons spatio-temporelles du recrutement en tacons 0+ à l’échelle de la 

Bretagne. En outre, elles constituent une des fondations de cette thèse tout comme les séries 

chronologiques d’abondance de retours d’adultes. En effet, elles permettent l’élaboration de 

modèle de dynamique de population à la base (i) de la nouvelle définition des limites de 

conservation présentée dans le chapitre VI et (ii) du modèle de simulation évaluant différents 

scénarios de régulation des pêcheries récréatives bretonnes ciblant le saumon atlantique (cf. 

chapitre VII). 
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Partie 2 – Modèles de dynamique  

de renouvellement des populations  
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Chapitre IV : Relation stock-recrutement 

IV.A. Introduction 

La relation de stock-recrutement (SR) est la relation entre l’abondance des géniteurs 

(stock) et celle des descendants produits à la génération suivante qui sont exploitables par les 

pêcheries (recrutement). Elle est couramment utilisée par les scientifiques pour définir des 

points de référence biologique indispensable à l’évaluation des stocks et pour produire des 

prédictions de recrutements à la base des recommandations de quotas de pêche (ICES, 

2020b).  

Une vision fallacieuse de la relation de SR bien décrite par Walters et Korman (2001) est de 

considérer la relation de SR uniquement comme une courbe ou une fonction permettant de 

prédire de façon précise le recrutement en fonction de la quantité de stock présente. A 

l’inverse, ces auteurs considèrent la relation de SR comme un ensemble de distributions de 

probabilité du recrutement dont les moyennes et les variances dépendent du stock. D’après 

cette définition, la courbe de SR correspond à la courbe qui relie les moyennes des 

distributions du recrutement. Plusieurs fonctions mathématiques permettent de décrire cette 

courbe. Les plus utilisées sont les fonctions de Ricker (Ricker, 1954) et de Beverton-Holt 

(Beverton & Holt, 1957). Chacune formalise de façon différente l’impact des facteurs densités-

dépendants sur la survie du stock au recrutement.  

Les observations de stocks et de recrutements se distribuent de part et d’autre de cette courbe. 

L’écart entre les observations et la courbe de SR est ce que l’on appelle communément l’erreur 

du processus de recrutement. Il existe beaucoup de preuves empiriques (Allen, 1973 ; 

Hennemuth et al., 1980 ; Myers et al., 1990) et de fondements théoriques (Walters & Hilborn, 

1976 ; Peterman, 1978) qui justifient l’utilisation d’une loi log-normale pour décrire la 

distribution de l’erreur du processus de recrutement. Néanmoins, cette distribution ne doit pas 

être utilisée de façon systématique car elle n’est pas forcément adaptée à toutes les 

populations (Shelton, 1992). Hilborn et Walters (1992) recommandent aux scientifiques de 

faire l’hypothèse que l’erreur du processus de recrutement se distribuent de façon log-normale 

et de vérifier cette hypothèse a posteriori. 

Les relations de SR des 18 populations de saumon atlantique suivies dans le cadre de cette 

thèse ont été analysées de façon conjointe à l’aide d’un modèle hiérarchique bayésien. Ce 

modèle valorise les estimations de stocks et de recrutements présentées dans la partie 

précédente. Pour tenir compte de l’incertitude lié à ces estimations (i.e. incertitude 

d’observation), elles ont été intégrées au modèle à l’aide de distributions a priori informatives 
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et de la méthode des pseudo-observations (Michielsens et al., 2008). Le stock et le 

recrutement sont exprimés en densité pour avoir une métrique homogène et ainsi faciliter 

l’analyse conjointe des 18 rivières. Contrairement à la définition communément admisse, le 

recrutement utilisé ici n’est pas exploitable. Il est exprimé en densité de tacons 0+ pour 100 

m² d’équivalent radiers-rapides. Ce choix est assez courant pour le saumon atlantique 

(Michielsens & McAllister, 2004 ; Chaput et al., 2015). En effet, les données les plus fiables 

relatives à la descendance des reproducteurs sont issues d’échantillonnages faits en rivière 

ciblant les jeunes stades de vie. 

Parmi les fonctions les plus utilisées pour définir la courbe de SR, c’est la fonction de Beverton-

Holt qui a été choisie car des études comparatives ont montré qu’elle était la plus adéquate 

pour décrire l’évolution du recrutement moyen en fonction du stock chez le saumon atlantique 

(Michielsens & McAllister, 2004 ; Pulkkinen et al., 2013). En raison de la quantité et la qualité 

des données de SR disponibles sur le Scorff, cette rivière a été utilisée comme référence : les 

courbes de SR des autres rivières bretonnes ont été calibrées à la sienne à l’aide d’un 

coefficient de proportionnalité. Enfin, la recommandation faite par Hilborn et Walters (1992) de 

modéliser la distribution de l’erreur du processus de recrutement a été suivie. L’hypothèse 

d’une distribution log-normale a été écartée a posteriori. En effet, pour s’ajuster aux 

événements de recrutements excessivement faibles présents dans les données, la distribution 

log-normale avait tendance à sur-disperser l’erreur vers les valeurs positives bien qu’aucune 

observation ne le justifie (aucune observation de recrutement excessivement important). Nous 

avons donc fait le choix de tenir compte explicitement de ces événements de recrutements 

« catastrophiques » en définissant une distribution de mélange pour l’erreur de processus. 

Cette distribution est composée de deux distributions log-normales, une distribution d’erreur 

associée aux événements de recrutements dits « standards » et une autre associée aux 

événements de recrutements « catastrophiques ».  

IV.B. Matériels et méthodes 

IV.B.1. Données 

Les séries chronologiques de densité d’œufs (stock) et de tacons 0+ (recrutement) 

estimées aux chapitres II et III sont utilisées pour modéliser les relations de SR. Le tableau 

IV.1 présente les caractéristiques de ces séries. Pour une même rivière, les séries 

chronologiques de stocks et de recrutements sont de longueurs égales et ont une année de 

décalage. En effet, dans la relation de SR les densités de tacons 0+ sont conditionnées par 

les densités d’œufs déposés l’année précédente.  
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La longueur et la précision des séries chronologiques sont très hétérogènes selon les rivières. 

Le Scorff bénéficie des séries chronologiques les plus longues (25 années) et les plus 

précises. Le stock est considéré comme parfaitement connu depuis 1994 (le CV moyen des 

estimations annuelles sur la période 1992-2016 est de 2%) et son recrutement est estimé 

chaque année depuis 1993 grâce à l’effort d’échantillonnage le plus important de Bretagne (cf. 

tableau III.1). Sur les autres rivières, les séries chronologiques utilisées sont plus courtes et 

moins précises. Les estimations de stocks sont plus incertaines (cf. tableau IV.1 ; CV moyens 

des estimations annuelles de stocks compris entre 13.7 et 56.1%) et les recrutements sont 

issus de campagnes d’échantillonnages plus récentes avec une densité d’échantillonnage plus 

faible que sur le Scorff.  

 

Tableau IV.1. Résumé des séries chronologiques de stocks et de recrutements (période 

considérée, nombre d’années et CV annuel moyen) utilisées pour modéliser les relations de 

SR des 18 rivières bretonnes.   

Rivières  Stock  Recrutement 

  Période Taille CV  Période Taille CV 

Couesnon  2001-2016 16 40  2002-2017 16 16.6 

Leff  1996-2016 21 49.8  1997-2017 21 20.1 

Trieux  1996-2016 21 43.3  1997-2017 21 15 

Jaudy  1998-2016 19 55.8  1999-2017 19 18.1 

Leguer  1997-2016 20 46.8  1998-2017 20 13.4 

Yar  2001-2016 16 54.5  2002-2017 16 36.1 

Douron  1997-2016 20 48.2  1998-2017 20 17 

Queffleuth  2010-2016 7 56.1  2011-2017 7 18.1 

Penze  2007-2016 10 44.7  2008-2017 10 13.6 

Elorn  1997-2016 20 13.7  1998-2017 20 14.3 

Mignonne  2011-2016 6 46.6  2012-2017 6 16.1 

Aulne  1996-2016 21 22.6  1997-2017 21 16.4 

Goyen  2001-2016 16 51  2002-2017 16 19.4 

Odet  1993-2016 24 42.9  1994-2017 24 14 

Aven  2003-2016 14 46.4  2004-2017 14 16 

Elle  2001-2016 16 44.3  2002-2017 16 12.3 

Scorff  1992-2016 25 2.1  1993-2017 25 13.9 

Blavet  2000-2016 17 46.5  2001-2017 17 13.8 
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IV.B.2. Modèle 

Le recrutement observé l’année t sur une rivière r est défini comme la combinaison d’un 

recrutement moyen μ
t,r
R  qui dépend de St,r et d’une erreur multiplicative eεt,r (équation IV.1). 

(IV.1) Rt,r
 

 = μ
t,r
R  x eεt,r 

A l’inverse des autres chapitres de cette thèse, l’erreur de processus (eεt,r) est ici explicitement 

présentée car elle fait l’objet d’une modélisation particulière décrite par la suite. 

IV.B.2.a. Courbe de SR 

Comme le préconise plusieurs auteurs pour le saumon Atlantique (Michielsens & 

McAllister, 2004 ; Pulkkinen et al., 2013), l’évolution du recrutement moyen μ
t,r
R  en fonction du 

stock St,r de nos 18 populations est régie par une courbe de Beverton-Holt (équation IV.2). 

(IV.2) μ
t,r
R =  

St,r 

1

αr

+ 
St,r

kr

  

αr  et kr  représentent respectivement la pente à l’origine et l’asymptote de la courbe SR de la 

rivière r. αr  correspond à la survie moyenne maximale du recrutement. L’asymptote kr  de la 

courbe de SR de Beverton-Holt est aussi appelée capacité d’accueil. Elle est définie comme 

le recrutement moyen maximum qui peut être supporté par un écosystème (dans notre cas 

une rivière) sur le long terme (Elliot, 2001). Certaines années, il peut arriver que le recrutement 

soit supérieur à la capacité d’accueil notamment quand les conditions environnementales ont 

été propices à la survie des juvéniles. Mais, en moyenne sur le long terme, le recrutement ne 

peut pas dépasser cette valeur.  

Le Scorff est la rivière qui dispose de la série chronologique de données SR la plus longue et 

la plus précise. A ce titre elle est utilisée comme référence et l’on considère que la survie 

maximale et la capacité d’accueil des autres rivières bretonnes sont proportionnelles à celles 

du Scorff. Cette relation est modélisée à l’aide d’un coefficient de proportionnalité mr > 0 

identique pour les deux grandeurs (équation IV.3). On a ainsi :  

(IV.3) {
αr = αScorff x mr

  

kr =  kScorff x mr

 avec mScorff = 1
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Il en découle :  

(IV.4) μ
t,r
R  = 

St,r 

1

αScorff x mr
 + 

St,r

kScorff x mr
 

= 
St,r 

1

αScorff
+ 

St,r

kScorff

 x mr
   

Cela revient donc à appliquer la courbe de SR du Scorff aux autres rivières bretonnes à un 

coefficient de proportionnalité mr  près (équation IV.4). Pour une rivière r, le recrutement 

moyen attendu pour une même quantité de stock sera inférieur à celui du Scorff si mr  est 

inférieur à 1, et vice versa. Les coefficients de proportionnalité sont modélisés à l’aide d’une 

structure hiérarchique. On suppose une échangeabilité totale entre les rivières : les 

coefficients de chaque rivière sont tirés indépendamment dans la même distribution normale 

en échelle logarithmique de moyenne μm  et de précision τm  (équation IV.5). 

(IV.5) log(mr ) | μm , τm  ~ Normale (μm , τm) 

IV.B.2.b. Erreur du processus de recrutement 

L’erreur associée au processus de recrutement a tout d’abord été modélisée à l’aide 

d’une loi log-normale, εt,r (équation IV.1) suivant une loi normale centrée sur 0. Néanmoins, 

une analyse préliminaire des résidus standardisés de recrutements a mis en évidence le non-

respect de l’hypothèse de normalité. Bien que la plupart des résidus standardisés étaient 

compris entre -1.96 et 1.96, un nombre non négligeable de résidus, 16% au lieu de 2.5% 

étaient inférieurs à -1.96.  

Cet excès de résidus très faibles suggère l’apparition d’événements « catastrophiques » 

affectant le recrutement indépendamment du stock. En écologie, la notion d’événement 

catastrophique a plusieurs définitions (Mangel & Tier, 1994 ; Young, 1994 ; Erb & Boyce, 

1999). La définition communément admise (Gerber & Hilborn, 2001) est la suivante : une 

catastrophe est un événement unique, rare et imprévisible qui diminue la probabilité de survie 

ou de reproduction et réduit de plus de la moitié l’effectif d’une population. Dans notre cas, les 

événements de recrutements « catastrophiques » sont définis comme des événements 

uniques, rares et imprévisibles qui réduisent de plus de la moitié le recrutement par rapport à 

la moyenne attendue. Retenant cette définition, une distribution de mélange a été choisie pour 

décrire plus fidèlement l’erreur du processus de recrutement. Cette distribution résulte de la 

combinaison de deux distributions : une première distribution dite « standard » qui représente 

le régime d’erreur le plus fréquemment rencontré et une seconde dite « catastrophique », 

représentant la distribution de l’erreur associée aux recrutements excessivement faibles.  
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Pour introduire cette distribution de mélange dans le modèle, une matrice indicatrice ct,r 

spécifie la distribution d’erreur associée au recrutement observé l’année t sur la rivière r. Si le 

recrutement est issu d’un événement de recrutement « catastrophique », ct,r = 1 sinon ct,r = 0. 

Dans le régime « standard », l’erreur est modélisée à l’aide d’une loi normale centrée sur 0 et 

de précision τr  (équation IV.6). Lors d’un événement catastrophique, l’erreur est modélisée à 

l’aide d’une loi normale centrée sur log(λ) et de même précision τr , λ étant compris entre 0 et 

1.  

(IV.6) εt,r| λ, τr
R,ct,r ~ Normale (log(λ) x ct,r,τr

R) 

Cela revient à considérer que dans de telles circonstances, le recrutement se distribue autour 

de μ
t,r
R  x λ. Les indicatrices ct,r sont tirées dans une distribution de Bernoulli de probabilité p 

correspondant à la probabilité d’occurrence des événements catastrophiques (équation IV.7). 

Cette probabilité est la même quelles que soient les années et les rivières. 

(IV.7) ct,r| p ~ Bernouilli(p) 

Pour faciliter les inférences statistiques, tous les paramètres de précision du modèle (τi  = (τr
R, 

τm  )) ont été modélisés de façon hiérarchique à l’aide d’une distribution gamma de moyenne 

µτ et de paramètre d’échelle inverse γτ (équation IV.8 ; Gelman, 2006). 

(IV.8)  Τi  | µτ, γτ ~ Gamma (µτ, γτ) 

IV.B.3. Prise en compte des erreurs d’observation du stock et du recrutement 

Pour prendre en compte les erreurs associées aux estimations du stock et du 

recrutement (aussi appelées erreurs d’observation), les séries chronologiques sont intégrées 

au modèle non pas comme des données observées ponctuelles mais comme des distributions 

de probabilité déduites des estimations issues des modèles d’observation du stock et du 

recrutement.  

Le stock ayant un statut de covariable conditionnant le processus aléatoire de recrutement, 

l’incertitude de son estimation est introduite au moyen de distributions a priori normales en 

échelle logarithmique. La fonction de vraisemblance reposant sur les recrutements estimés, la 

méthode des pseudo-observations décrite par Michielsens et al. (2008) a été appliquée. Elle 

nécessite la définition de distributions pour des pseudo-observations de recrutements. La 

valeur des pseudo-observations ainsi que leurs distributions, si elles sont bien choisies, 

permettent d’obtenir des distributions a posteriori du recrutement qui reproduisent les 
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distributions a posteriori qui auraient été obtenues si le modèle d’observation du recrutement 

avait été intégré au modèle de SR. Dans notre cas, des distributions a priori normales en 

échelle logarithmique ont été utilisées et paramétrisées à l’aide des moyennes et des 

précisions issues des estimations produites par le modèle d’observation du recrutement. Des 

analyses préliminaires non présentées ici ont permis de confirmer que les distributions du 

recrutement ainsi obtenues reproduisaient bien les distributions a posteriori obtenues par le 

modèle d’observation du recrutement. 

IV.B.4. Inférences Bayésiennes 

IV.B.4.a. Distributions a priori  

Une distribution a priori a été attribuée à chaque paramètre du modèle, c’est-à-dire à 

chaque quantité du modèle qui n’est conditionnée par aucune autre. L’approche par défaut 

utilisée dans le cadre de cette thèse est de définir des distributions a priori non informatives 

(tableau IV.2) pour s’assurer que les distributions a posteriori reflètent principalement 

l’information détenue par les données. Elle a été appliquée à la plupart des paramètres du 

modèle à l’exception de αScorff et kScorff, paramètres qui gouvernent la courbe de SR du Scorff. 

Ces paramètres étant notoirement difficiles à estimer, des distributions a priori faiblement 

informatives ont été choisies pour éviter les estimations qui n’auraient pas de sens (i.e. 

estimations trop élevées ou trop faibles de façon irréaliste) tout en laissant le modèle s’ajuster 

aux données (cf. p55-56. de Gelman et al. 2013). Une distribution a priori bêta est assignée à 

αScorff. La taille de l’échantillon gouvernant la précision de la distribution est fixée à 2, valeur 

qui engendre une précision de la distribution assez faible. Cela permet de s’assurer que la 

distribution a priori reste faiblement informative et favorise la mise à jour par les données. La 

moyenne de la distribution a priori a été fixée à 0.04, ce qui correspond à la survie maximale 

observée sur le Scorff. Implicitement, on suppose donc que la survie maximale observée est 

indicatrice de la survie attendue à des tailles de stocks faibles. La même logique est appliquée 

pour définir la distribution a priori de k. Une distribution exponentielle est utilisée. Cette 

distribution est régie par un seul paramètre, qui est l’inverse de sa moyenne. Cette dernière a 

été fixé à 19 tacons 0+ pour 100 m² d’équivalent radiers-rapides, valeur qui correspond au 

recrutement maximal observé sur le Scorff. Ce paramètre assure aussi une précision faible ce 

qui favorise la mise à jour par les données tout en affectant une probabilité faible aux valeurs 

excessivement élevées. 
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IV.B.4.b. Calculs bayésiens  

La distribution a posteriori jointe de toutes les grandeurs inconnues du modèle a été 

approximée par échantillonnage MCMC (Monte-Carlo Markov Chain) à l’aide du logiciel JAGS 

© (version 4.2.0.; Plummer, 2003) au moyen de 3 chaînes avec différentes valeurs initiales. 

Après une phase initiale de 10000 itérations (aussi appelée « burn-in »), 100000 itérations ont 

été réalisées sur chaque chaîne. Les résultats présentés par la suite sont issus d’un sous-

échantillonnage de 12000 itérations, 4000 itérations par chaîne (soit 1 itération sur 25 

conservée). La convergence des chaînes MCMC a été vérifiée à l’aide du critère de Gelman 

et Rubin (Rubin & Gelman, 1992).  

IV.C. Résultats 

Les distributions a priori des paramètres du modèle ont été clairement mises à jour. En 

effet, les distributions marginales a posteriori des paramètres ont une dispersion plus faible et 

une moyenne différente de celles des distributions a priori (tableau IV.2). L’examen des résidus 

de recrutements standardisés n’a révélé aucun écart flagrant aux hypothèses de normalité et 

d’homogénéité.  

IV.C.1. Courbe de SR 

Pour le Scorff, les valeurs moyennes des distributions de la survie maximale αScorff et 

de la capacité d’accueil kScorff sont respectivement de 0.1 et de 14 tacons 0+ pour 100 m² 

d’équivalent radiers-rapides (tableau IV.2). Leurs estimations restent relativement incertaines 

avec des intervalles de probabilité à 90% compris entre 0.05 et 0.21 pour αScorff et 10.96 et 

17.74 pour kScorff (figure IV.1). Pour les autres rivières bretonnes, la moyenne du coefficient 

de proportionnalité en échelle logarithmique μm , est estimé à 0.48, soit 1.62 en échelle 

naturelle. Cette valeur est supérieure à 1, cela signifie que pour une même quantité de stock, 

le recrutement attendu sera en moyenne plus faible sur le Scorff que sur les autres rivières 

bretonnes. Seule l’Aulne a un coefficient de proportionnalité mr  significativement inférieur à 

celui du Scorff. Il est estimé en moyenne à 0.46 (figure IV.2). A l’exception de l’Aulne, et dans 

une moindre mesure du Yar, la valeur moyenne des coefficients de proportionnalité augmente 

selon un gradient est-ouest.  

 

  



80 
 

 

 

Tableau IV.2. Résumé statistique (moyennes et écart-types) des distributions a priori et des 

distributions marginales a posteriori des paramètres du modèle. Le nom de la distribution a 

priori associée à chaque paramètre est donné pour information. A noter que la distribution de 

log(λ) est une distribution normale de moyenne 0 et d’écart-type 1.41 tronquée en 0 de telle 

sorte que λ soit compris entre 0 et 1. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure IV.1. Densités de probabilité des distributions a priori (rouge) et a posteriori (gris) de la 

survie maximale (à gauche) et de la capacité d’accueil (à droite).  

Paramètres Distribution a priori Distribution marginale a 

posteriori  

Calibration 

distribution moyenne écart-type moyenne écart-type 

αScorff
 Bêta 0.04 0.11 0.10 0.07 

kScorff Exponentielle 19 19 14.02 2.07 

μm  Normale 0 1.41 0.48 0.13 

      

Densité      

log(λ) Normale  -1.13 0.85 -1.00 0.19 

p Bêta 0.5 0.29 0.10 0.06 

      

µτ  Gamma 0.1 1 8.60 1.85 

γτ Gamma 0.1 1 2.17 3.59 
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Figure IV.2. Distributions marginales a posteriori des coefficients de proportionnalité mr . Les 

points et les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle à 90% de probabilité 

des distributions de ces grandeurs. 

IV.C.2. Erreur du processus de recrutement 

La probabilité d’un événement catastrophique est estimée à 0.10 en moyenne (tableau 

IV.2). Ainsi, le modèle estime que pour une rivière donnée, un recrutement catastrophique 

s’observe en moyenne tous les 10 ans. log(λ) est estimé en moyenne à -1.00 : lors des 

évènements catastrophiques, le recrutement attendu est environ trois fois plus faible que lors 

d’une année standard. La variabilité de l’erreur aléatoire du processus de recrutement est 

quasiment la même pour chaque rivière. Les valeurs moyennes des écarts-types σr
R sont 

légèrement inférieures à 0.4 et 90% des estimations sont comprises entre 0.3 et 0.5 (figure 

IV.3). Seule la rivière du Queffleuth fait exception avec une erreur du processus de 

recrutement plus variable. La valeur moyenne de σQueffleuth
R  est de 0.5 et son intervalle à 90% 

de probabilité est compris entre 0.32 et 1.07.  



82 
 

 

 

Figure IV.3. Distributions marginales a posteriori des écarts-types du recrutement σr
R. Les 

points et les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle à 90% de probabilité 

des distributions de ces grandeurs 

IV.D. Discussion – Conclusion 

Notre modèle hiérarchique bayésien a permis d’estimer les relations de SR des 18 

rivières bretonnes étudiées en intégrant les deux principales sources d’incertitudes en jeu : les 

erreurs d’observation du stock et du recrutement et la variabilité aléatoire du processus de 

recrutement. Les courbes de SR de nos 18 rivières ont été définies comme étant 

proportionnelles à celle du Scorff, utilisée comme référence, pour valoriser la qualité et la 

quantité d’information disponibles sur cette rivière. Cette structure de modélisation ainsi que 

l’utilisation de distributions a priori faiblement informatives pour les paramètres de la courbe 

de SR du Scorff ont facilité l’estimation des paramètres de l’ensemble des courbes de SR. 

Enfin, une distribution de mélange a été attribuée à l’erreur du processus de recrutement. 

Comparée à la distribution log-normale généralement utilisée, elle permet un meilleur 

ajustement aux données. 
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L’information détenue par les données de SR ne permet pas toujours d’estimer de façon 

précise les paramètres d’une courbe SR. Souvent, l’absence d’observation pour des niveaux 

de stocks faibles rend les estimations de la pente à l’origine αr  très incertaines. Plus 

généralement, la capacité à identifier et à estimer précisément αr  et kr dépend de la longueur 

de la série d’observation SR, du contraste sur les stocks observés, des erreurs d’observation 

du stock et du recrutement et de la variabilité du recrutement pour un niveau de stock donné 

(Walters & Korman, 2001). Dans notre cas, il y a peu d’observations disponibles pour des 

niveaux de stocks faibles, les séries SR sont parfois courtes et les erreurs d’estimations qui 

leurs sont associées sont souvent importantes. Lors de la phase de développement du 

modèle, nous avons essayé d’estimer séparément les paramètres des courbes de SR de nos 

18 rivières mais les estimations de ces grandeurs sont restées très incertaines. Pour éviter 

ces problèmes d’estimation nous avons utilisé des priors faiblement informatifs pour la pente 

à l’origine et la capacité d’accueil du Scorff et fait l’hypothèse d’un lien de proportionnalité 

direct et unique de ces deux grandeurs entre le Scorff et les autres rivières. 

Cette hypothèse permet de réduire le nombre de grandeurs à estimer (un coefficient de 

proportionnalité mr . au lieu de deux grandeurs par rivière) tout en transférant les priors 

faiblement informatifs du Scorff vers les autres rivières. Dans le même temps, la structure 

hiérarchique du modèle permet, lors de l’estimation, de « mutualiser » entre toutes les rivières 

l’information des rares observations disponibles pour des faibles valeurs de stocks. Notre 

modélisation suppose que la survie maximale et la capacité d’accueil covarient positivement. 

Par principe, il semble vraisemblable que des conditions environnementales favorables au 

développement des juvéniles de saumon se traduisent par une meilleure survie des individus, 

quel que soit le niveau de stock, et induise donc conjointement des valeurs plus élevées de 

αr  et de kr . La méta-analyse de Prévost et al. (2003) sur diverses populations européennes 

de saumon atlantique supporte cette hypothèse. Néanmoins, en allouant le même coefficient 

de proportionnalité à ces deux grandeurs nous supposons qu’ils covarient de façon stricte. 

Cette hypothèse contraignante a été retenue essentiellement pour permettre d’estimer avec 

une précision raisonnable les courbes SR de chaque rivière. Il est difficile d’évaluer pleinement 

sa pertinence avec les données de SR disponibles. On notera cependant que l’analyse des 

résidus standardisés de recrutements ne révèle aucune inadéquation entre les données et 

notre modèle. 

Le défaut d’observation de niveaux de stocks faibles rend difficile l’évaluation de la forme de 

la courbe de SR dans cette zone. En choisissant la forme classique de la courbe de SR de 

Beverton-Holt nous avons implicitement retenu l’hypothèse de compensation (Ricker, 1975), 

à savoir que la survie était maximale quand les niveaux de stocks étaient proches de 0. 
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Néanmoins, d’autres phénomènes dits de dépensation peuvent s’observer lorsque les niveaux 

de stocks sont faibles. A l’inverse de la compensation, la dépensation se matérialise par des 

taux de survie faibles pour des niveaux de stocks faibles (Liermann & Hilborn, 1997). De 

nombreux mécanismes peuvent en être la cause, e.g. la diminution du succès reproducteur 

en raison d’une recherche de partenaire plus difficile (Hilborn & Walters, 1992) ou la 

dépression consanguine (Liermann & Hilborn, 1997). La courbe de SR utilisée pour tenir 

compte de ce phénomène est généralement en forme de sigmoïde, avec une pente à l’origine 

assez faible pour reproduire les taux de survie faibles observés lorsque les stocks sont proches 

de 0. Les données en notre possession ne nous permettent pas de statuer sur de tels 

phénomènes. Néanmoins, les populations de saumon (toutes espèces confondues) ne 

semblent pas être sujettes à des dynamiques dépensatoires. En comparant 4 taxons, 

Clupéiformes, Gadiformes, Pleuronectiformes et Salmoniformes, Liermann et Hilborn, (1997) 

ont démontré que les salmonidés avaient la probabilité la plus faible de présenter des 

mécanismes dépensatoires. Des phénomènes de dépensation ont été mis en évidence que 

pour 2 espèces de salmoniformes : le saumon coho (Oncorhynchus kisutch) et le saumon rose 

à bosse (Oncorhynchus gorbuscha, Myers et al., 1995; Barrowman et al., 2003).  

La distribution de mélange utilisée pour décrire l’erreur du processus de recrutement a permis 

de résoudre les problèmes d’inadéquation entre les observations et les modèles fondés sur 

l’hypothèse classique d’une variabilité résiduelle log-normale. En moyenne, la probabilité 

d’occurrence d’un recrutement catastrophique est de 10%, soit un par rivière tous les 10 ans. 

Cette estimation est équivalente à celle d’Anderson et al. (2017) estimée à partir de séries 

chronologiques d’abondance de différentes espèces de Salmoniformes. Lors de ces 

événements catastrophiques, le recrutement est en moyenne divisé par 3. Ces événements 

coïncident donc bien avec la définition de catastrophe donnée par Gerber et Hilborn (2001) ; 

ils sont rares (p =10%), uniques, imprévisibles et divisent au moins par deux les recrutements 

par rapport à la moyenne attendue. La distribution de mélange offre une description plus 

adéquate de l’incertitude du processus de recrutement que la distribution log-normale. 

L’utilisation de cette distribution matérialise les efforts particuliers de caractérisation et 

d’intégration de l’incertitude réalisés dans ce travail. C’est aussi le cas des distributions a priori 

informatives et de la méthode des pseudo-observations utilisées pour intégrer l’incertitude 

d’observation du stock et du recrutement. Ces efforts pour rendre compte de l’incertitude de 

notre connaissance sur la dynamique du stock au recrutement est essentielle dans l’optique 

de bâtir un modèle de simulation capable d’évaluer finement le risque encouru par les 

populations de saumon atlantique lorsqu’elles seront soumises à différents scénarios de 

régulation des pêcheries.  
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Chapitre V : Relation recrutement-stock 

V.A. Introduction 

Pour être capable de simuler la dynamique des populations de saumon atlantique 

bretonnes, il est nécessaire de compléter le modèle de dynamique de renouvellement par la 

modélisation de la relation recrutement-stock (RS). Contrairement à la phase de transition 

entre le stock et le recrutement qui ne dure qu’un an, la phase de transition entre le recrutement 

et le stock dure plusieurs années. En France, cette transition ne dépassent pas 4 années car 

les tacons 0+ restent au maximum deux années en rivière et deux années en mer avant de 

revenir en rivière pour se reproduire. Une multitude de facteurs peuvent impacter le devenir 

des individus entre ces deux stades de vie. Pour ne citer que les facteurs qui impactent la 

survie, il a été démontré par exemple qu’en rivière la survie des tacons 0+ était densité-

dépendante (Elliot, 2001 ; Milner et al., 2003 ; Thorstad et al., 2012) et qu’en mer, la survie 

pouvait être impactée par la taille des individus juste avant la migration (Armstrong et al., 

2018 ; Gregory et al., 2018 ; Chaput et al., 2019) et l’activité des pêcheries sur stock mélangés 

(Chaput, 2012 ; ICES, 2020b). D’autres mécanismes plus complexes encore s’opèrent lors de 

cette transition comme les échanges d’individus entre populations (Schtickzelle & Quinn, 

2007). Néanmoins, les données dont on dispose ne permettent pas d’explorer dans le détail 

tous ces processus qui impactent la relation de RS. 

Ainsi, le modèle présenté dans ce chapitre se veut très général et n’essaye pas de 

décrire précisément tous les processus à l’œuvre entre le stade tacon 0+ et le stade 

reproducteur. Notre modélisation de la relation RS se focalise sur trois processus : la survie 

du tacon 0+ au retour en rivière, la répartition des tacons 0+ en différentes classes d’âge de 

retours et l’apport des déversements d’individus issus d’élevages (tacons 0+ ou smolts). Ce 

modèle hiérarchique bayésien permet d’estimer la relation de RS des 18 populations 

bretonnes considérées dans le cadre de cette thèse. Ce modèle valorise les séries 

chronologiques de tacons 0+ et de retours d’adultes produites aux chapitres III et II ainsi que 

les données de surfaces d’équivalent radiers-rapides et les données de déversements de 

tacons 0+ et de smolts. L’information sur la classe d’âge des individus capturés en rivière qui 

est disponible dans la base de données du CNICS permet d’estimer les proportions de tacons 

0+ qui se répartissent dans les 4 classes d’âge de retours qui ont été définies. Ces 4 classes 

d’âge résultent de la combinaison de deux classes d’âge de rivière (un et deux ans) et deux 

classes d’âge de mer (un et deux ans). Enfin la transition entre les abondances de retours 

d’adultes et les niveaux de stocks est effectuée à l’aide des données de captures ; des 
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proportions de femelles et de la fécondité des femelles des deux classes d’âge de mer ainsi 

que de la surface en équivalent radiers-rapides de chaque rivière en réutilisant l’équation II.22. 

V.B. Matériels et méthodes 

V.B.1. Données 

V.B.1.a. Abondance de tacons 0+ sauvages 

Dans la relation RS, ce sont les recrutements qui conditionnent les niveaux de stocks 

observés. Ces recrutements sont exprimés en abondance de tacons 0+ après avoir été 

multipliés par la surface en équivalent radiers-rapides de chaque rivière. Ces abondances sont 

relatives au stade tacon 0+ sauvage car les déversements d’individus (tacons 0+ et smolts) 

issus d’élevages sont réalisés après les échantillonnages d’IA à la base des estimations de 

recrutements (cf. chapitre III). Les abondances annuelles moyennes observées sur les rivières 

bretonnes sont très hétérogènes (tableaux V.1 et IV.1). La moyenne la plus faible est observée 

sur le Yar ; elle est de 2328 tacons 0+ sauvages par an alors que la plus élevée est celle de 

l’Ellé avec en moyenne 104537 tacons 0+ sauvages par an. Soit une différence de plus de 

100000 individus. Cette différence s’explique par des recrutements et des surfaces 

d’équivalent radiers-rapides très hétérogènes selon les rivières.  

V.B.1.b. Déversement  

Des opérations de soutien à la production naturelle ont été mises en œuvre sur 6 des 

18 populations bretonnes que nous étudions (tableau V.1). Lors de ces opérations, des 

individus issus d’élevages sont déversés dans la rivière. Ces individus sont déversés soit au 

stade tacon 0+ soit au stade smolt 1+ (smolt d’un an et demi). Ces déversements ont 

généralement été réalisés sur des courtes périodes sauf sur l’Aulne et l’Elorn où les 

déversements ont été mis en œuvre pendant près de 20 ans. A l’exception de l’Odet, les 

quantités déversées sont supérieures à la production naturelle. L’Aulne en est le meilleur 

exemple avec des déversements de tacons 0+ entre 1997 et 2011 qui sont de 130000 

individus en moyenne par an ce qui est 15 fois supérieurs à la production naturelle moyenne. 

Sur cette rivière, des smolts sont aussi déversés en quantité très importante. Ces 

déversements sont en moyenne 5 fois supérieurs à l’abondance moyenne de tacons 0+ 

sauvages. Compte tenu des périodes de déversement et des quantités déversées, la 

population de l’Aulne fait l’objet du soutien le plus conséquent. 
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V.1 Pas de déversement de smolt sur l’Elorn en 2005 et 2009 
V.2 Pas de déversement de smolt sur lAulne entre 2002 et 2009 

Tableau V.1. Résumé (période considérée et moyenne) des séries chronologiques d’abondance de tacons 0+ sauvages, de déversement, 

d’abondance de retours d’adultes et de classes d’âge utilisées pour modéliser les relations de RS de nos 18 rivières bretonnes. Pour les données 

de classes d’âge, a’ et a correspondent respectivement au nombre d’année(s) passée(s) en rivière et en mer. 

Rivières Abondance de tacons 

0+ sauvages 

Déversement Abondance de retours d’adultes 

 Tacons 0+ Smolts Castillons Saumons de printemps 

  Période Moyenne  Période Moyenne  Période Moyenne  Période Moyenne  Période Moyenne 

Couesnon  2002-2017 11883  2002-2009 26100     2005-2017 227  2006-2017 66 

Leff  1997-2017 10535  1997-1999 12500     2000-2017 113  2001-2017 32 

Trieux  1997-2017 26621  1997-1999 44310  1998-1999 20826  2000-2017 497  2001-2017 139 

Jaudy  1999-2017 7713        2002-2017 84  2003-2017 27 

Leguer  1998-2017 52937        2001-2017 782  2002-2017 220 

Yar  2002-2017 2328        2005-2017 64  2006-2017 21 

Douron  1998-2017 16131        2001-2017 246  2002-2017 64 

Queffleuth  2011-2017 17558        2014-2017 98  2015-2017 36 

Penze  2008-2017 37188        2011-2017 322  2012-2017 89 

Elorn  1998-2017 41614     1999-2017V.1 9060  2001-2017 574  2002-2017 170 

Mignonne  2012-2017 16876        2015-2017 173  2016-2017 48 

Aulne  1997-2017 8870  1997-2011 129626  1998-2017V.2 52908  2000-2017 136  2001-2017 83 

Goyen  2002-2017 14440        2005-2017 240  2006-2017 67 

Odet  1994-2017 57418  1994-1996 30667  1995 10467  1997-2017 567  1998-2017 154 

Aven  2004-2017 21620        2007-2017 419  2008-2017 120 

Elle  2002-2017 104537        2005-2017 1409  2008-2017 373 

Scorff  1993-2017 19694        1996-2017 515  1997-2017 92 

Blavet  2001-2017 31658        2004-2017 810  2005-2017 219 
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Tableau V.1. (suite)

Rivières Classe d’âge issu des données de captures ou de piégeage 

 a’ = 1 ; a = 1 a’ = 2 ; a = 1 a’ = 1 ; a = 2 a’ = 2 ; a = 2 

  Période Moyenne  Période Moyenne  Période Moyenne  Période Moyenne 

Couesnon  2005-2017 19  2005-2017 5  2006-2017 11  2006-2017 2 

Leff  2000-2017 3  2000-2017 2  2001-2017 2  2001-2017 1 

Trieux  2000-2017 28  2000-2017 5  2001-2017 18  2001-2017 3 

Jaudy  2002-2017 4  2002-2017 2  2003-2017 1  2003-2017 1 

Leguer  2001-2017 30  2001-2017 26  2002-2017 25  2002-2017 16 

Yar  2005-2017 0  2005-2017 0  2006-2017 1  2006-2017 0 

Douron  2001-2017 4  2001-2017 9  2002-2017 4  2002-2017 5 

Queffleuth  2014-2017 0  2014-2017 0  2015-2017 0  2015-2017 0 

Penze  2011-2017 18  2011-2017 7  2012-2017 11  2012-2017 6 

Elorn  2001-2017 27  2001-2017 5  2002-2017 23  2002-2017 7 

Mignonne  2015-2017 0  2015-2017 0  2016-2017 2  2016-2017 0 

Aulne  2000-2017 30  2000-2017 8  2001-2017 26  2001-2017 7 

Goyen  2005-2017 18  2005-2017 16  2006-2017 5  2006-2017 3 

Odet  1997-2017 15  1997-2017 8  1998-2017 16  1998-2017 8 

Aven  2007-2017 17  2007-2017 9  2008-2017 13  2008-2017 7 

Elle  2005-2017 85  2005-2017 53  2008-2017 51  2008-2017 30 

Scorff  1996-2017 256  1996-2017 108  1997-2017 33  1997-2017 11 

Blavet  2004-2017 53  2004-2017 26  2005-2017 22  2005-2017 8 
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V.B.1.c. Classe d’âge des retours d’adultes 

En France, la majorité des saumons adultes ont entre 2 et 4 ans lorsqu’ils reviennent 

dans leurs rivières d’origines pour se reproduire. Ils ne séjournent généralement pas plus de 

deux années en rivière et deux années en mer (on parle aussi d’hivers passés en mer). Dans 

le modèle décrit par la suite, nous avons fait l’hypothèse que les tacons 0+ qui survivent jusqu’à 

leurs retours en rivière appartiennent à 4 classes d’âge, résultant de la combinaison de deux 

classes d’âge de rivière (un ou deux ans) et de deux classes d’âge de mer (un ou deux ans). 

La principale source d’information nous permettant de connaître la proportion de tacons 0+ 

appartenant à chaque classe d’âge provient des données de captures. Pour rappel, en France, 

il est obligatoire de déclarer les captures de saumon atlantique réalisées en rivière. La 

déclaration doit s’accompagner d’un échantillon de plusieurs écailles prélevées sur l’individu 

capturé. Grâce aux méthodes scalimétriques, il est possible d’ager la plupart des individus 

capturés à partir de ces écailles et d’estimer la durée de la phase eau douce et de la phase 

marine. Ces informations sont répertoriées dans la base de données du CNICS et permettent 

de déterminer le nombre d’individus capturés chaque année sur chaque rivière qui 

appartiennent à nos quatre classes d’âge (tableau V.1). Ces données vont nous servir à 

estimer la proportion de tacons 0+ dans chaque classe d’âge. Pour le Scorff, les données sont 

issus du dispositif de piégeage du moulin des princes car le nombre d’individus adultes piégés 

à la remontée est beaucoup plus important que le nombre d’individus capturés par les 

pêcheurs. Les données issues du piégeage permettent donc d’estimer de façon beaucoup 

plus précise les proportions associées à chaque classe d’âge. 

V.B.1.d. Abondance de retours d’adultes et niveau de stock  

Les séries chronologiques de retours d’adultes (castillons et saumons de printemps) 

utilisées dans ce modèle sont présentées dans le tableau V.1. On constate qu’il y a un écart 

entre le début des séries chronologiques d’abondance de tacons 0+ et celles des adultes. Cet 

écart est de 3 années pour les castillons et de 4 années pour les saumons de printemps. Ce 

décalage est à l’origine de plusieurs séries chronologiques de retours d’adultes très courtes. 

C’est notamment le cas du Queffleuth et de la Mignonne dont les séries chronologiques 

d’adultes ne dépassent pas 4 années. A l’inverse, le Scorff dispose des séries chronologiques 

d’abondance de retours d’adultes les plus longues avec 22 années d’abondance de castillons 

et 21 années de saumons de printemps. Les écarts des abondances annuelles moyennes 

observées sur les rivières bretonnes sont importants mais relativement plus faibles que chez 

les tacons 0+. Les moyennes les plus faibles sont observées sur le Yar avec 64 castillons et 

21 saumons de printemps par an alors que les plus élevées sont celles de l’Ellé avec en 

moyenne 1409 castillons et 373 saumons de printemps par an. Les captures réalisées en 
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rivière ; la proportion de femelles dans chaque classe d’âge, leur fécondité respective (cf. 

partie II.E) ainsi que la surface des rivières permettent de réaliser la transition entre les 

abondances de retours d’adultes et les niveaux de stocks (cf. équation II.22).  

V.B.2. Modèle 

Le graphique orienté acyclique présenté figure V.1 décrit la structure conditionnelle du 

modèle de RS. Toutes les variables du modèle ne sont pas figurées sur le graphique pour 

faciliter sa lecture. Quatre stades de vie sont considérés : le stade tacon 0+, le stade smolt, le 

stade adulte (adulte de retour en rivière pour se reproduire) et le stade œuf. Plus on se dirige 

vers le bas du graphique, plus les variables sont relatives à des stades de vie âgés. Notez que 

l’œuf est considéré comme le stade le plus âgé car il correspond à l’unité du stock 

reproducteur. Tout en haut du graphique, on retrouve les données de recrutements (Rt’,r) qui 

une fois multipliées par les surfaces en équivalent radiers-rapides des rivières (At’,r) permettent 

de déterminer les abondances de tacons 0+ sauvages (N0t’,r). Les abondances de tacons 0+ 

déversés (N0t’,r
*

) sont ensuite ajoutées aux abondances sauvages pour déterminer les 

abondances totales de tacons 0+ (n0t’,r). Plusieurs études ont montré que les individus issus 

d’élevages survivaient moins bien que les individus sauvages (Jokikokko et al., 2006 ; Jonsson 

& Jonsson, 2006). Ainsi avant d’être ajouté aux abondances sauvages, les déversements sont 

multipliés par un équivalent tacon 0+ sauvage (γ*) qui régit le différentiel de survie entre les 

tacons 0+ déversés et les tacons 0+ sauvages (équation V.1). L’ensemble de définition de γ* 

est compris entre 0 et 1 de tel sorte que la survie des individus déversés soit inférieure à celle 

des individus sauvages. 

(V.1) n0t’,r =  N0t’,r + γ*  x N0t’,r
*

  

Dans notre modèle, la transition entre le stade tacon 0+ et le stade adulte résulte de trois 

processus : 

 - La survie entre ces deux stades  

- La répartition en 4 classes d’âge de retours  

 - L’apport des déversements  
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Figure V.1. Graphique orienté acyclique de la structure conditionnelle du modèle. Cette 

structure conditionnelle a été simplifiée à des fins d’illustration. Les variables et covariables du 

modèle sont représentées respectivement par des ellipses et des rectangles. Si des données 

sont disponibles pour les variables et covariables, leur forme est grisée. Les liens 

stochastiques entre les variables sont figurés par une flèche en trait plein. Les lien directs 

(addition, soustraction, multiplication, division etc…) sont figurés par une flèche en trait 

pointillée. Les doubles barres matérialisent une modification de l’indice temporel utilisé pour 

décrire les variables. Avant les doubles barres, les variables sont relatives à l’indice t’ qui 
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correspond à l’année de naissance des tacons 0+. Après les doubles barres, les variables sont 

relatives à l’indice t, l’année de retour en rivière des individus adultes. 

La survie du tacon 0+ à l’adulte de la cohorte t’ sur la rivière r (θt’,r) est modélisée à l’aide d’une 

loi normale en échelle logit de moyenne μ
t’,r
θ  et de précision τr

θ définie pour chaque rivière 

(équation V.2). La moyenne est décomposée en une somme de 4 effets (équation V.3) : un 

effet moyen (α1
θ

), un effet aléatoire annuel (α2t
θ
), un effet aléatoire rivière (α3r

θ
) et un effet 

densité-dépendant (δ). Après avoir observé une corrélation des effets annuels lors du 

développement du modèle, nous avons choisi de modéliser ces effets à l’aide d’une structure 

auto-corrélative d’ordre 1. Cela revient à considérer que la survie de la cohorte de l’année t’ 

est corrélée à la survie de la cohorte de l’année t’-1. Ce choix se justifie car une partie des 

individus issues de ces deux cohortes vont être soumis aux mêmes conditions 

environnementales pouvant impacter leurs survies (notamment en mer). L’effet aléatoire 

rivière est modélisé de façon hiérarchique à l’aide d’une loi normale centrée sur 0 avec une 

précision commune. Enfin, l’effet densité-dépendant (δ) a été rajouté pour tenir compte des 

potentiels impacts de la densité sur la survie notamment entre le stade tacon 0+ et le stade 

smolt. En effet, c’est lors des jeunes stades qui se développent en eau douce que les facteurs 

densité-dépendants sont supposés avoir le plus d’impact sur la survie (Elliot, 2001 ; Milner et 

al., 2003 ; Thorstad et al., 2012). Enfin, l’incertitude du processus de survie est modélisée 

grâce à une précision (τr
θ) définie pour chaque rivière (équation V.2). 

(V.2) logit(θt’,r) |μt’,r
θ  , τr

θ ~ Normal(μ
t’,r
θ , τr

θ)  

(V.3) μ
t’,r
θ =  α1

θ +  α2t
θ +  α3r

θ + 
n0t’,r

At’,r

 x δ  

Le processus de répartition dans les différentes classes d’âge est modélisé à l’aide des 

proportions (η
t’,r,a',a

) de castillons (a = 1) et de saumons de printemps (a = 2) issus de la cohorte 

t’ ayant passé a’ année(s) en rivière. Toutes ces proportions varient selon les années et les 

rivières. La proportion de chaque classe d’âge est modélisée à l’aide d’une structure 

hiérarchique comportant une moyenne globale par rivière et une précision. 

L’abondance de chaque classe d’âge de retours issus de la cohorte t’ (n2t’,r,a',a) est calculée 

en multipliant l’abondance totale de la cohorte de tacons 0+ de l’année t’ par la survie et par 

les proportions associées à chaque classe d’âge (équations V.4 et V.5). Les déversements de 

smolts réalisés l’année t’+1 (N1t’+1,r
*

) ont été ajoutés aux retours d’adultes issus de la cohorte 

t’. En effet, les smolts sont tous déversés à l’âge d’un an et nous faisons l’hypothèse que tous 

migrent l’année de leur déversement. Avant d’être ajoutés aux retours de la classe d’âge de 
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mer a ayant passé une année en rivière (n2t’,r,1,a), les déversements de smolts sont multipliés 

par un paramètre de survie (θ*) et la proportion de smolts déverséss qui appartiendra à la 

classe d’âge de mer a (λ*a ). 

(V.4) n2t’,r,1,a =  θt’,r x η
t’,r,1,a

 x n0t’,r+ θ* x λ*a  x N1t’+1,r
*

 

(V.5) n2t’,r,2,a =  θt’,r x η
t’,r,2,a

 x n0t’,r 

Le processus d’observation du nombre d’adulte dont on connait la classe d’âge (Gt,r,a',a) est 

modélisé à l’aide d’une loi binomiale. Cette loi est conditionnée par les abondances de retours 

par classe d’âge exprimées par année de retour t (n2t-(a'+a),r,a',a) et la probabilité combinée de 

capturer les individus et de connaître leur classe d’âge (et,r,a ; équation V.6). Cette probabilité 

est appelée probabilité d’observation. Elle varie selon les rivières, les années de retours et les 

classes d’âge de mer car elle dépend des taux d’exploitation. A noter que la probabilité 

d’observation ne varie pas selon les âges de rivière car on considère que la probabilité de 

capturer les individus à leur retour en rivière et la probabilité d’identifier leur classe d’âge ne 

varient pas en fonction du temps passé en eau douce. 

(V.6) Gt,r,a',a | n2t-(a'+a),r,a',a, et,r,a ~ Binomial (n2t-(a'+a),r,a',a, et,r,a) 

Enfin, les abondances d’adulte par année de retour t et par âge de mer a sont calculées en 

sommant les individus d’une année de rivière issus de la cohorte t-(1+a) et ceux de deux 

années de rivière issus de la cohorte t-(2+a) (équation V.7). 

(V.7) Nt,r,a = n2t-(1+a),r,1,a + n2t-(2+a),r,2,a 

La quantité d’œufs produits l’année t sur la rivière r (nominateur de l’équation V.8) est calculée 

en soustrayant les captures (Ct,r,a) aux retours d’adultes et en multipliant le résultat par la 

proportion de femelles (Pa ) et la fécondité des femelles (Fa ) de chaque classe d’âge de mer. 

Les niveaux de stocks (St,r) sont obtenus en divisant l’abondance d’œuf par la surface en 

équivalent radiers-rapides (At,r, équation V.8) disponible dans chaque rivière r l’année t du 

retour en rivière. 

(V.8) St,r =
(Nt,r,a- Ct,r,a) x Pa  x Fa  

At,r

 

Pour faciliter les inférences statistiques, tous les paramètres de précision du modèle ont été 

modélisés de façon hiérarchique à l’aide d’une distribution gamma avec une moyenne et un 
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paramètre d’échelle inverse (Gelman, 2006). 

V.B.3. Distributions a priori et inférences bayésiennes 

Une distribution a priori a été attribuée à chaque paramètre du modèle, c’est-à-dire à chaque 

quantité du modèle qui n’est conditionnée par aucune autre. Seules des distributions a priori 

non informatives ont été utilisées (table V.2) pour s’assurer que les distributions a posteriori 

estimées par le modèle reflètent principalement l’information détenue par les données. La 

seule exception concerne les séries chronologiques de recrutements et de retours d’adultes 

qui sont intégrées au modèle à l’aide de distributions a priori informatives et de la méthode 

des pseudo-observations. Cela permet d’intégrer l’incertitude liée au processus d’observation 

de ces séries (cf. chapitre IV). 

Les inférences bayésiennes ont été réalisées à l’aide du logiciel JAGS © (version 4.2.0.; 

Plummer, 2003). Ce logiciel utilise la méthode d’échantillonnage MCMC (Monte-Carlo Markov 

chain) pour estimer la distribution a posteriori jointe de toutes les quantités inconnues du 

modèle. Trois chaînes avec différentes valeurs initiales ont été utilisées. Après une phase 

initiale de 10000 itérations (aussi appelée « burn-in »), 400000 itérations ont été réalisées sur 

chaque chaîne. Les résultats présentés par la suite sont issus d’un sous-échantillonnage de 

12000 itérations, 4000 itérations par chaîne (soit 1 itération sur 100 conservée). La 

convergence des chaînes MCMC a été vérifiée à l’aide du critère de Gelman et Rubin (Rubin 

& Gelman, 1992).  

V.C. Résultats 

Les distributions a priori des paramètres du modèle ont été clairement mises à jour. En 

effet, les distributions marginales a posteriori des paramètres ont une dispersion plus faible et 

une moyenne différente de celles des distributions a priori (tableau V.2). Les hypothèses de 

normalité et d’homogénéité des résidus de recrutements standardisés sont vérifiées.  
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V.3 La survie moyenne a été calculée en appliquant la fonction inverse-logit à la formule de la 
survie moyenne en prenant pour densité moyenne, le recrutement breton moyen qui est de 
16.9 tacons0+ pour 100m². On n’intègre donc pas les déversements de tacon 0+ dans ce 
calcul 
 
V.4 De même que pour la survie moyenne, le calcul des survies annuelles n’intègre pas les 
déversements et se base sur une densité moyenne de 16.9 individus pour 100 m² 
correspondant au recrutement moyen breton. 

 

Paramètres Distributions a priori Distributions marginales a posteriori 

 

 

distribution moyenne écart-type moyenne écart-type 

γ* Bêta 0.5 0.29 0.09 0.04 

θ* Bêta 0.5 0.29 0.0019 0.001 

δ Normal 0  √10 -0.04 0.004 

α1
θ  Normal 0  √10 -3.19 0.22 

 

Tableau V.2. Résumé statistique (moyennes et écart-types) des distributions a priori et des 

distributions marginales a posteriori des paramètres d’intérêt du modèle. Le nom de la 

distribution a priori associée à chaque paramètre est donné pour information. 

Le ratio de survie entre les tacons 0+ issus de déversements et les tacons 0+ sauvages est 

estimé en moyenne à 0.09 ce qui correspond à une survie 10 fois plus faible en moyenne pour 

les tacons 0+ déversés (tableau V.2). Les tacons 0+ sauvages ont une survie moyenne α1
θ

 

de -3.19 en échelle logit ce qui correspond à une survie de 2.10%V.3 jusqu’au retour en rivière. 

La survie des smolts déversés jusqu’au stade adulte est estimée en moyenne à 0.19% ce qui 

est 10 fois moins que la survie moyenne des tacons 0+ sauvages. La survie est donc la même 

pour les tacons et les smolts déversés. Le modèle estime un effet significativement négatif de 

la densité des tacons 0+ sur leur survie. En effet, δ est estimé en moyenne à -0.04 et 0 

n’appartient pas à l’intervalle de probabilité à 90% de sa distribution marginale a posteriori. 

Les distributions marginales a posteriori des effets aléatoires annuels sur la survie (α2t'
θ
) 

présentent une légère augmentation entre le début des années 90 et le début des années 

2000 avec un maximum de 0.35 atteint en 2002 (figure V.2.a). Cela signifie que la survie de la 

cohorte 2002 est 1.41 fois supérieure à la moyenne (survie de 2.96%V.4). Entre 2002 et 2006, 

la valeur des effets chutent brutalement jusqu’à atteindre une moyenne de -0.61 en échelle 

logit, ce qui correspond à une survie presque 2 fois plus faible que la moyenne (survie de 

1.10%). Les effets réaugmentent aussi brutalement qu’ils ont diminué et en 2008 ont réatteint 

le même niveau de survie qu’en 2002. A partir de 2009 et jusqu’en 2017, la valeur des effets 

annuels se stabilisent autour de zéro ce qui correspond à des survies proches de la valeur 

moyenne.  
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V.5 Sur l’Aulne où les déversements de tacons 0+ sont conséquents, la densité utilisée intègre 
les quantités de tacons 0+ déversés. Elle est de 7.7 tacons 0+ pour 100m². Pour information, 
le recrutement moyen sur cette rivière est de 4.1 tacons 0+ pour 100 m². 
 
V.6 Il n’y a pas de déversement sur le Queffleuth donc la densité utilisée pour calculer la survie 
moyenne correspond à son recrutement moyen qui est de 35.1 tacons 0+ pour 100 m² 

L’analyse des distributions marginales a posteriori des effets aléatoires rivières (α3r
θ
) montrent 

qu’ils sont majoritairement supérieurs à 0 (figure V.2.b). Cela signifie que la survie sur la 

plupart des rivières est supérieure à la moyenne de 2.10%. L’effet rivière le plus élevé est 

observé sur l’Aulne avec une moyenne de 0.62 ce qui correspond à une survie 2.56 fois 

supérieure à la moyenne (survie de 5.39% V.5). Seules 5 rivières de petites tailles, le Leff, le 

Jaudy, le Yar, le Queffleuth et la Mignonne et une rivière de taille moyenne, l’Odet présentent 

des effets significativement inférieurs à zéro. L’effet le plus faible est celui du Queffleuth, il est 

en moyenne de -1.44 ce qui correspond à une survie divisée par 4 par rapport à la moyenne 

(survie de 0.50% V.6).  

L’écart-type σr
θ a été choisi pour illustrer la variabilité de la survie du tacon 0+ à l’adulte en lieu 

et place de la précision (τr
θ) présentée dans la description du modèle. Nos résultats n’indiquent 

pas de différence majeure des écarts-types de survie (figure V.3). L’Elorn, L’Aulne et le Scorff 

semblent néanmoins avoir des écarts-types légèrement supérieurs aux autres rivières. Enfin, 

les estimations de l’écart-type du Queffleuth présentent une variabilité plus importante que les 

autres rivières. 
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Figure V.2. Distributions marginales a posteriori des effets aléatoires annuels (a) et rivières (b) 

sur la survie θt’,r. Les points et les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle 

de probabilité à 90% des distributions de ces effets. 
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Figure V.3. Distributions marginales a posteriori des écarts-types de survie σr
θ. Les points et 

les lignes matérialisent respectivement la médiane et l’intervalle de probabilité à 90% des 

distributions de ces grandeurs. 

V.D. Discussion-Conclusion 

Ce modèle hiérarchique bayésien a permis d’estimer les relations de RS de nos 18 

rivières bretonnes en intégrant les principales sources d’incertitudes : l’incertitude 

d’observation des retours et du recrutement, l’incertitude d’estimation des paramètres du 

modèle et l’incertitude du processus de survie entre le tacon 0+ et l’adulte. La survie moyenne 

observée en Bretagne est de 2.10% ce qui est du même ordre de grandeur que la valeur 

estimée par Legrand et Prévost (2016) sur le bassin Loire-Allier. Sur ce bassin versant qui se 

situe aux mêmes latitudes que nos rivières bretonnes, la survie du tacon 0+ au retour d’adulte 

est estimée à 2% au début des années 80 puis chute à 0,5% dans les années plus récentes. 

En Bretagne, bien que la survie fluctue au cours du temps, on n’observe aucune tendance 
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temporelle. Ce résultat paraît surprenant au regard du déclin généralisé de la survie en mer 

de cette espèce depuis plus de 40 ans (Chaput, 2012 ; Olmos et al., 2019). De plus, Brun 

(2011) observe un déclin de la survie du tacon 0+ à l’adulte sur la Nivelle entre 1984 et 2008. 

Ce déclin est attribué notamment à la diminution de la survie marine. Il semble peu probable 

que les saumons bretons ne soient pas touchés par cette diminution de survie car en mer, 

tous les individus sont soumis aux mêmes conditions. Néanmoins, les conditions de survie en 

rivière entre le stade 0+ et le stade smolt peuvent varier radicalement entre deux rivières même 

assez proches. Ainsi, une explication possible de l’absence de tendance temporelle serait que 

la survie en rivière du tacon 0+ au smolt a augmenté au cours de la période étudiée ce qui a 

permis de compenser la diminution de la survie en mer. 

Les résultats des effets rivières mettent en lumière une dichotomie marquée entre les rivières 

où la survie est bonne (légèrement supérieure à la moyenne) et les rivières où la survie est 

très faible. Ces dernières sont des rivières de petites tailles à l’exception de l’Odet. 

L’observation de survies faibles sur les petites rivières peut être due à plusieurs facteurs. Le 

premier est l’éventuelle sous-estimation des retours sur ces petites rivières où l’exploitation 

est faible (cf. discussion du chapitre II). En sous-estimant les retours, on aurait tendance à 

sous-estimer la survie. Une moins bonne survie du tacon 0+ au smolt pourraient aussi être 

causée par une disponibilité alimentaire plus faible ou des conditions de dévalaison plus 

mauvaises sur ces petites rivières. Il semble encore une fois peu probable que les individus 

issus de ces petites rivières présentent des survies marines différentes des autres car tous les 

individus peu importent leur rivière d’origine sont soumis aux mêmes conditions une fois dans 

le milieu marin. Enfin de possibles échanges entre les populations pourraient expliquer la 

valeur des effets observés. La valeur négative des effets associés aux petites rivières pourrait 

être la résultante d’un flux d’individu des petites rivières (populations « sources ») vers les plus 

grandes rivières (populations « puits »). Néanmoins compte tenu des données disponibles, il 

n’est pas possible de statuer sur l’importance relative de ces différents facteurs sur la valeur 

des effets rivières que l’on estime. 

Un impact négatif de la densité de tacons 0+ sur la survie a été mis en évidence. Cet impact 

est vraisemblable dû à l’effet négatif de facteurs densité-dépendants qui s’opèrent lors de la 

transition tacon 0+ / smolt. En effet, plusieurs auteurs ont montré que la survie en mer était 

principalement indépendante de la densité (Elliot, 2001 ; Jonsson & Jonsson, 2004). Malgré 

l’importante quantité de tacons 0+ et de smolts déversés dans les rivières certaines années, 

leurs contributions aux retours d’adultes sont faibles. En effet, la survie des tacons 0+ déversés 

est 10 fois plus faible que celle des tacons 0+ sauvages. Le fait d’être déversé à un âge plus 

avancé pourrait être un avantage en matière de survie pour les smolts car ils évitent une 
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grande partie de la prédation qui s’opèrent en rivière. Néanmoins, notre modèle estime qu’il 

n’y a pas de différence majeure de survie entre les tacons 0+ déversés et les smolts déversés. 

Ce résultat peut s’expliquer par une meilleure survie en mer des tacons 0+ déversés 

(Jokikokko et al., 2006) qui ont eu le temps de s’adapter assez tôt à leur environnement naturel 

(Jonsson et al., 1991 ; Fleming et al., 2000 ; Johnsson et al., 2001) contrairement aux smolts 

qui survivent moins bien en mer car ils n’ont pas eu beaucoup de temps pour s’adapter au 

milieu naturel. Ils ont notamment de très mauvaises aptitudes de détection et d’échappement 

aux prédateurs (Olla et al., 1998 ; Dieperink et al., 2002). 

 

  



102 
 

 

 

  



103 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Partie 3 – Comment réguler les  

pêcheries réactives bretonnes  

de saumon atlantique ? 
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Chapitre VI :  Nouvelle définition de la conservation adoptée en 

Bretagne : quelles implications pour les limites de conservation ?  

VI.A. Introduction 

Pour répondre aux menaces qui pèsent sur la conservation des populations de saumon 

atlantique , très tôt, les activités humaines impactant l’espèce ont été régulées (Chaput, 2012). 

Les mesures de régulation les plus récentes suivent les principes édictés à l’échelle 

internationale par l’organisation pour la conservation du saumon de l’Atlantique Nord 

(OCSAN). Suite au sommet de Rio de 1992 qui entérine le principe de précaution comme 

fondement de la gestion de l’environnement et des ressources naturelles, l’OCSAN et ses 

parties prenantes ont convenu d’appliquer ce principe à la gestion du saumon atlantique 

(NASCO, 1998). Une approche de précaution a été adoptée, qui donne la priorité à la 

conservation par rapport à l’exploitation et prône un changement de paradigme dans la façon 

d’intégrer l’incertitude dans le processus de décision (NASCO, 2009). L’incertitude devient 

primordiale du fait de l’adoption du principe de précaution : plus la situation sera incertaine, 

plus grande devra être la prudence pour tenter d’assurer la conservation.  

L’application de l’approche de précaution requière l’utilisation de points de référence 

biologique (FAO, 1995). Ces points de référence constituent des balises pour permettre 

l’évaluation du statut de conservation des populations. L’OCSAN recommande l’utilisation de 

deux points de référence : une limite de conservation (LC) et une cible de gestion (CG ; 

NASCO, 2009). Ils permettent de définir trois statuts de conservation : « critique » lorsque l’on 

se trouve en dessous de la LC, « incertain » lorsque l’on se trouve entre la LC et la CG et 

« sain » au-dessus de la CG. L’OCSAN préconise également que la détermination des points 

de référence se fonde sur une analyse des relations de SR, qui résument, en totalité ou pour 

partie, les processus qui gouvernent le renouvellement des populations (cf. chapitre IV). Une 

LC est définie comme un niveau de stock qui permet de produire assez de recrues pour 

assurer la conservation d’une population. Pour être prudent face à l’incertitude et s’assurer de 

ne pas mettre en danger la conservation , on cible un point de référence, la CG, qui correspond 

à un niveau de stock significativement supérieur à la LC. 

Il existe un très large éventail de niveaux de stocks qui pourraient convenir à la définition d’une 

LC (Caddy & Mahon, 1995 ; Potter, 2001 ; Chaput, 2015) mais aucun d’eux ne permet d’être 

totalement certain d’assurer la conservation. Même en cherchant à maintenir un niveau de 

stock élevé, il existe toujours un risque, sous l’effet de la stochasticité environnementale ou 

démographique, qu’un évènement catastrophique se produise et provoque l’extinction d’une 
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population (ou une réduction très forte et durable de l’abondance). Ainsi, au niveau de stock 

choisi pour définir la LC correspond un risque que l’on est prêt à prendre en matière de 

conservation de l’espèce ; plus la LC est faible, plus le risque est important. En outre, plus la 

LC est faible, plus on acceptera d’observer des niveaux de stocks faibles avant de prendre 

des mesures de régulation correctives, alors même que l’apparition de ces niveaux faibles 

peuvent être le révélateur de l’incapacité d’une population à se renouveler.  

Suivant les préconisations émises par le CIEM (ICES, 1995), l’OCSAN recommande de définir 

la LC au niveau de stock qui permet de maximiser les potentiels de captures sur le long terme 

(SOPT), aussi appelé biomasse au rendement maximum durable. Ce point de référence est 

pourtant choisi comme CG pour un grand nombre de stocks halieutiques. Il sert de LC pour le 

saumon atlantique car cette espèce est considérée comme une espèce à risque sachant que 

son renouvellement n’est assuré que par un petit nombre de cohortes (ICES, 2020b). En 

accord avec cette recommandation, le COGEPOMI des cours d’eau bretons a retenu SOPT 

comme LC des populations bretonnes dès 1996 (Prévost & Porcher, 1996).  

Cette définition de LC recommandée par L’OCSAN et appliquée en Bretagne introduit 

néanmoins une ambiguïté entre conservation et exploitation. Considérant que l’exploitation 

peut entrer en contradiction avec la conservation, l’OCSAN indique clairement que 

l’exploitation est subordonnée au respect de la conservation (NASCO, 2009). Pourtant, elle 

recommande dans le même temps de fixer la LC au niveau de stock permettant de maximiser 

l’exploitation sur le long terme. Ce faisant, l’OCSAN admet implicitement que (i) toute 

population peut supporter une exploitation durable, et que (ii) la maximisation de cette dernière 

équivaut au respect de la conservation. Or, bien que la maximisation de l’exploitation et la 

conservation ne soient pas deux objectifs incompatibles, ils peuvent entrer en contradiction. 

En effet, l’utilisation de cette définition pour déterminer la LC à partir d’une analyse SR selon 

les modèles les plus classiques (cf. chapitre IV) conduit à des valeurs de LC d’autant plus 

basses que les capacités de renouvellement d’une population sont faibles. En d’autres termes, 

plus la situation d’une population est préoccupante, moins nous sommes exigeant en matière 

de conservation (LC plus petite). Conséquence ultime de cette logique, il est impossible de 

définir une LC au sens de la recommandation de l’OCSAN pour une population dont le 

maintien à long terme ne serait pas assuré même en l’absence d’exploitation. Informé et ayant 

pris conscience de ces lacunes, le COGEPOMI des cours d’eau bretons a souhaité revisiter 

sa définition de la LC. 

Dans ce chapitre, nous décrivons une méthodologie pour établir de nouvelles LC qui lèvent 

l’ambiguïté entre conservation et exploitation. Elle se base sur une définition simple et claire 

de la conservation : éviter les faibles recrutements. Sachant que le recrutement varie fortement 
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et aléatoirement, un événement de faible recrutement peut toujours survenir même en 

contrôlant le niveau de stock. Les nouvelles LC sont donc définies comme le niveau de stock 

qui permet de limiter le risque de faible recrutement. Pour obtenir une traduction opérationnelle 

de cette définition de principe, les acteurs de la gestion doivent s’entendre sur une définition 

partagée de la notion de faible recrutement ainsi que du niveau de risque acceptable.  

La présentation de ce nouveau cadre méthodologique est illustrée par l’application qui en a 

été faite à partir des 18 populations de saumon bretonnes étudiées dans cette thèse et telle 

qu’elle a été proposée puis entérinée en 2018 par les membres du COGEPOMI des cours 

d’eau bretons. La nouvelle définition retenue pour les LC correspond au niveau de stock qui 

limite à 25% le risque de faible recrutement, lui-même défini relativement à un seuil égal à la 

moitié de la capacité d’accueil (i.e. recrutement moyen maximum). Les nouvelles LC sont 

déduites des relations de SR présentées au chapitre IV qui permettent tout à la fois d’estimer 

le seuil de faible recrutement et de prédire la distribution du recrutement en fonction du stock. 

La comparaison des recrutements prédits et du seuil de faible recrutement permet de déduire 

la probabilité de tomber en dessous de ce dernier en fonction du niveau de stock. A partir de 

la fonction de risque ainsi obtenue, le niveau de stock correspondant à la LC est finalement 

déterminé. Cette approche d’analyse de risque intègre les principales sources d’incertitudes 

que sont les erreurs d’observation du stock et du recrutement, l’incertitude d’estimation des 

paramètres de la relation SR et la variabilité aléatoire du processus de recrutement. 
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VI.B. Matériels et méthodes 

VI.B.1. Définition du faible recrutement et du risque associé 

Il est impossible de s’assurer qu’une population ne produise pas de faible recrutement : 

quel que soit le niveau de stock, il existe toujours un risque que de tels événements se 

produisent car le recrutement varie fortement et de façon aléatoire. Ne pouvant se prémunir 

totalement contre les faibles recrutements, la méthodologie utilisée pour définir les nouvelles 

LC vise à déterminer le niveau de stock qui permet de limiter le risque à un niveau modéré ou 

faible. 

Différentes façons de définir ce qu’est un faible recrutement peuvent être imaginées. La 

définition retenue in fine sera toujours emprise d’une part de subjectivité. L’utilisation d’un seuil 

est intuitivement attractif. Ce dernier peut être défini par le biais de métriques aussi bien 

théorique qu’empirique. En accord avec Chaput et al. (2015), nous proposons d’utiliser une 

référence théorique et de définir le seuil de faible recrutement comme un pourcentage de la 

capacité d’accueil, elle-même définie comme la quantité maximale de recrues qui peut être 

supportée par un écosystème en moyenne sur le long terme (Elliot, 2001). Dans le cas de nos 

18 populations, la capacité d’accueil (k) est estimée par l’analyse des relations SR (cf. chapitre 

IV).  

Plusieurs arguments militent en faveur de ce choix. Tout d’abord, l’utilisation d’une référence 

théorique, telle que la capacité d’accueil k, permet de qualifier le faible recrutement par rapport 

au potentiel d’une population et du cours d’eau qui l’héberge. Elle promeut une définition 

invariante dans l’espace et dans le temps de la notion de faible recrutement. Elle est moins 

contingente aux variations du statut actuel des populations que ne pourrait l’être une référence 

empirique fondée uniquement sur des données observées. Ensuite, retenir un seuil inférieur à 

la capacité d’accueil k est naturel dans une optique de maitrise d’un risque modéré de faible 

recrutement. En effet, l’utilisation d’un seuil supérieur à k reviendrait à admettre qu’un faible 

recrutement est l’événement le plus probable.  
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VI.B.2. Risque et intégration de l’incertitude 

Pour déterminer de la façon la plus juste possible le risque, il est nécessaire de prendre en 

compte les principales sources d’incertitudes qui affectent notre connaissance de la 

dynamique SR. On peut en distinguer quatre principales (Clark, 2003 ; Lek, 2007 ; Rivot & 

Parent, 2012). La première concerne la nature même du processus de recrutement, aussi 

appelée incertitude de modèle. En effet ce processus est représenté par un modèle (de type 

Beverton et Holt avec des erreurs aléatoires issues d’un mélange de lois log-normales dans 

notre cas d’étude ; cf. chapitre IV). D’autres hypothèses pourrait également être formulées 

(par exemple sur la nature de la régulation densité-dépendante ou la forme des erreurs 

aléatoires) conduisant à d’autres formulations de modèles. Des méthodes existent pour 

considérer simultanément différentes modélisations d’un même processus et prendre en 

compte l’incertitude associée, mais leur mise en œuvre n’est pas nécessairement aisée. Cette 

difficulté combinée avec la bonne adéquation entre les données disponibles et le modèle 

appliqué à notre cas d’étude nous ont conduit à ignorer cette source d’incertitude.  

La deuxième source d’incertitude, aussi appelée incertitude de processus, fait référence au 

caractère variable et aléatoire du recrutement quel que soit le niveau de stock. Cette 

incertitude est principalement causée par des facteurs densités-indépendants qui impactent la 

survie du stock au recrutement (Elliot, 2001). La troisième source d’incertitude est liée à 

l’estimation des paramètres de la relation de SR. L’incertitude d’estimation reflète notre 

incapacité à déterminer exactement la valeur des paramètres qui gouvernent les relations de 

SR. Elle résulte tout à la fois (i) de la nature aléatoire du processus de recrutement, (ii) de la 

quantité limitée d’observations de stocks et de recrutements à notre disposition et (iii) des 

erreurs de mesures associées à ces observations. Ces dernières sont une quatrième source 

d’incertitude aussi appelée incertitude d’observation ou de mesure. Dans notre cas elle 

correspond à l’incertitude d’estimation du stock et du recrutement, pour lesquels nous n’avons 

pas de mesure directe. Nous estimons ces quantités par le biais de modèles d’observation 

alimentés par des données d’observations indirectes tels que les captures et les IA de tacons 

0+ (cf. chapitres II et III). L’approche de quantification du risque présentée par la suite assure 

la prise en compte des trois dernières sources d’incertitudes sur les quatre identifiées.  
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VI.B.3. Nouvelle LC adoptée par les membres du COGEPOMI des cours d’eau 

bretons. 

Après une première phase de concertation, les membres du COGEPOMI Bretagne ont 

décidé fin 2018 de valider le principe d’une nouvelle définition de la conservation fondée sur 

la maîtrise du risque de faible recrutement. La seconde phase de concertation a quant à elle 

permit de déterminer la LC en définissant précisément le faible recrutement et le niveau de 

risque associé que l’on souhaite contrôler. Pour aider les membres du COGEPOMI dans leur 

choix, trois options de LC ont été présentées pour illustrer l’approche. Elles correspondaient à 

des combinaisons différentes de faibles recrutements et de risques associés : 

- 15% de risque de produire moins d’un quart de la capacité d’accueil 

- 25% de risque de produire moins de la moitié de la capacité d’accueil 

- 40% de risque de produire moins des trois quarts de la capacité d’accueil 

Ces options combinent un risque d’autant plus important que la définition du faible recrutement 

est exigeante pour tenir compte de la plus grande difficulté à maitriser le risque de faible 

recrutement quand celui-ci est défini à des niveaux plus élevés. En début d’été 2019, les 

membres du COGEPOMI ont finalement adopté une nouvelle définition de LC correspondant 

au niveau de stock permettant de limiter à 25% le risque de produire moins de la moitié de la 

capacité d’accueil. Cette définition est la même que celle adoptée au Canada (Chaput et al., 

2015). 

VI.B.4. Détermination des LC 

La méthodologie de détermination des LC présentée par la suite a été appliquée 

individuellement à chacune des rivières. 

VI.B.4.a. Prédiction de recrutement 

Grâce au modèle de SR, il est possible de prédire la distribution du recrutement pour un 

niveau de stock donné (figure VI.1). Cette distribution a été approchée par un échantillonnage 

de Monte-Carlo réalisé sous R (version 3.3.0, www.r-project.org). En partant d’un échantillon 

MCMC tiré dans la loi a posteriori jointe de (αScorff, kScorff, mr
 , p, λ, τr

R) tel qu’obtenu à l’issue 

de l’analyse SR présentée au chapitre IV, on tire une valeur de R en utilisant successivement 

les équations IV.7, IV.6, IV.4 puis IV.1. Pour un niveau de stock donné, la loi approchée par 

cette stratégie d’échantillonnage est la distribution a posteriori prédictive du recrutement 

conditionnée par toutes les données utilisées par l’analyse SR (cf. chapitre IV) et celles ayant 

http://www.r-project.org/
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servi à l’estimation du stock (cf. chapitre II) et du recrutement (cf. chapitre III). Cette distribution 

a posteriori prédictive intègre (i) l’incertitude de processus découlant des équations IV.7, IV.6, 

IV.4 puis IV.1, (ii) l’incertitude d’estimation de la relation SR via l’utilisation de l’échantillon 

MCMC a posteriori, et (iii) l’incertitude d’observation du stock et du recrutement qui est-elle-

même intégrée dans la précédente.  

 

 

Figure VI.1. Distribution de probabilité d’une prédiction de recrutement effectuée pour un 

niveau de stock donné. Notez que la distribution présentée ne reproduit pas la distribution de 

mélange utilisée au chapitre IV.  

 

Cette stratégie d’échantillonnage est appliquée pour produire des prédictions de recrutements 

pour une gamme de stocks qui permette de déterminer la LC (figure VI.2). La gamme choisie 

s’étale entre 10 œufs.100m-2 et 4000 œufs.100m-2. Entre 10 et 2000 œufs.100m-2, les 

recrutements sont prédits toutes les 10 unités de stock et toutes les 200 unités de stock à 

partir de 2000 œufs.100m-2. Au total, 210 prédictions de recrutements sont réalisées pour 

chaque rivière. Dans la gamme 10-2000 œufs.100m-2, l’intervalle entre deux prédictions de 

recrutements est assez faible car c’est dans cette gamme que se situe la LC. Cela permet de 

déterminer la LC à 10 unités de stock près. 12000 valeurs de recrutements sont tirées pour 

chaque valeur de stock. 
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Figure VI.2. Relation SR prédite pour une gamme donnée de stocks. 

VI.B.4.b. Calcul de la probabilité de faible recrutement et diagramme de risque 

associé 

Les prédictions de recrutements sont comparées au seuil de faible recrutement, à savoir, 

la moitié de la capacité d’accueil. Dans le cas où le seuil serait connu sans erreur, l’intégrale 

de la distribution des prédictions pour les recrutements inférieurs à la moitié de la capacité 

d’accueil représente le risque de faible recrutement (figure VI.3). Pour tenir compte du 

caractère incertain du seuil de faible recrutement, découlant de l’incertitude d’estimation 

affectant k, le calcul de la probabilité de faible recrutement est approché par échantillonnage. 

(i) Pour chaque niveau de stock de la gamme étudiée, chacun prédiction de recrutement (cf. 

section précédente) est comparée à la moitié de la valeur de la capacité d’accueil 

correspondante (i.e. ayant servi à obtenir la valeur de recrutement prédite). La fréquence des 

cas où le recrutement prédit est inférieur à la moitié de la valeur de la capacité d’accueil 

approxime la probabilité, i.e. le risque, de faible recrutement.  
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Figure VI.3. Comparaison des prédictions de recrutements et du seuil de faible recrutement 

(50% k). Sur les distributions des prédictions de recrutements, l’aire située sous la droite du 

faible recrutement est figurée en rouge. Elle correspond au risque de faible recrutement, i.e. 

la probabilité que le recrutement soit inférieur à la moitié de la capacité d’accueil. 

 

Le risque de faible recrutement de chaque niveau de stock de la gamme étudiée peut-être 

reporté sur un diagramme de risque (figure VI.4). Ce diagramme présente l’évolution du risque 

de faible recrutement en fonction du niveau de stock. Pour déterminer la LC à partir de ce 

diagramme, il suffit de reporter sur l’axe des abscisses l’intersection entre la courbe de risque 

(trait rouge plein) et la droite du niveau de risque acceptable, 25% dans notre cas (trait rouge 

pointillé). 
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Figure VI.4. Diagramme de risque qui présente l’évolution du risque de faible recrutement en 

fonction du niveau de stock et permet de déterminer la LC (correspondant dans notre cas à 

un risque acceptable de 25%). 

VI.C. Résultats 

VI.C.1. Diagramme de risque 

Le diagramme de risque de faible recrutement obtenu pour le Blavet est présenté figure 

VI.5. Il permet de fixer la LC à 300 œufs.100m-2. Lorsque le niveau de stock est proche de 0, 

le risque de faible recrutement est très élevé et avoisine les 100%. A mesure que le niveau de 

stock augmente, le risque de faible recrutement diminue jusqu’à approcher la valeur 

asymptotique de 2% lorsque le niveau de stock tend vers l’infini (annexe A.I). En conservant 

un niveau de stock très élevé sur le Blavet, la fréquence moyenne de faibles recrutements 

sera donc ad minima de 1 tous les 50 ans. Le risque asymptotique est consubstantiel à 

l’utilisation d’un modèle SR de type Beverton-Holt où le recrutement moyen tend vers une 

valeur asymptotique quand le stock s’accroit. Il s’observe donc pour toutes les rivières 

bretonnes mais varie selon les cas : le plus élevé est celui du Queflleuth (11%) et le plus faible 

est celui de l’Ellé (1.8%). Ces différences de risque s’expliquent par les variations de 

l’incertitude des prédictions de recrutements. Sur le Queflleuth, ces dernières sont très 

incertaines, car le processus de recrutement est très variable (cf. figure IV.3) et l’estimation de 

la relation SR est très peu précise car les données SR sont peu nombreuses et très bruitées 
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(cf. tableau IV.1). 

 

Figure VI.5. Diagramme de risque de faible recrutement en fonction du niveau de stock sur le 

Blavet (courbe rouge en trait plein). Ce diagramme permet de déterminer la LC du Blavet pour 

un risque acceptable de 25% (droite horizontale en trait pointillé rouge). 

VI.C.2. Comparaison inter-rivière des anciennes et des nouvelles LC 

Les nouvelles LC des rivières bretonnes ont été comparées aux anciennes (figure 

VI.6). La nouvelle LC est en moyenne de 323 œufs.100m-2 ce qui est légèrement plus 

important que l’ancienne LC (307 œufs.100m-2). Les anciennes LC sont beaucoup plus 

variables que les nouvelles. Il existe une différence d’un facteur 7 entre la plus petite valeur 

prise par l’ancienne LC (Aulne : 75 œufs.100m-2) et la plus grande (Penzé : 550 œufs.100m-

2), contre un facteur 1.5 seulement pour les nouvelles LC (la plus petite : 290 œufs.100m-2 

pour l’Ellé ; la plus élevée : 430 œufs. 100m-2 pour le Queffleuth). L’écart moyen entre 

nouvelles et anciennes LC est de 100 œufs.100m-2 en valeur absolue. Le changement le plus 

important est observé sur l’Aulne où la LC a été augmentée d’un facteur 4, passant de 75 à 

320 œufs.100m-2, soit un écart de 245 œufs.100m-2. La Penzé présente elle aussi un écart 
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très important (240 œufs.100m-2) mais contrairement à l’Aulne, sur cette rivière la valeur de la 

LC a diminué par rapport à la définition précédente. La LC passe de 550 à 310 œufs.100m-2. 

 

Figure VI.6. Comparaison des anciennes (trait plein noir) et des nouvelles (trait plein rouge) 

LC pour les 18 rivières bretonnes étudiées. L’ancienne LC du Yar n’est pas figurée car cette 

rivière ne disposait pas de LC entre 2016 et 2018.  

VI.C.3. Evaluation rétrospective du respect des nouvelles LC 

A partir des nouvelles LC et des séries chronologiques de stocks, on est en mesure d’évaluer 

de façon rétrospective le respect des limites de conservation pour nos 18 rivières bretonnes 

sur la période 1987-2017. Etant incertain sur le niveau de stock présent chaque année dans 

les rivières (sauf pour le Scorff et pour l’Elorn certaines années ; cf. chapitre II), nous ne 

sommes pas en mesure de déterminer de façon catégorique si la LC a été dépassée. Mais il 

est possible déterminer la probabilité associée (annexe A.II). Sur le Blavet (figure VI.7), la 
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probabilité annuelle de tomber en dessous de la LC est en moyenne de 7%. Elle n’a été 

supérieure à 5% que sur la période 1997-2001 et l’année 2009 soit 6 années sur 31. Elle n’a 

jamais dépassé 50% (maximum de 42% en 1998). 

 

 

Figure VI.7. Evaluation rétrospective du respect de la LC (ligne horizontale rouge) sur le Blavet. 

Les points noirs et les lignes verticales représentent respectivement la médiane et l’intervalle 

à 90% de probabilité des estimations de stocks. La partie de l’intervalle à 90% inférieure à la 

LC a été figurée par un trait rouge et met en évidence les années où le risque d’être tombé en 

dessous de la LC a été supérieur à 5%. 
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VI.D. Discussion 

 La nouvelle définition de LC a permis de tenir compte d’un ensemble de 

recommandations émises par l’OCSAN qui n’étaient pas prises en compte dans l’ancienne 

définition. Tout d’abord, elle redonne la priorité à la conservation en se basant sur une 

définition simple et claire de celle-ci : éviter les faibles recrutements. La nouvelle LC est le 

niveau de stock qui permet de limiter le risque de faible recrutement ; risque qui a été calculé 

en tenant compte des trois principales sources d’incertitudes impactant la relation SR : les 

erreurs d’observation, d’estimation et de processus. Ainsi, la nouvelle définition intègre de 

façon assez complète l’incertitude comme le préconise l’approche de précaution adoptée par 

l’OCSAN (NASCO, 1998). Les nouvelles LC des 18 populations bretonnes étant obtenues à 

partir de données propres à chaque rivière, elles permettent de tenir compte explicitement des 

dynamiques locales comme le préconise l’OCSAN (NASCO, 2009).  

Néanmoins, certaines recommandations de l’OCSAN ne sont pas directement intégrées dans 

la nouvelle définition des LC. C’est le cas en particulier du maintien de la diversité génétique 

qui favorise le potentiel adaptatif des populations face aux changements globaux en cours et 

à venir (Garcia de Leaniz et al., 2007). La nouvelle LC se base sur une vision purement 

démographique des populations sans considération génétique. Néanmoins implicitement, 

l’utilisation de ces LC vise à maintenir les populations à des niveaux assez élevés favorisant 

la diversité. Aujourd’hui, une des principales menaces qui pèsent sur les populations de 

saumon atlantique est l’introgression dans le génome sauvage de gênes issus des saumons 

d’élevages échappés dans le milieu naturel. Cette introgression pourrait diminuer le potentiel 

adaptatif des populations, les rendant plus vulnérables aux modifications de leur 

environnement (Karlsson et al., 2016). La France semble objectivement moins vulnérable vis-

à-vis de ce phénomène que des pays comme la Norvège (Glover et al., 2013 ; Forseth et al., 

2017) et l’Ecosse (Coulson, 2013), où l’aquaculture du saumon atlantique est très développée. 

En Norvège, l’introgression est considérée comme la menace la plus importante pour la 

conservation des populations sauvages de l’espèce (Forseth et al., 2017). La flexibilité du 

cadre méthodologie proposé pour les nouvelles LC permettrait d’intégrer une composante 

génétique en définissant par exemple le faible recrutement relativement à un seuil induisant 

un risque génétique élevé, que ce soit pour des questions d’introgression liée à l’élevage, de 

consanguinité ou de dérive génétique. 

Il est impossible de définir de façon incontestable le niveau de stock en dessous duquel la 

conservation est menacée, i.e. en dessous duquel les populations subiraient des dommages 

graves et irréversibles (Chaput, 2015). La définition d’un dommage grave et irréversible 

dépend de la perception de chacun. Dans un contexte local particulier, il sera sans doute plus 
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aisé de faire émerger un consensus entre acteurs autour d’une vision partagée. Le nouveau 

cadre méthodologique proposé pour définir les LC offre une définition conceptuelle unique qui 

peut être ajustée à différentes perceptions locales de la conservation, selon les choix faits en 

matière de seuil de faible recrutement et du risque acceptable qu’on lui associe. L’émergence 

d’un consensus peut être facilité en focalisant le dialogue entre acteurs, éventuellement animé 

par les scientifiques, sur ces deux critères. Une perception minimaliste de la conservation 

pourrait par exemple placer le seuil de faible recrutement à 10% de la capacité d’accueil et 

limiter le risque à 50%. A l’inverse, une perception plus précautionneuse pourrait retenir 75% 

de la capacité d’accueil et un risque à 10%.  

Une telle approche a été utilisée pour définir de nouvelles LC pour les populations de saumon 

bretonnes, qui reflètent une perception partagée de la conservation au sein de la communauté 

d’acteurs représentés au COGEPOMI des cours d’eau bretons. Cette démarche participative, 

qui associe les acteurs de la gestion au processus d’élaboration des LC, favorise une meilleure 

compréhension et un plus grand respect des mesures qui en découleront (Deroba & Bence, 

2008). Néanmoins, cela se fait au prix d’un nouvel effort d’appropriation par les acteurs des 

principes et méthodes permettant d’obtenir les nouvelles LC, bousculant les repères et 

habitudes liés à l’ancienne définition des LC qui a été appliquée pendant plus de 2 décennies 

(1996-2019). 

Dans la littérature, on trouve une multitude d’options possibles pour définir une LC (Potter, 

2001 ; Chaput, 2015). Ces options peuvent être évaluées les unes par rapport aux autres selon 

leurs propriétés. Mace (1994) soutient que les LC devraient augmenter, ou à défaut ne pas 

diminuer, lorsque le degré de résilience d’une population diminue. Cela assure d’être plus, ou 

au moins aussi précautionneux avec les populations les plus à risques en matière de 

conservation. Le degré de résilience retenu par Mace (1994) est le taux de recrutement 

(recrutement divisé par le stock) lorsque le niveau de stock est faible. Dans notre cas, le degré 

de résilience des populations est donné par le coefficient de proportionnalité mr (équation IV.5) 

qui régit les variations inter-rivières du taux de recrutement pour n’importe quel niveau de 

stock, et notamment pour des niveaux très faibles. L’évolution des valeurs prises par les 

nouvelles LC en fonction de mr (figure VI.8) ne montre aucune covariation et une relative 

constance, à l’exception du Queffleuth qui a tout à la fois la LC et la valeur de mr les plus 

élevées. Par contraste, les anciennes LC, fondées sur la recherche du rendement maximum 

durable, diminuent très nettement quand le degré de résilience diminue, ce qui va à l’encontre 

de la propriété recherchée par Mace (1994). L’autre propriété intéressante des nouvelles LC 

est de diminuer à mesure que notre connaissance de la relation SR s’améliore. L’apport de 

nouvelles données, ou de toute autre information précisant notre appréhension du processus 
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de recrutement, permettront de réduire l’impact des différentes sources d’incertitudes sur les 

prédictions de recrutements. Ainsi, pour une rivière et un niveau de stock donné, les 

prédictions seront plus précises et le risque de faible recrutement diminuera. Il en découlera 

un abaissement de la courbe de risque conduisant lui-même à une valeur de LC plus faible. 

Cette propriété a des conséquences pratiques pour les acteurs de la gestion. En participant à 

l’amélioration des connaissances, la valeur de la LC diminuera ce qui aura pour ultime 

conséquence de laisser plus de place à l’exploitation. 

 

Figure VI.8. Evolution des LC (anciennes en noir et nouvelles en rouge) en fonction du degré 

de résilience des populations, i.e. le coefficient de proportionnalité mr (cf. équation IV.5) des 

relations SR.  

La définition formelle des nouvelles LC autorise l’usage d’une diversité importante de relations 

SR. Dans notre cas d’étude, la relation SR utilisée se focalise sur la première année en eau 

douce du cycle de vie de l’espèce. La détermination des anciennes LC nécessitait la 
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construction d’une courbe des captures potentielles dans une situation d’équilibre qui est 

obligatoirement déduite d’une relation de SR couvrant l’intégralité du cycle de vie de l’espèce. 

Il est alors nécessaire de prendre en compte la phase marine du cycle de vie (mortalité 

naturelle, mortalité par pêche etc), phase pour laquelle peu d’information est disponible à 

l’échelle des populations et qui nécessite donc de faire des hypothèses. Ces dernières sont 

très difficiles à vérifier et peuvent biaiser les LC (Chaput, 2015). L’utilisation d’une relation SR 

en eau douce permet à la nouvelle LC de s’affranchir de l’incertitude associée aux processus 

qui conditionne la dynamique des populations en mer. Au plan international, la Norvège 

(Forseth et al., 2013 ; NASCO, 2019e), la Finlande (NASCO, 2019b), les Etats-Unis (NASCO, 

2019j) et le Canada (Chaput, 2015 ; NASCO, 2019a) utilise également des relations 

restreintes à la phase eau douce du cycle biologique du saumon. Seul ce dernier cependant 

reprend l’idée d’une LC fondé sur la maitrise du risque de faible recrutement, selon une 

approche qui n’intègre pas l’incertitude de façon aussi complète que dans cette thèse. Le 

Royaume-Uni (NASCO, 2019g ; NASCO, 2019h ; NASCO, 2019i), l’Irlande (White et al., 

2016 ; NASCO, 2019d) et la Russie (NASCO, 2019f) quant à eux suivent toujours la 

recommandation émise par l’OCSAN d’une LC fondée sur le rendement maximum durable, 

qui requiert l’utilisation d’une relation de SR couvrant l’intégralité du cycle de vie de l’espèce. 

La construction de l’ensemble des modèles présentés dans cette thèse suivent l’approche par 

étape décrite par Brun et al. (2011) et présentée en introduction. Bien que cette approche ait 

de multiples avantages, elle ne permet pas de tenir compte de l’incertitude associée au choix 

du modèle, au choix de la relation de SR en l’occurrence, dans le calcul du risque de faible 

recrutement. Le choix de la forme de la courbe de SR peut avoir une incidence sur la valeur 

de la LC. Bien que la fonction de Beverton-Holt soit considérée comme la plus probable pour 

décrire la courbe de SR des populations de saumon atlantique (Michielsens & McAllister, 

2004 ; Pulkkinen et al., 2013), on ne peut pas totalement exclure que d’autres fonctions, 

comme celle de Ricker, soient également pertinentes. Cette incertitude sur la formulation de 

la courbe de SR dont on ne tient pas compte peut influer sur les valeurs des LC. Bien qu’elle 

soit coûteuse à mettre en œuvre, une approche d’inférences multi-modèles permettrait de tenir 

compte de cette dernière source d’incertitude dans le calcul de risque de faible recrutement. 

Enfin, pour la première fois, nous proposons dans ce chapitre une évaluation rétrospective du 

respect des limites de conservation des populations bretonnes. Cela ne pouvait être réalisé 

par le passé faute d’estimations rétrospectives du stock. L’ambiguïté entre conservation et 

exploitation entretenue par l’ancienne LC focalisait aussi le débat sur les TAC associés aux 

LC, considérant implicitement, que si ces derniers étaient respectés alors les LC l’étaient aussi.  
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Chapitre VII : Évaluation de scénarios alternatifs pour réguler les 

pêcheries récréatives bretonnes de saumon atlantique 

VII.A. Introduction 

Les poissons qui passent au moins une partie de leur cycle de vie en eau douce sont 

parmi les espèces de vertébrés dont la conservation est la plus menacée (Freyhof & Brooks, 

2011 ; Acolas & Lambert, 2016). Ce constat s’explique par la multitude de facteurs 

anthropiques et environnementaux susceptibles de les impacter négativement (cf. introduction 

générale). Les pêcheries continentales qui ciblent ces espèces sont principalement récréatives 

ou artisanales (Welcomme, 2011) et leurs caractéristiques sont souvent différentes de leurs 

pendants océaniques. Les objectifs des acteurs impliqués sont souvent plus divers et 

complexes (Lorenzen et al., 2016) et les pêcheries sont rarement régulées à l’aide de 

méthodes quantitatives permettant d’ajuster l’exploitation en fonction de l’état de la ressource 

(Cooke et al., 2014 ; Lorenzen et al., 2016). 

Les espèces diadromes comme le saumon atlantique sont soumises à la fois à des pêcheries 

océaniques et continentales. Devant la nécessité d’une cohérence de la régulation de 

l’exploitation dans ces deux domaines, l’OCSAN a décidé en concertation avec le CIEM (ICES, 

2020b) de préconiser un cadre commun qui s’apparente à une RCE à échappement fixe. Il 

donne la priorité à la conservation en limitant les captures de tel sorte que chaque année, 

l’échappement reproducteur soit au moins égal à SOPT (cf. introduction générale). 

Contrairement à la plupart des pêcheries continentales, les pêcheries récréatives de saumon 

atlantique bénéficient donc d’un cadre méthodologique quantitatif permettant en théorie 

d’ajuster les mesures de régulation en fonction de l’état de la ressource. En Bretagne, bien 

que la volonté initiale du COGEPOMI ait été de suivre cette préconisation (Prévost & Porcher, 

1996), sa mise en œuvre pratique se matérialise par une RCE à capture fixe, avec des TAC 

qui, même s’ils sont mis à jour périodiquement, ne tiennent pas compte de la quantité de 

retours d’adultes soumis à l’exploitation. 

Dans l’optique d’une révision du système de régulation actuel, les membres du COGEPOMI 

ont souhaité évaluer et comparer les performances de différents scénarios de régulation 

alternatifs. Cette évaluation comparative constitue le but ultime de ce travail de thèse. Les 

scénarios étudiés se répartissent équitablement selon les 3 archétypes principaux : RCE à 

capture fixe, à taux d’exploitation fixe et à échappement fixe. A chaque scénario correspond 

une combinaison d’un niveau d’exploitation des castillons et des saumons de printemps. Ces 

deux classes d’âge de mer sont l’objet d’un prélèvement sélectif par les pêcheurs, révélateur 
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d’une préférence potentielle pour les saumons de printemps, et contribuent différemment au 

renouvellement des générations (i.e. proportion de femelle et fécondité plus réduite des 

castillons). Les effets de ces scénarios ont été simulés sur 5 rivières représentatives de la 

diversité des rivières bretonnes et sur l’horizon de projection 2018-2035. Le modèle de 

simulation a été divisé en 3 composantes (i) la dynamique de population, (ii) les scénarios de 

régulation et (iii) la dynamique d’exploitation. Afin d’intégrer les principales sources 

d’incertitudes relatives à nos connaissances de la dynamique des populations et de leur 

exploitation, 12000 trajectoires ont été projetées pour chaque scénario et chaque rivière. 

L’évaluation a été structurée dans le cadre méthodologique de l’évaluation multicritères (EMC ; 

Triantaphyllou, 2000). Les performances des scénarios ont été évaluées sous le prisme de la 

conservation et de l’exploitation. Une approche par arbre de décision a été utilisée. Avec ce 

type de méthode, l’évaluation est produite à partir de règles de décision linguistiques de type 

« si… alors …» qui sont aisément compréhensibles par l’ensemble des acteurs (Cinelli et al., 

2014). Elle permet aussi de retranscrire la directive de l’OCSAN qui subordonne l’exploitation 

au respect de la conservation. A partir d’un large ensemble de scénarios possibles, un sous-

ensemble regroupant les plus performants est identifié. La maximisation absolue des 

performances n’a pas été recherchée pour laisser la place à un dialogue avec et entre les 

acteurs de la gestion en vue de la décision qu’il leur reviendra de prendre. Le but est de 

proposer un sous ensemble final de taille suffisamment restreinte pour faciliter la décision des 

acteurs, tout en leur permettant d’ajuster leur choix en fonction de possibles contraintes ou 

critères qui n’ont pas forcément été introduits dans l’évaluation. La robustesse de ce sous 

ensemble vis-à-vis de différentes situations d’intensification d’exploitation et d’erreur 

d’implémentation a été testée. 

VII.B. Matériels et Méthodes 

VII.B.1. Evaluation multicritères (EMC) de la régulation des pêcheries 
récréatives bretonnes 

VII.B.1.a. Contexte général de l’EMC 

L’EMC de la régulation des pêcheries récréatives de saumon atlantique a pour objet 

de comparer la performance de différents systèmes de régulation alternatifs. Sa finalité est 

prescriptive, c’est-à-dire qu’elle sera utilisée pour émettre des recommandations quant au(x) 

système(s) de régulation susceptible(s) d’offrir les meilleures performances. L’évaluation 

s’intègre dans une démarche de co-construction entre les experts « scientifiques » et les 

membres du COGEPOMI des cours d’eau bretons, et ceci dans tous les aspects de 

l’évaluation, à savoir, (i) la définition des scénarios de régulation, (ii) les critères d’évaluation 
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de ces scénarios relatifs aux objectifs de régulation, (iii) leur hiérarchie, (iv) les indicateurs de 

performance associés, (v) les valeurs de référence qui permettent d’évaluer si les critères sont 

satisfaits et enfin (vi) la méthode d’EMC utilisée. Les membres du COGEPOMI sont à la fois 

les commanditaires et les destinataires de l’EMC. Leur participation à la construction de 

l’évaluation vise à s’assurer que l’évaluation reflète effectivement leurs attentes.  

VII.B.1.b. Définition des scénarios de régulation 

Règles de contrôle de l’exploitation (RCE) 

Les RCE déterminent la façon dont le taux d’exploitation évolue en fonction de la taille 

du stock (Hilborn & Walters, 1992). Trois RCE sont communément décrites dans la littérature 

halieutique (Hilborn & Walters, 1992 ; Deroba & Bence, 2008 ; Punt, 2010) : la RCE à capture 

fixe, à taux d’exploitation fixe et à échappement (i.e. nombre d’individus ou biomasse survivant 

à la pêche) fixe. Ces trois RCE visent à maintenir la capture, le taux d’exploitation ou 

l’échappement à la même valeur chaque année quelle que soit la taille du stock. Par la suite, 

on utilisera le terme de prélèvement à la place de celui de capture pour éviter toute confusion 

avec les captures relâchées qui est une pratique très répandue chez les pêcheurs récréatifs. 

Pour faciliter la description des RCE, l’évolution du taux d’exploitation peut être représentée 

en fonction de la taille du stock avant exploitation, qui correspond dans le cas du saumon 

atlantique soumis à la pêche à la ligne en eau douce à la quantité de retours d’adultes dans 

les rivières (cf. figure I.1). Dans le cadre d’une RCE à prélèvement fixe, le taux d’exploitation 

est de 100% jusqu’à une quantité de retours égale au prélèvement fixé, puis il décroît 

asymptotiquement vers 0 à mesure que les retours augmentent. Pour la RCE à taux 

d’exploitation fixe, ce dernier est constant quelle que soit la quantité de retours. Enfin, pour la 

RCE à échappement fixe, tant que les retours sont inférieurs à l’échappement souhaité, 

l’exploitation n’est pas autorisée et le taux d’exploitation est nul. A partir de l’échappement 

souhaité, le taux d’exploitation augmente et tend vers la valeur asymptotique de 100%. 
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RCE dans le contexte des pêcheries récréatives de saumon atlantique 

Dans le cadre d’une RCE donnée, les gestionnaires de pêcherie vont mettre en œuvre un 

ensemble de mesures de régulation pour limiter le taux d’exploitation à la valeur souhaitée en 

fonction de la taille du stock. Dans le contexte d’une pêcherie commerciale standard, viser au 

plus près du taux d’exploitation souhaité apparaît naturel car les gestionnaires ne souhaitent 

pas qu’il soit dépassé pour éviter une surexploitation et les pêcheurs ont tout intérêt, au moins 

à court terme, à appliquer le taux d’exploitation le plus important possible pour éviter un 

manque à gagner. En outre, en raison de leur importante puissance de pêche, les pêcheries 

commerciales auront généralement la capacité d’atteindre relativement facilement le taux 

d’exploitation fixé par les gestionnaires. Pour les pêcheries récréatives de saumon atlantique, 

l’objectif premier de la gestion, fixé au plan international par l’OCSAN, est la conservation. 

Dans ce contexte, une RCE donne le taux d’exploitation limite en dessous duquel les 

gestionnaires visent à maintenir la pêcherie. En outre, les pêcheurs, qui ont chacun 

individuellement un faible potentiel de capture, n’ont pas nécessairement la capacité et la 

nécessité d’atteindre cette limite. C’est en particulier le cas actuellement en Bretagne. Le 

système de régulation actuel correspond à une RCE à prélèvement fixe pour chaque classe 

d’âge de retours. Pour limiter les taux d’exploitation, des TAC sont appliqués rivière par rivière. 

Ces TAC sont rarement atteints pour les saumons de printemps et ne l’ont jamais été pour les 

castillons. Ce résultat est la conséquence combinée (i) du nombre limité de pêcheurs actifs, 

(ii) de l’absence de motivation économique poussant à la maximisation des captures et (iii) de 

la faible puissance de pêche individuelle des pêcheurs récréatifs. En effet, ils ne sont autorisés 

à utiliser qu’une ligne, munie d’un seul leurre ou appât, afin de tenter de prélever des saumons 

adultes qui lors de leurs remontées ne s’alimentent plus et ne sont donc que peu réceptifs aux 

leurres / appâts des pêcheurs. 

De la RCE aux scénarios de régulation 

Pour une RCE donnée, beaucoup de scénarios de régulation peuvent être envisagés. La 

définition d’un scénario va dépendre de la valeur en dessous ou au-dessus de laquelle on 

souhaite contraindre le prélèvement, le taux d’exploitation ou l’échappement. Cette valeur a 

été qualifiée de limite de régulation car elle définit une valeur à ne pas dépasser. Ces limites 

seront définies par classe d’âge de retours pour maintenir la possibilité d’une exploitation 

différenciée entre castillons et saumons de printemps. En pratique les scénarios de régulation 

sont mis en œuvre à l’aide de mesures concrètes de régulation (de type réglementaire par 

exemple). Compte tenu de la multitude de mesures possibles pour un même scénario, le choix 

a été fait ici de ne pas intégrer explicitement de mesures de régulation lors de l’implémentation 

des scénarios. 
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VII.B.1.c. Définition des objectifs de la régulation 

Les objectifs de la régulation établis pour cette évaluation se sont basés sur les 

« Directives OCSAN pour la gestion des pêcheries de saumon » (NASCO, 2009). Elles 

mentionnent explicitement la nécessité d’une régulation des pêcheries pour assurer la 

conservation des populations. Suivant les recommandations du CIEM, l’OCSAN préconise 

également de maintenir l’échappement reproducteur au niveau permettant de maximiser les 

prélèvements sur le long terme. Ce faisant, l’OCSAN considère implicitement que l’exploitation 

doit être maximisée. En complément, un dernier objectif communément poursuivi par les 

gestionnaires de pêcherie a été retenu : la stabilité des prélèvements (Punt et al., 2014). Dans 

un souci de simplicité favorisant la lisibilité des résultats, le choix a été fait d’en rester à une 

évaluation de la régulation des pêcheries de saumon atlantique en Bretagne au regard de ces 

trois seuls objectifs (aussi appelés critères dans le domaine de l’EMC) : la conservation, la 

maximisation des prélèvements et la stabilité de ces derniers. Ils ont été soumis aux membres 

du COGEPOMI des cours d’eau bretons et ont été reçus plutôt positivement, même si à ce 

jour ces acteurs de la gestion n’ont pas explicitement défini leurs objectifs (DREAL, 2017). 

VII.B.1.d. Hiérarchie des objectifs 

Parmi ses directives (NASCO, 2009), l’OCSAN recommande d’interdire « de pêcher 

des poissons issus de stocks qui se trouvent en deçà de leur LC ». Le respect de la 

conservation est donc une condition préalable à l’exploitation. En préconisant une RCE à 

échappement fixe, connue pour produire des prélèvements plus variables que les autres RCE 

(Hilborn & Walters, 1992 ; Deroba & Bence, 2008), l’OCSAN privilégie implicitement l’objectif 

de maximisation de l’exploitation à celui de la stabilité des prélèvements. Enfin, pour tenir 

compte de la préférence des pêcheurs récréatifs en général, et bretons en particulier, pour les 

saumons de printemps par rapport aux castillons (cf. discussion du chapitre II), (i) ces deux 

classes d’âge ont été considérées séparément et (ii) la maximisation des prélèvements des 

saumons de printemps a été considérée comme prioritaire relativement à celles des castillons. 

La même hiérarchie entre saumons de printemps et castillons a été appliquée pour l’objectif 

de stabilité des prélèvements. L’EMC proposée ici prend en compte cette hiérarchisation des 

objectifs. 

VII.B.1.e. Indicateurs de performance et valeurs de référence 

Les indicateurs de performance relatifs aux différents objectifs ont été établis selon les 

recommandations émises par Annandale & Lantzke (2000). Selon ces auteurs, ils doivent 

être : (i) opérationnels, i.e. facilement compréhensibles et reflétant au mieux ce que les 

membres du COGEPOMI entendent par conserver les populations, maximiser l’exploitation et 
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assurer la stabilité des prélèvements ; (ii) décomposables, i.e. analysables indépendamment 

les uns des autres et (iii) non redondants , i.e. sans recouvrement pouvant donner lieu à des 

«doubles comptes». Comme le préconise Punt et al. (2014), seul un petit nombre d’indicateurs 

de performance ont été définis pour faciliter l’évaluation: 1 relatif à l’objectif de conservation et 

2 pour chaque objectif d’exploitation, soit 5 au total. L’indicateur de performance relatif à la 

conservation repose sur la définition de la conservation actée par le COGEPOMI i.e. limiter le 

risque de faible recrutement. L’indicateur de performance utilisé est donc la probabilité 

d’occurrence d’un recrutement inférieur à la moitié de la capacité d’accueil. Pour les objectifs 

de maximisation et de stabilité des prélèvements, deux indicateurs de performance ont été 

retenus : la moyenne et le CV du nombre annuel d’individus prélevés. Ils ont été déclinés pour 

chacune des deux classes d’âge de mer. Ce sont des indicateurs dits d’effets prédictifs, car ils 

sont issus d’un modèle de simulation qui permet de prédire l’effet d’un scénario de régulation 

sur la valeur prise par l’indicateur (Bockstaller et al., 2013). Les indicateurs ont été comparés 

à deux types de valeurs de référence pour évaluer la satisfaction de leurs objectifs respectifs. 

Une valeur de référence absolue a été retenue pour la conservation, fixée à 25% de risque de 

faible recrutement, conformément à la décision du COGEPOMI présentée au chapitre 

précédent. Pour les autres indicateurs, des valeurs de référence relatives ont été utilisées, 

correspondant à la médiane des valeurs prédites selon les scénarios de régulation évalués.  

VII.B.1.f. Méthode de l’arbre de décision 

Parmi la pléthore de méthodes d’EMC disponibles (Triantaphyllou, 2000 ; Roy & Słowiński, 

2013 ; Cinelli et al., 2014), celle de l’arbre de décision a été choisie pour évaluer les 

performances des scénarios de régulation (figure VII.1). Elle a l’avantage de fournir des règles 

de décision conditionnelles (i.e. « si… alors … ») simples et compréhensibles par tous (Cinelli 

et al., 2014). Ces dernières explicitent le lien existant entre un indicateur de performance et la 

satisfaction de l’objectif de conservation ou d’exploitation associé. Les règles de décision sont 

mobilisées selon un processus séquentiel (figure VII.1). A chaque étape, le même type de lien 

de conditionnement a été utilisé dans un souci de simplicité et de cohérence. Les scénarios 

sont ainsi successivement évalués à l’aide d’un indicateur de performance et de sa valeur de 

référence afin de sélectionner ceux qui satisfont l’objectif correspondant. Seuls ces derniers 

passent alors à l’étape suivante de l’évaluation. Ce processus séquentiel permet d’établir un 

sous-ensemble de scénarios les plus performants car ayant passé avec succès les 5 étapes 

du processus d’évaluation et donc ayant satisfait les objectifs définis au préalable. 
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Figure VII.1. Arbre de décision utilisé pour évaluer les scénarios de régulation des pêcheries récréatives bretonnes de saumon atlantique. Le 

processus d’évaluation est séquentiel et gouverné par la hiérarchie des objectifs (pyramide inversée située à gauche). A chaque étape, pour un 

scénario donné, l’indicateur de performance est comparé à sa valeur de référence pour déterminer si l’objectif est satisfait. S’il est satisfait, le 

scénario passe à l’étape suivante, sinon il est abandonné. 
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VII.B.2. Modèle de simulation 

Un modèle a été construit pour simuler la dynamique des populations de saumon 

atlantique bretonnes et leur exploitation sous différents scénarios de régulation (figure VII.2). 

Il résulte de la combinaison des modèles de SR (cf. chapitre IV), de RS (cf. chapitre V) et 

d’exploitation (cf. chapitre II) élaborés précédemment, ainsi qu’un module complémentaire 

pour les scénarios de régulation. C’est un modèle probabiliste qui projette une population 

donnée sous un scénario de régulation donné. Les projections sont réalisées sur un horizon 

de 18 années, entre 2018 (la dernière année d’observation étant 2017) et 2035. Chaque 

réalisation de projection est obtenue en réutilisant les valeurs des échantillons a posteriori 

issues des analyses précédentes pour toutes les grandeurs afférentes aux modèles de SR, 

de RS et d’exploitation. Les simulations intègrent ainsi les principales sources d’incertitudes 

prises en compte dans les chapitres précédents - incertitudes d’observation, de processus et 

d’estimation - conditionnellement aux données d’observation disponibles. L’ensemble des 

réalisations produites pour une rivière et un scénario donné, permet de calculer les indicateurs 

de performance et les valeurs de référence associées aux différents objectifs de régulation. 

L’horizon de projection choisi (2018-2035) résulte d’un compromis entre les souhaits 

antagonistes de considérer :  

- une période assez courte afin (i) de s’assurer de la stationnarité de certains paramètres 

régissant la dynamique des populations et (ii) de conserver un certain réalisme vis-à-

vis des acteurs de la gestion. 

- Une période assez longue pour obtenir une distribution à l’équilibre pour chaque 

population sous un scénario donné (et ne pas juger les performances sur une phase 

transitoire). 

La durée de l’horizon de projection est ainsi calée sur celle de trois plans de gestion des 

poissons migrateurs (PLAGEPOMI), ces derniers étant renouvelés tous les 6 ans. Elle permet 

de simuler la dynamique des populations sur 4 à 5 générations, ce qui s’est révélé suffisant 

pour approcher une situation « à l’équilibre ». A partir de chacune des 12000 valeurs des 

échantillons a posteriori des grandeurs du modèle issues des analyses précédentes, une 

réalisation aléatoire de projections sur 18 années a été produite, permettant de disposer d’un 

échantillon de 12000 projections simulées pour chaque population et chaque scénario. Les 

temps de calcul nécessaires à ces simulations et aux analyses qui en découlent ont conduit à 

restreindre l’EMC présentée dans ce chapitre à 5 populations, parmi les 18 étudiées. Celles 

du Leff, du Léguer, du Douron, de l’Elorn et du Scorff, ont été retenues car elles sont 

représentatives de la diversité des populations de saumon bretonnes en matière de taille, de 
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statut de conservation et de taux survie (Annexe A.III). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure VII.2. Schéma du modèle de simulation avec les 3 composantes : la composante 

population (partie bleu) permet de simuler la dynamique des échappements reproducteurs aux 

retours d’adultes. La composante régulation (partie rouge) et la composante exploitation 

(partie grise) permettent de déterminer le taux d’exploitation réalisé et les prélèvements qui en 

découlent et de boucler le cycle de vie de l’espèce.   
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VII.B.2.a. Dynamique de renouvellement des générations 

Cette composante représente la transition entre les échappements reproducteurs et 

les retours d’adultes. Elle combine les modèles de SR (cf. chapitre IV) et de RS (cf. chapitre 

V), en conservant exactement la même structure. La dynamique est initialisée à partir des 

estimations de densité de tacons 0+ de 2014 à 2017 et de l’estimation de l’échappement 

reproducteur de 2017, elle-même déduite des estimations de retours et des données de 

prélèvements, de taille des rivières, de proportion de femelles et de fécondité (cf. équation 

II.22). Ces estimations permettent de simuler respectivement les retours et la densité de 

tacons 0+ de 2018. Les tailles de rivière les plus récentes, à savoir celle de 2017,sont ensuite 

utilisées sur tout l’horizon de projection. Les données de proportion de femelles et de fécondité 

sont combinées aux tailles des rivières pour exprimer les échappements reproducteurs en 

densité d’œufs. Enfin, le COGEPOMI des cours d’eau bretons ayant décidé l’arrêt des 

déversements de juvéniles, il a été considéré qu’aucune opération de ce type ne serait réalisé 

entre 2018 et 2035.  

VII.B.2.b. Scénarios de régulation 

Cette composante du modèle permet de déterminer, en fonction du scénario de 

régulation, le taux d’exploitation à ne pas dépasser aussi appelé taux d’exploitation limite. 

Selon la RCE à laquelle on se réfère, celui-ci est déduit de la courbe de RCE correspondante 

(i.e. prélèvement fixe, taux d’exploitation fixe ou échappement fixe) qui donne l’évolution du 

taux d’exploitation limite en fonction de l’abondance des retours d’adultes. Pour chaque rivière, 

les dynamiques de renouvellement des populations simulées sont soumises à 243 scénarios 

de régulation répartis de façon équilibrée selon les 3 RCE précédemment décrites, soit 81 

scénarios par RCE. Ces scénarios résultent de la combinaison de 9 limites de régulation pour 

chacune de deux classes d’âge de mer. Les limites de 1%, 5%, 10%, 15%, 20%, 25%, 30%, 

40% et 50% sont utilisées pour les scénarios à taux d’exploitation fixe. Pour les deux autres 

RCE, les limites de régulation correspondent aux prélèvements moyens et aux échappements 

reproducteurs moyens qui auraient été réalisés si des taux d’exploitation de 1%, 5%, 10%, 

15%, 20%, 25%, 30%, 40% et 50% avaient été appliqués sur les 10 dernières années (tableau 

VII.1). Cette référence commune en matière de taux d’exploitation a pour but de faciliter la 

comparaison des résultats des différents scénarios entre les populations et entre les RCE 

analysées.  
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Rivières RCE par classe d’âge de mer Taux d’exploitation de référence  

1% 5% 10% 15% 20% 25% 30% 40% 50% 

Leff Prélèvement fixe 1HM 1 6 12 17 23 29 35 46 58 

PHM 0 2 3 5 7 8 10 13 16 

Echappement fixe 1HM 114 109 104 98 92 86 81 69 58 

PHM 32 31 29 28 26 25 23 20 16 

Léguer Prélèvement fixe 1HM 9 46 92 138 183 229 275 367 459 

PHM 3 14 28 43 57 71 85 114 142 

Echappement fixe 1HM 908 871 825 780 734 688 642 550 459 

PHM 282 270 256 242 228 213 199 171 142 

Douron Prélèvement fixe 1HM 3 13 27 40 53 67 80 107 133 

PHM 1 3 5 8 11 13 16 21 27 

Echappement fixe 1HM 264 253 240 227 213 200 187 160 133 

PHM 52 50 48 45 42 40 37 32 27 

Elorn Prélèvement fixe 1HM 6 30 59 89 118 148 177 236 295 

PHM 2 10 19 29 38 48 58 77 96 

Echappement fixe 1HM 584 561 531 502 472 443 413 354 295 

PHM 190 183 173 163 154 144 135 115 96 

Scorff Prélèvement fixe 1HM 6 28 55 83 110 138 166 221 276 

PHM 1 6 13 19 25 32 38 51 64 

Echappement fixe 1HM 547 525 497 470 442 414 387 332 276 

PHM 126 121 114 108 102 95 89 76 64 

 

Tableau VII.1. Limites de régulation des scénarios à prélèvement fixe et à échappement fixe. 

Pour chacune des rivières, ces limites sont déclinées pour les castillons (1HM) et pour les 

saumons de printemps (PHM).   
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VII.B.2.c. Dynamique d’exploitation 

Cette composante du modèle simule les taux d’exploitation entre 2018 et 2035 à partir 

des équations II.2, II.3 et II.4 du modèle d’estimation du stock. Le débit et la durée de la période 

de pêche sont utilisés comme variables de forçages. N’ayant observé aucune tendance 

d’évolution des débits sur la période d’étude rétrospective (1987-2017), celui utilisé pour les 

simulations est tiré aléatoirement chaque année parmi ceux observés pour la rivière concernée 

afin d’intégrer la variabilité naturelle du débit aux simulations de taux d’exploitation. Les mêmes 

durées de période de pêche ont été utilisées pour les 5 rivières pour faciliter la comparaison 

entre elles. Elles correspondent aux durées moyennes des périodes de pêche sur les dix 

dernières années. Ce choix coïncide avec la volonté des membres du COGEPOMI des cours 

d’eau bretons d’uniformiser les durées de période de pêche pour l’ensemble de la Bretagne 

(DREAL, 2017).  

Pour déterminer le taux d’exploitation réalisé à chaque pas de simulation, le taux d’exploitation 

simulé pour une rivière et une année donnée en l’absence de contrainte de régulation est 

comparé au taux d’exploitation limite du scénario de régulation appliqué. Le taux d’exploitation 

réalisé est égal au taux d’exploitation simulé si ce dernier ne dépasse pas le taux d’exploitation 

limite, sinon le taux d’exploitation réalisé est égal au taux d’exploitation limite. Les 

prélèvements de castillons et de saumons de printemps sont déduits des taux d’exploitation 

réalisés et des retours, ce qui permet de calculer les échappements reproducteurs et de 

boucler le cycle de renouvellement des générations.  

VII.B.3. Robustesse de l’EMC  

L’approche d’EMC qui vient d’être décrite est qualifiée par la suite de situation de 

référence. Elle intègre les différentes sources d’incertitudes qui affectent les dynamiques de 

renouvellement des générations et de l’exploitation (i.e. erreurs aléatoires d’observation, 

d’estimations et de processus), conditionnellement aux données d’observation disponibles. 

Elle repose cependant sur deux hypothèses fortes : (i) les pêcheries récréatives bretonnes 

opèrent de 2018 à 2035 dans les conditions ayant prévalu au cours de la période rétrospective 

d’étude (ii) les retours sont parfaitement connus et les mesures de régulation mises en œuvre 

permettent effectivement de limiter le taux d’exploitation en dessous de la valeur limite 

souhaitée. La robustesse des résultats de l’EMC à ces deux hypothèses et à leurs interactions 

a été analysée sous le double angle de l’existence d’erreurs d’implémentation et d’une possible 

intensification de l’exploitation. 
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VII.B.3.a. Erreurs d’implémentation 

Bien que conceptuellement intéressante, la situation de référence manque de réalisme par 

rapport à la pratique de régulation de l’exploitation. Dans les faits, il est quasiment impossible 

d’être assuré que les mesures de régulation mises en œuvre limitent le taux d’exploitation 

exactement en dessous de la valeur que l’on aurait souhaitée. Les écarts qui ne manquent 

pas de se produire pour des causes non maitrisées sont aussi appelés erreurs 

d’implémentation. La première composante de cette erreur est liée à notre incapacité à 

connaître exactement la quantité de retours de saumons adultes avant la saison de pêche et 

donc de déterminer sans erreur la valeur exacte en dessous de laquelle on souhaiterait 

maintenir le prélèvement pour respecter le taux d’exploitation limite souhaité. L’autre 

composante de l’erreur d’implémentation est relative au respect et à l’adéquation des mesures 

employées pour mettre en œuvre les scénarios de régulation. Par exemple, dans le cas de 

mesures de contrôle de l’effort de pêche (e.g. nombre de licences) la mortalité par pêche peut 

varier en fonction des conditions environnementales indépendamment de ce dernier. Dans le 

cas d’une limitation des prélèvements par un TAC, le suivi précis en temps réel des captures 

au cours de la saison de pêche est soumis aux déclarations par les pêcheurs et aux limites 

des capacités de contrôle des services compétents. Les erreurs d’implémentation ont été 

intégrées au modèle de simulation par le biais de RCE incertaines (figure VII.3), en les 

considérant non plus comme des courbes mais comme des ensembles de distributions de 

probabilité du taux d’exploitation limite qui varient en fonction des retours d’adultes. Deux types 

de distributions ont été utilisés pour modéliser l’erreur d’implémentation. Le premier type est 

dit symétrique car il admet que le taux d’exploitation limite mise en œuvre soit inférieur ou 

supérieur à la valeur souhaitée. Il a été modélisé à l’aide de loi log-normale afin que la 

probabilité de limiter le taux d’exploitation à x fois la valeur souhaitée soit la même que de 

limiter le taux d’exploitation à 1 x⁄  fois la valeur souhaitée (i.e. loi normale symétrique en 

échelle logarithmique). Trois situations plus ou moins incertaines ont été considérées, avec 

des distributions telles que les intervalles de probabilité à 95% autour des courbes de RCE 

soient respectivement : [10/11,11/10], [2/3,3/2] et [1/2,2]. Le second type est dit dissymétrique 

avec des erreurs seulement positives. Il simule une situation où les gestionnaires sont 

systématiquement dans l’incapacité de limiter les taux d’exploitation réalisés en dessous de la 

valeur souhaitée. Les mêmes distributions que celles présentées précédemment ont été 

utilisées en les tronquant afin que toutes les valeurs d‘erreurs soient supérieures à 1. Les 

bornes inférieures des intervalles à 95% sont supérieures à 1, tout en restant proche de cette 

valeur et les bornes supérieures sont légèrement plus grandes que 11/10, 3/2, et 2. Néanmoins 

pour faciliter la compréhension du lecteur, ces distributions seront désignées par la suite en 

tant que distributions à intervalles de probabilité à 95% égaux à [1,11/10], [1,3/2] et [1,2]. 
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Figure VII.3. RCE à prélèvement fixe, à taux d’exploitation fixe et à échappement fixe avec erreurs d’implémentation symétriques (en haut) et 

dissymétriques (en bas) 
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VII.B.3.b. Intensification de l’exploitation et interaction avec l’erreur 
d’implémentation 

Depuis la fin des années 80, l’intensité d’exploitation est assez faible sur la plupart des 

rivières bretonnes. Pour rappel, le taux d’exploitation sur la période 1987-2017 est en moyenne 

de 15% pour les saumons de printemps et de 5% pour les castillons (cf. chapitre II). Les taux 

d’exploitation simulés dans notre situation de référence, sont du même ordre de grandeur. 

Certains scénarios autorisant les prélèvements les plus élevés peuvent ne procurer en réalité 

aucune régulation car la pêcherie dans sa configuration actuelle n’est pas en mesure 

d’atteindre les taux d’exploitation limites correspondant. Dans les conditions actuelles 

d’exercice de la pêche récréative du saumon, où le nombre de pêcheurs n’est pas contrôlé, 

voire même pourrait être intentionnellement augmenté par des mesures proactives de 

recrutements de nouveaux pratiquants, la modération du prélèvement pourrait être remise en 

question. L’analyse de situations où les taux d’exploitation limites seraient plus fréquemment 

atteints est donc importante pour évaluer les performances des scénarios de régulation et de 

leurs RCE associées., Trois situations d’intensification de l’exploitation ont été modélisées sur 

la base d’une survie à l’exploitation (i.e. l’événement probabiliste complémentaire du taux 

d’exploitation) divisée par 1.5, par 2 et par 3.L’interaction d’une intensification de l’exploitation 

et d’une amplification des erreurs d’implémentation a été étudiée. Au total, 28 situations ont 

été analysées: la situation de référence, 6 situations intégrant seulement des erreurs 

d’implémentation, 3 situations portant seulement sur l’intensification de l’exploitation et 18 

situations croisées i.e. combinant les 6 modalités d’erreurs d’implémentation avec les 3 

modalités d’intensification de l’exploitation.  

VII.B.4. Estimation des indicateurs de performance et mise en œuvre de l’EMC 

Les simulations ont été conduites sous R (version 3.3.0, www.r-project.org). Dans chacune 

des 28 situations analysées, les 243 scénarios de régulation (81 par RCE) sont 

successivement appliqués. Pour chaque scenario dans une situation donnée, 12000 

trajectoires d’évolution d’une population et de sa pêcherie récréative sur la période 2018-2035 

sont générées à partir des modèles et des échantillons MCMC tels que précédemment décrit. 

Pour chaque trajectoire, chaque indicateur de performance est calculé sur les cinq dernières 

années de simulations (i.e. fréquence de faible recrutement, moyenne et CV du prélèvement 

par classe d’âge de mer). La moyenne des 12000 valeurs ainsi obtenues est ensuite calculée 

pour obtenir un indice de performance moyen par scénario de régulation dans une situation 

donnée.  

  

http://www.r-project.org/
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Dans une certaine situation et pour une rivière donnée, les scénarios de régulation qui 

respectent la conservation sont identifiés au moyen de diagrammes de risque établis par RCE. 

Pour chacune des trois RCE, les 81 scénarios testés sont situés sur un diagramme 

tridimensionnel donnant l’évolution du risque de faible recrutement en fonction des 2 variables 

contrôles utilisées (i.e. 1 par classe d’âge de mer), respectivement les prélèvements limites, 

les taux d’exploitation limites ou les échappements limites. Pour pallier à l’instabilité numérique 

du calcul du risque de faible recrutement (résultant de son approximation par échantillonnage), 

les 81 points de risque précédemment calculés sont utilisés pour obtenir une surface de risque 

lissée au moyen d’un modèle non paramétrique de type lowess (fonction « lowess » du 

package gplots v3.1.1, https://www.rdocumentation.org/packages/gplots/versions/3.1.1). In 

fine, ce sont les valeurs du risque de faible recrutement ainsi lissées qui ont été utilisées pour 

sélectionner les scénarios qui respectent la conservation (i.e. les scénarios dont le risque de 

faible recrutement est inférieur à 25%).  

L’approche d’EMC mise en œuvre (figure VII.1) procède à un enchaînement de 5 étapes 

séquentiellement dépendantes. Pour chaque rivière et chaque situation, parmi l’ensemble des 

243 scénarios testés, ceux respectant la conservation sont tout d’abord identifiés. A partir de 

ces derniers, la moitié des plus performants au regard de l’indicateur de performance 

considéré est successivement sélectionnée à chaque étape. La prise en compte des 

performances d’exploitation résultant d’un processus d’évaluation relatif, le nombre de 

scénarios les plus performants retenus in fine dépend seulement du nombre de scénarios 

respectant la conservation. Dans le cas où les 243 scénarios passent cette première étape 

avec succès, l’ensemble des plus performants comprend 16 scénarios au maximum. 

VII.C. Résultats 

Sur les diagrammes de risque de faible recrutement (figure VII.4) des RCE à 

prélèvement ou à taux d’exploitation fixe, les scénarios les plus restrictifs en matière 

d’exploitation sont situés en bas à gauche (valeurs limites proches de 0) et les plus tolérants 

i.e. ceux qui autorisent les niveaux d’exploitation les plus élevés, sont situés en haut à droite. 

Pour les scénarios de régulation à échappement fixe, c’est l’inverse car plus les valeurs limites 

sont élevées plus la contrainte est forte.  

 

 

 

https://www.rdocumentation.org/packages/gplots/versions/3.1.1
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VII.C.1. Situation de référence 

Quelles que soient la RCE et la rivière considérée, les risques de faible recrutement 

n’évoluent quasiment pas en fonction des scénarios (figure VII.4) : la différence entre les 

scénarios les plus restrictifs et les plus tolérants est inférieure à 2%. Sur le Leff, aucun scénario 

de régulation ne permet de respecter la conservation (i.e. même sans exploitation, elle n’est 

pas assurée). A l’inverse, pour les 4 autres rivières, la plupart des scénarios respectent la 

conservation. Seuls ceux à taux d’exploitation fixe sur le Douron dont les limites sont 

supérieures à 40% pour les castillons et les saumons de printemps font exception. Le Léguer 

présente les risques de faible recrutement les moins élevés toutes RCE confondues 

(~20%).Pour le Leff, l’ensemble des scénarios les plus performants est vide, la première 

condition de respect de la conservation n’étant jamais satisfaite. Pour les autres rivières, les 

meilleurs scénarios proviennent en grande majorité de la RCE à prélèvement fixe. Une petite 

minorité complémentaire est issue de la RCE à taux d’exploitation fixe : 1 scénario sur 16 pour 

le Scorff et l’Elorn (6%), 2 sur 15 pour le Douron (13%) et 4 sur 16 pour le Léguer (25%). Aucun 

scénario à échappement fixe ne fait partie des plus performants.  

VII.C.2. Situations intégrant des erreurs d’implémentation (sans intensification 
de l’exploitation) 

L’introduction d’erreurs d’implémentation ne change à l’évidence rien pour le Leff : 

aucun scénario ne permet de satisfaire la conservation. Pour les autres rivières, les résultats 

changent peu par rapport à la situation de référence quelles que soient la nature (symétrique 

vs dissymétrique) et l’amplitude des erreurs (figures VII.5 et VII.6 ; annexes A.IV et A.V). Les 

variations des diagrammes de risque de faible recrutement sont marginales et les scénarios 

les plus performants restent sensiblement les mêmes, avec une prédominance de ceux à 

prélèvement fixe et une exclusion de ceux à échappement fixe.  
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Figure VII.4. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation dans la situation de référence par rivière (ligne) et par RCE (colonne). Les limites 

de régulation des castillons sont en abscisse; et celles des saumons de printemps en 

ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la conservation et la zone rouge 

celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de faible recrutement est indiqué en 

%.Les scénarios de régulation les plus performants sélectionnés in fine sont figurés par des 

points.  
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Figure VII.5. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Douron dans les situations avec erreurs d’implémentation 

symétriques et sans intensification de l’exploitation, selon l’amplitude des erreurs (ligne) et par 

RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans erreur 

d’implémentation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse et celles des 

saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la 

conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de 

faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.   
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Figure VII.6. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants en fonction de l’amplitude de l’erreur d’implémentation symétrique. Chaque étoile 

représente une des 4 rivières pour lesquelles au moins un scénario respecte la conservation. 

La taille des branches indique le nombre de scénarios retenus in fine (au maximum 16) qui lui-

même dépend directement de la proportion des scénarios qui respectent la conservation 

(notée p). Chaque branche donne la proportion de scénarios les plus performants selon la 

RCE, relativement à la proportion de ceux qui respectent la conservation. La première branche 

(verticale supérieure) correspond à la situation de référence et l’erreur s’amplifie en se 

déplaçant dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe 

en jaune, taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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VII.C.3. Situations d’intensification de l’exploitation (sans erreur 
d’implémentation) 

L’intensification de l’exploitation ne change rien pour le Leff, sachant que déjà dans la 

situation de référence aucun scénario ne permettait de satisfaire la conservation. Pour les 

autres rivières, les résultats de l’EMC sont modifiés de façon très significative (figures VII.7 et 

VII.8; annexe A.VI). Les diagrammes de risque de faible recrutement évoluent selon le même 

patron quelle que soit la rivière (figure VII.7). Quand on augmente l’intensité d’exploitation, le 

risque de faible recrutement reste inchangé pour les scénarios de régulation les plus restrictifs 

et ce quelle que soit la RCE considérée : la contrainte de régulation est suffisamment forte 

pour maintenir l’exploitation réalisée à un niveau très faible indépendamment de l’intensité 

d’exploitation. Par contre, pour les scénarios de régulation les plus tolérants, le risque de faible 

recrutement s’accroit de façon significative quand l’exploitation s’intensifie. Ainsi, pour la RCE 

à prélèvement fixe sur le Douron, le scénario de régulation le plus tolérant (prélèvements 

limites de 27 saumons de printemps et 133 castillons), le risque de faible recrutement passe 

de 24% à 36% entre la situation de référence et celle où l’intensité de l’exploitation est la plus 

forte (survie à l’exploitation divisée par 3). Cette différence est respectivement de 8 % et de 

4% pour les scénarios à taux d’exploitation fixe et à échappement fixe.  

Ces évolutions induites par l’augmentation de l’intensité d’exploitation se traduisent sur les 

diagrammes de risque par un resserrement des courbes d’iso-risque (i.e. accroissement plus 

rapide du risque), une réduction de la zone de respect de la conservation et une diminution du 

nombre de scénarios de régulation qui respectent la conservation. Ces patrons sont de plus 

en plus marqués quand on passe de la RCE à échappement fixe, à celle à taux d’exploitation 

à fixe puis à celle à prélèvement fixe. On notera cependant que pour le Léguer, et seulement 

pour cette rivière, tous les scénarios de régulation à échappement fixe respectent encore la 

conservation quelle que soit l’intensité d’exploitation (annexe A.VI - figure A.VI.1). 
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Figure VII.7. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Douron dans les situations avec intensification de l’exploitation et 

sans erreur d’implémentation, selon l’intensité d’exploitation exprimée en matière de survie 

(ligne) et par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans 

intensification de l’exploitation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse et 

celles des saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect 

de la conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque 

de faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.
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Corrélativement à cette évolution des diagrammes de risque, l’effectif et la composition par 

RCE de l’ensemble des scénarios les plus performants évoluent également (figure VII.8). Sous 

l’effet du premier filtre de de la conservation, le nombre de scénarios retenus in fine diminue 

avec l’augmentation de l’intensité d’exploitation. Ce phénomène est de plus en plus marqué 

quand on passe du Léguer, à l’Elorn, puis au Scorff et enfin au Douron. L’évolution de la 

composition de l’ensemble des scénarios les plus performants est corrélée à la sélection 

opérée par le respect de la conservation. Au fur et à mesure que cette sélection s’intensifie, 

on passe d’une prédominance des scénarios à prélèvement fixe, à ceux à échappement fixe, 

en passant par des intermédiaires retenant des scénarios à limite de taux d’exploitation fixe. 

Ainsi, pour le Léguer, où l’intensification de l’exploitation est compatible avec la conservation 

dans la grande majorité des scénarios, ceux à prélèvement fixe sont privilégiés, sauf pour la 

situation d’exploitation la plus intense où les scénarios à taux d’exploitation fixe prédominent. 

Sur l’Elorn, où la sélection par le respect de la conservation est plus forte, l’élimination des 

scénarios à prélèvement fixe intervient dès la première modalité d’intensification de 

l’exploitation au profit de ceux à taux d’exploitation et échappement fixes, puis ceux à taux 

d’exploitation fixe sont à leur tour éliminés. Sur le Scorff et sur le Douron, où la sélection par 

le respect de la conservation est encore un peu plus sévère, les scénarios à taux d’exploitation 

fixe sont (presque) totalement éliminés dès le premier niveau d’intensification de l’exploitation.  

VII.C.4. Situations combinant intensification de l’exploitation et erreurs 
d’implémentation symétriques 

Les patrons d’évolution en fonction de l’intensité de l’exploitation, de l’effectif et de la 

composition par type de RCE de l’ensemble des scénarios les plus performants sont peu 

affectés par l’introduction d’erreurs d’implémentation symétriques (annexe A.VII). Ceci est 

globalement vérifié, quelles que soit la rivière et l’amplitude des erreurs d’implémentation.  
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Figure VII.8. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants en fonction de l’intensification de l’exploitation. Chaque étoile représente une des 

4 rivières pour lesquelles au moins un scénario respecte la conservation. La taille des 

branches indique le nombre de scénarios retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même 

dépend directement de la proportion des scénarios qui respectent la conservation (notée p). 

Chaque branche donne la proportion de scénarios les plus performants selon la RCE, 

relativement à la proportion de ceux qui respectent la conservation. La première branche 

(verticale supérieure) correspond à la situation de référence et l’exploitation s’intensifie en se 

déplaçant dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe 

en jaune, taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.   
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VII.C.5. Situations combinant intensification de l’exploitation et erreurs 
d’implémentation dissymétriques 

Quelle que soit la rivière, les erreurs d’implémentation dissymétriques ont un effet 

analogue à celui de l’intensité de l’exploitation. Quand leur amplitude augmente, la proportion 

de scénarios respectant la conservation diminue (figures VII.9, VII.10, VII.11 et VII.12). Dans 

la plupart des cas, cette diminution est d’autant plus importante que l’intensité d’exploitation 

est élevée. Sur l’Elorn par exemple, à la première modalité d’intensification de l’exploitation 

(survie divisée par 1.5), la proportion de scénarios de régulation respectant la conservation 

passe de 65% sans erreur d’implémentation à 56% lorsque l’amplitude des erreurs est 

maximale ; à la troisième modalité d’intensification de l’exploitation (survie divisée par 3) elle 

passe de 57% à 26% (figure VII.11). 

L’augmentation de l’amplitude des erreurs d’implémentation dissymétriques renforce la 

sélection opérée par le respect de la conservation et l’évolution de la composition de 

l’ensemble des scénarios les plus performants est corrélée à cette dernière. Comme dans le 

cas où l’intensification de l’exploitation était considérée seule, au fur et à mesure que la 

sélection s’intensifie, on passe d’une prédominance des scénarios à prélèvement fixe, à ceux 

à échappement fixe, en passant par des intermédiaires retenant des scénarios à taux 

d’exploitation fixe. Cette gradation est bien illustrée dans le cas du Léguer pour des faibles 

niveaux de sélection par le respect de la conservation ou pour l’Elorn, avec des niveaux de 

sélection plus élevés. On notera que dans les cas les plus extrêmes de sélection par le respect 

de la conservation (forte exploitation et amplitude élevée des erreurs), on voit disparaitre les 

scénarios à échappement fixe et réapparaître des scénarios à prélèvement fixe ou taux 

d’exploitation dans l’ensemble très restreint des scénarios retenus in fine.  
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Figure VII.9. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Léguer en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs dissymétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une 

modalité d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de 

scénarios retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion 

des scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion 

de scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur dissymétrique s’amplifie en se déplaçant 

dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, 

taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.   
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Figure VII.10. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Douron en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs dissymétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une 

modalité d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de 

scénarios retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion 

des scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion 

de scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur dissymétrique s’amplifie en se déplaçant 

dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, 

taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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Figure VII.11. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur l’Elorn en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification des 

erreurs dissymétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une modalité 

d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de scénarios 

retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des 

scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de 

scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur dissymétrique s’amplifie en se déplaçant 

dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, 

taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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Figure VII.12. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Scorff en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs dissymétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une 

modalité d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de 

scénarios retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion 

des scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion 

de scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur dissymétrique s’amplifie en se déplaçant 

dans le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, 

taux d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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VII.D. Discussion 

VII.D.1. L’émergence d’un patron général selon le niveau de préoccupation 
pour la conservation 

Les variations des résultats produits par notre approche d’EMC selon les rivières et les 

situations testées font émerger un patron général le long d’un gradient de préoccupation pour 

la conservation. Cette préoccupation peut elle-même être objectivée par l’intensité de la 

sélection opérée sur les 243 scénarios testés pour chaque situation et chaque population. Elle 

varie de 0, quand tous les scénarios sont compatibles avec la conservation, à 100% quand 

aucun ne l’est. Elle est la résultante de l’interaction entre (i) le taux de renouvellement des 

générations de la population, (ii) l’intensité de l’exploitation et (iii) l’amplitude des erreurs 

d’implémentation quand celles-ci sont dissymétriques. Le taux de renouvellement des 

générations est la résultante des survies de SR et de RS (annexe A.III) et plus elle est élevée 

plus la sélection par la conservation diminue. L’intensité de l’exploitation et l’amplitude des 

erreurs d’implémentation ont un effet inverse. Ces deux facteurs ont un effet analogue car les 

erreurs d’implémentation dissymétriques conduisent à des taux d’exploitation réalisés 

supérieurs à ceux obtenus en l’absence d’erreur ; l’intensification de l’exploitation qui en 

résulte est d’autant plus grande que l’amplitude des erreurs augmente. 

Le long du gradient de sélection par la conservation, la composition de l’ensemble des 

scénarios les plus performants évolue en passant d’une dominante de scénarios à limite de 

prélèvement fixe, au profit ensuite de ceux à limite de taux d’exploitation fixe, puis vers ceux à 

limite d’échappement fixe, avant enfin de voir réapparaitre les deux premiers types pour les 

intensités de sélection les plus extrêmes. Corrélativement avec ces évolutions, la limite de 

régulation moyenne des scénarios les plus performants décroit. Ainsi, quand la préoccupation 

pour la conservation est faible, l’utilisation de limites de prélèvement peu contraignantes sont 

les plus à même de satisfaire les objectifs d’exploitation. Quand la sélection par la conservation 

augmente, les scénarios à limite de prélèvement fixe les plus permissifs sont les premiers 

éliminés. La régulation par une limite de taux d’exploitation fixe devient alors plus performante, 

car elle permet de mieux tirer parti des fortes abondances de retours d’adultes pour générer 

des prélèvements élevés. Elle est aussi préférée à la régulation à échappement fixe qui conduit 

à l’absence de prélèvement les années de plus faible abondance de retours d’adultes et induits 

des prélèvements plus variables que la régulation à taux d’exploitation fixe (Hilborn & Walters, 

1992). Quand la préoccupation pour la conservation augmente encore, la régulation à 

échappement fixe devient la plus à même pour assurer que la conservation soit respectée, 

tout en autorisant encore des prélèvements les années où les abondances sont élevées. Enfin 

dans les situations les plus extrêmes en matière de conservation, où seule une exploitation 
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très restreinte est possible, les régulations à prélèvement fixe ou à taux d’exploitation fixe 

redeviennent préférables. 

VII.D.2. Des premiers enseignements à compléter à l’échelle de la Bretagne 

Pour une population parmi les 5 étudiées, celle du Leff, la condition initiale de conservation 

n’est pas respectée, même en l’absence de prélèvement par pêche. D’autres populations 

bretonnes pourraient être dans la même situation : une extension du présent travail, à 

l’ensemble des 18 rivières à saumons considérées dans le reste de la thèse est donc 

importante et d’ores et déjà prévue. Les acteurs de la gestion auront à statuer sur le devenir 

de cette (ces) pêcherie(s). Leur fermeture n’est pas la seule option envisageable. Au 

Royaume-Uni et en Irlande, la pêche récréative reste autorisée même si la conservation d’une 

population est menacée (i.e. le stock est inférieur à la LC ; White et al., 2016 ; NASCO, 2019g ; 

NASCO, 2019i ; NASCO, 2019h ; Grilli & Curtis, 2020). Elle est néanmoins limitée à la pratique 

du capture-relâcher. 

Sur les 4 autres rivières soumises à notre EMC, dans la situation actuelle (i.e. passée récente) 

d’intensité de l’exploitation, la grande majorité des scénarios de régulation respectent la 

conservation avec ou sans erreur d’implémentation. Parmi les scénarios les plus performants 

retenus in fine, ceux à prélèvement fixe prédominent très largement et ce constat n’est pas 

non plus modifié par l’intégration d’erreurs d’implémentation. La robustesse des résultats de 

l’EMC vis-à-vis des erreurs d’implémentation s’explique par la faible intensité de l’exploitation 

par la pêche récréative du saumon en Bretagne. En conformité avec cette situation, les taux 

d’exploitation simulés demeurent modérés sans qu’il soit nécessaire de les contraindre par les 

limites de régulation pour respecter la conservation. L’évaluation des performances sur les 

critères de maximisation et de stabilité des prélèvements opère alors toujours de la même 

façon sur l’ensemble (ou presque) des scénarios testés et produit toujours les mêmes résultats 

(ou presque).  

Sous l’hypothèse d’une intensification de l’exploitation et/ou d’erreurs d’implémentation 

dissymétriques, les scénarios de régulation les plus performants évolueraient selon le patron 

général précédemment décrit. Une réduction du taux de renouvellement des populations au 

cours du temps pourrait conduire à des changements analogues. Surveiller ou maitriser 

l’évolution de ces deux facteurs au cours du temps est donc crucial pour la gestion des 

populations de saumon en Bretagne. La coopération entre scientifiques et acteurs de la 

gestion dans ces domaines est donc toujours aussi nécessaire. 
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VII.D.3. Régulation actuelle et préconisation de l’OCSAN 

Le système de régulation actuel (entrée en vigueur en 1996) n’a pas été explicitement 

simulé, mais sa performance peut être évaluée car elle est à l’intérieur de la gamme des 

scénarios et situations simulés. Elle correspond à un scénario de régulation à limite de 

prélèvement fixe. Sa mise en œuvre à l’aide d’un TAC présente l’avantage de ne nécessiter 

aucune connaissance particulière sur les populations. Seules les capacités de suivi en temps 

réel et de contrôle des prélèvements par les acteurs de la gestion sont sollicitées. Si elle est 

imparfaite, elle est source d’erreurs d’implémentation. En Bretagne, les années où le TAC est 

atteint sur certaines rivières, on observe des dépassements à cause du retard de déclaration 

de prélèvements ou des délais de mise place des dispositions réglementaires nécessaires 

pour fermer la pêche. La pratique actuelle correspond donc à une situation avec erreurs 

d’implémentation dissymétriques d‘amplitude plutôt faible. Dans ce contexte, les résultats de 

ce travail montrent que les scénarios de régulation les plus performants sont principalement 

ceux à limite de prélèvement fixe (sauf dans des cas de population dont le taux de 

renouvellement des générations serait trop faible, comme pour celle du Leff). La régulation 

actuelle applique néanmoins des limites de prélèvement plus élevées que celles des scénarios 

de régulation les plus performants notamment pour les castillons (tableau VII.2). Les TAC 

pourraient donc être réduits sans changer la RCE utilisée.  

Compte tenu des niveaux actuels d’exploitation, les scénarios de régulation à échappement 

fixe préconisés par l’OCSAN sont globalement moins performants, sauf dans le cas de 

populations fragilisées par un taux de renouvellement des générations faible et dont 

l’identification reste à conduire au-delà des 5 populations traitées dans ce chapitre.  

 

Rivières TAC 

 Castillon Saumon de printemps 

Leff 82 10 

Léguer 393 49 

Douron 121 15 

Elorn 402 50 

Scorff 334 42 

 

Tableau VII.2. TAC de castillons et saumons de printemps des 5 rivières étudiées sur la 

période 2018-2020  
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VII.D.4. Co-construction avec les membres du COGEPOMI des cours d’eau 
bretons 

L’EMC de scénarios de régulation des pêcheries récréatives de saumon en Bretagne 

produite dans cette thèse s’intègre dans une démarche plus générale de co-construction d’un 

nouveau système de régulation avec les membres du COGEPOMI. Cette démarche 

participative permet un apprentissage réciproque entre les experts scientifiques et les 

différents groupes d’acteurs qui composent le COGEPOMI (ONG environnementales, 

Fédérations de pêches, Services de l’Etat , collectivités territoriales… ; Lairez et al., 2015). La 

participation permet de renforcer l’adhésion au futur système de gestion (Rey-Valette et al., 

2011) et favorise le respect des mesures de régulation qui en découleront (Punt et al., 2014 ; 

Lorenzen et al., 2016). Cette démarche a déjà permis de définir la notion de conservation 

appliquée aux populations bretonnes de saumon atlantique et d’en déduire des nouvelles LC. 

Mais elle n’a pas encore été appliquée à toutes les composantes de l’EMC présentée dans ce 

travail de thèse. Celui-ci ne constitue donc que les fondations d’une EMC future qui sera 

modulée par la participation des acteurs. Cette participation aura pour objectif de valider ou 

de préciser les scénarios de régulation évalués, les objectifs de l’évaluation, leur hiérarchie, 

les indicateurs qui s’y rapportent et leur valeur de référence, ainsi que la méthode retenue.  

VII.D.5. Le choix des scénarios de régulation et leur mise en œuvre 

Les scénarios de régulation simulés se réfèrent aux trois RCE les plus basiques 

(Hilborn & Walters, 1992 ; Punt, 2010) que l’on trouve dans la littérature scientifique mais 

d’autres auraient pu être utilisées. Une grande majorité des RCE appliquées pour réguler les 

pêcheries reposent sur des points de référence biologique comme la LC (Deroba & Bence, 

2008). Au Canada par exemple, l’approche de précaution en vigueur pour la régulation des 

pêcheries a été révisée depuis 2009 (DFO, 2009) et préconise une RCE basée sur une LC, 

une cible de gestion (CG) et un taux d’exploitation maximal (figure VII.13). Cette RCE est 

censée s’appliquer à la régulation de toutes les pêcheries y compris celles de saumon 

atlantique (Chaput, 2015). Néanmoins, elle n’a pas encore été mise en œuvre car les CG et 

les taux d’exploitation maximaux n’ont pas encore été définis. C’est une combinaison entre 

une RCE à échappement fixe et à taux d’exploitation fixe où les prélèvements sont interdits 

lorsque les retours sont inférieurs à la LC et le taux d’exploitation est fixé au niveau maximal 

lorsque la CG est dépassée. Entre la LC et la CG, le niveau d’exploitation autorisé augmente 

linéairement avec les retours. Ce type de RCE est aussi utilisé par le CIEM pour émettre des 

recommandations sur la régulation des pêcheries européennes (ICES, 2020b). 
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Figure VII.13. RCE préconisée pour la régulation des pêcheries de saumon atlantique au 

Canada (adaptée de Chaput, 2015).  

 

La mise en œuvre des scénarios de régulation a été simulée par des RCE plus ou moins 

incertaines en introduisant des erreurs d’implémentation, de distribution et d’amplitude variées. 

Cette approche assez générique permet de situer les performances de différents scénarios 

plus spécifiques qui ont été où seraient mise en œuvre à l’aide de mesures réglementaires, 

en analysant le type d’erreurs d’implémentation qu’elles sont susceptibles de produire (cf. 

interprétation du système de régulation actuel). Cette approche est plus efficiente et de portée 

plus générale que celle qui aurait consisté à simuler explicitement la mise en œuvre de 

mesures réglementaires spécifiques compte tenu de la diversité potentielle des mesures 

pouvant être employées pour un même scénario de régulation. 

La mise en œuvre pratique de différents scénarios s’appuie sur des mesures réglementaires. 

Au-delà de la question de leur acceptabilité par les pêcheurs qui n’est pas abordée ici, elles 

ne sont pas forcément en adéquation avec des objectifs de gestion ou des contraintes légales 

qui ne sont pas explicitement intégrées à l’évaluation. Par exemple, la limitation du taux 

d’exploitation via le contingentement du nombre de sorties de pêche ou du nombre de licences 

délivrées peut entrer en contradiction avec un objectif de libre exercice de la pêche, lui-même 

reconnu par la loi dans le cas de certaines pêcheries récréatives. A chaque mesure de 

régulation est aussi associée un coût financier et humain de mise en œuvre (Lairez et al., 
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2015). Il est généralement important dans le cas de limitation des captures par des TAC 

(Beddington et al., 2007) car cela requiert un suivi en continu des prélèvements. 

Comparativement, la mise en œuvre d’une période ou de fenêtres d’ouverture de la pêche est 

moins coûteuse (Liu et al., 2016).  

Dans le cas de la régulation des pêcheries récréatives de saumon en Bretagne, un travail reste 

à conduire avec les membres du COGEPOMI pour intégrer ces éléments. Il doit conduire à 

préciser les mesures de régulation les plus adéquates. Ces dernières pourront être 

explicitement modélisées afin d’augmenter la pertinence des évaluations produites au regard 

des décisions que devra prendre le COGEPOMI Bretagne. 

VII.D.6. Objectifs de la régulation  

Le choix des objectifs de régulation utilisés pour évaluer la performance des scénarios 

de régulation s’est basé essentiellement sur une interprétation des recommandations faites 

par l’OCSAN à ses pays membres. Priorité a été donnée à la conservation, puis à la 

maximisation de l’exploitation et enfin à la stabilité des prélèvements. Bien que ces objectifs 

soient relativement courants (Punt et al., 2014), il est important de s’assurer qu’ils sont 

cohérents avec les attendus des acteurs de la régulation des pêcheries. Dans le cas de la 

pêche récréative du saumon en Bretagne, l’objectif prioritaire de conservation ne fait aucun 

doute, ne serait-ce que parce qu’il s’impose à la France en tant que membre de l’OCSAN. Les 

objectifs d’exploitation sont plus sujets à débat, même si une première présentation aux 

membres du COGEPOMI Bretagne n’a pas soulevé de discussion particulière. La 

maximisation et la stabilité des prélèvements sont généralement importantes pour les 

pêcheries commerciales qui tirent une rente de leur activité, mais ne sont pas forcément autant 

recherchées par les pêcheries récréatives (Cooke et al., 2015). Ces dernières se caractérisent 

souvent par la diversité et la complexité de leurs objectifs (Lorenzen et al., 2016). Parmi eux 

pourraient figurer par exemple, le maintien de fortes opportunités de captures (prélevées ou 

relâchées ; Lorenzen et al., 2016) ou le respect d’une équité entre pêcheurs relativement à 

ces opportunités. Ces nouveaux objectifs pourraient être ajoutés à l’EMC et venir modifier les 

performances des scénarios de régulation. Bien qu’il serait souhaitable que puisse apparaître 

un tel élargissement de l’analyse, il ne doit pas faire oublier qu’il aurait aussi pour effet d’en 

augmenter la complexité et d’en diminuer la lisibilité.  
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VII.D.7. Indicateurs de performance 

Pour faciliter l’évaluation des scénarios de régulation, un seul indicateur de 

performance a été associé à chaque objectif. D’autres indicateurs auraient pu être utilisés. 

Pour la maximisation de l’exploitation, des quantiles de la distribution des prélèvements (e.g. 

médiane, premier ou dernier décile) pourraient être envisagés pour remplacer ou compléter la 

moyenne par une vision en fréquence reflétant l’aversion ou la préférence pour des niveaux 

de prélèvements plus extrêmes. Il en va de même pour la stabilité des prélèvements. Le CV 

procure une mesure de variabilité relative qui permet de raisonner indépendamment de la taille 

du prélèvement moyen, mais il pourrait également être remplacé par une mesure plus directe 

(e.g. écart-type) ou par l’étendue d’un intervalle inter-quantiles. La sensibilité des résultats de 

l’EMC à ces choix reste à évaluer. Dans notre cas d’étude, un accord des acteurs du 

COGEPOMI Bretagne sur les indicateurs de performance, que ce soit ceux présentés dans ce 

travail ou d’autres jugés plus pertinents, pourrait également être recherché. Il n’est cependant 

pas certain qu’il soit aisé pour eux de se forger une opinion sur ces aspects plutôt techniques. 

Pour l’objectif de conservation, l’indicateur de performance choisi se base sur la définition de 

la conservation mais n’utilise pas la LC tel que présentée au chapitre VI. Cette dernière sert 

pourtant très fréquemment pour déterminer le statut de conservation des stocks halieutiques, 

et tout particulièrement ceux du saumon atlantique (White et al., 2016 ; NASCO, 2019g ; 

NASCO, 2019i ; NASCO, 2019h ; Grilli & Curtis, 2020). La LC est un point de référence 

biologique de type « minimum biologically acceptable level » (MBAL) défini comme un niveau 

de stock en dessous duquel la probabilité de faible recrutement augmente quand le stock 

diminue (Serchuk & Grainger, 1992). L’utilisation de la LC peut se justifier si l’on ne dispose 

pas de mesure directe du recrutement. Dans ce cas, en dépassant chaque année la LC, on 

s’assure que le risque de faible recrutement reste modéré, inférieur à 25% dans notre cas. 

Mais il n’est pas nécessaire de dépasser la LC tous les ans pour que le risque de faible 

recrutement reste inférieur ou égal à 25%. En conséquence, une évaluation du statut de 

conservation fondée sur l’assurance d’avoir chaque année un niveau du stock reproducteur 

supérieur à la LC pêche par excès de prudence. Sous réserve de disposer de mesures du 

recrutement, comme c’est le cas pour les populations bretonnes de saumon, une évaluation 

du respect de la conservation fondée directement sur ces dernières apparaît donc plus 

pertinente. 

L’abondance du stock reproducteur est pour la très grande majorité des populations de 

saumon bretonnes estimée principalement avec les données de prélèvement par pêche (cf. 

chapitre II). Un avantage supplémentaire et non négligeable de l’évaluation de la conservation 

par le biais du recrutement est qu’elle repose sur des données collectées indépendamment 
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des pêcheries, et donc non sujettes aux erreurs et biais d’observation potentiels inhérents à 

ces dernières. Les IA de tacons 0+ résultent de l’effort d’échantillonnage mené conjointement 

par INRAE, l’OFB et les fédérations de pêche bretonnes depuis le début des années 90. Leur 

utilisation participe donc à l’intégration des organisations représentatives des pêcheurs dans 

le processus général d’évaluation (Lorenzen et al., 2016). Aujourd’hui, ces données 

constituent déjà la principale source d’information sur la base de laquelle le COGEPOMI 

Bretagne établit des mesures de régulation. Tous les 3 ans, les TAC sont réajustés en fonction 

des IA de tacons 0+ collectés sur chaque rivière. Sur le Yar, la pêche a été fermée depuis 

2016 à cause d’IA trop faibles. L’évaluation de la conservation sur la base des données de 

recrutements offre donc une certaine continuité entre l’approche proposée dans le cadre de 

cette thèse et le système de régulation actuel et facilite ainsi à nouveau l’appropriation par les 

acteurs.  

VII.D.8. Valeurs de référence 

Seule une valeur de référence absolue a été définie, 25 % pour le risque de faible 

recrutement. La détermination de cette valeur découle d’un échange entre des « experts 

scientifiques » et les membres du COGEPOMI Bretagne. Pour les indicateurs d’exploitation, 

seules ont été utilisées des valeurs de référence relatives, susceptibles de varier en fonction 

des rivières et des situations analysées. D’autres valeurs relatives basées par exemple sur 

des références historiques (médiane sur les 10 dernières années) auraient pu être utilisés 

(Peeters et al., 2004). Le choix des valeurs de référence est très subjectif et c’est donc une 

composante essentielle de l’’EMC qui devra être discutée avec les membres du COGEPOMI 

des cours d’eau bretons. Quelle que soit leur nature (i.e. absolue ou relative), il est important 

de redéfinir régulièrement les valeurs de référence car elles représentent les attentes d’acteurs 

particuliers à un instant donné, et sont donc susceptibles d’évoluer dans le temps (Bouleau, 

2012). 

VII.D.9. La méthode de l’arbre de décision 

L’arbre de décision est une méthode particulièrement adaptée dans un contexte de co-

construction de l’EMC. Avec cette méthode, l’évaluation est produite à partir de règles de 

décision linguistiques de type « si… alors …» qui sont aisément compréhensibles par 

l’ensemble des acteurs (Cinelli et al., 2014). Cela facilitent leur participation au processus de 

co-construction. D’autres approches existent, dont celles basées sur la théorie de la décision 

avec usage de fonctions d’utilité (Berger, 1985). Séduisante en théorie, il existe très peu 

d’exemples d’utilisation à des fins opérationnelle et pratique de ce type d’approche en matière 
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de régulation des pêcheries (Punt et al., 2014). Outre la difficulté à les partager avec des 

acteurs ne disposant d’une formation préalable à ces concepts et méthodes, une des 

principales limites de cette approche est qu’elle se fonde sur l’hypothèse de complète 

rationalité des choix de préférences des individus et de leurs fonctions d’utilité. Cela revient à 

ignorer l’un des fondements de l’EMC : la complexité de la pensée humaine (Schärlig, 1985).  

L’arbre de décision est une méthode d’EMC très flexible. Elle offre la possibilité d’intégrer des 

indicateurs qualitatifs (Sadok et al., 2008). Cette caractéristique est particulièrement 

intéressante pour certains objectifs pour lesquels la performance est difficilement quantifiable, 

comme le libre accès à la ressource par exemple. Elle permet d’introduire de la non-

compensation entre différents objectifs évalués, i.e. le fait de ne pas pouvoir compenser des 

mauvais résultats au regard d’un objectif par des bons résultats sur un autre (Lairez et al., 

2015). La non-compensation est particulièrement adaptée à l’EMC présentée dans ce travail 

où la conservation est définie comme un critère non compensatoire, car c’est une condition 

nécessaire à l’exploitation. Néanmoins, cette logique de non-compensation a été appliquée à 

tous les objectifs de l’évaluation alors que des compensations aurait pu être intégrées entre 

objectifs d’exploitation. Par exemple, une mauvaise performance en matière de maximisation 

des prélèvements de castillons pourrait être compensée par une très bonne stabilité des 

prélèvements de saumons de printemps. En outre, pour chaque indicateur d’exploitation, seuls 

deux classes ont été définies : « bon » si l’indicateur de performance est supérieur à la 

médiane et « mauvais » sinon. Une classe intermédiaire aurait aussi pu être introduite pour 

nuancer l’évaluation des performances. 

L’arbre de décision construit dans ce travail est de type booléen car il attribue une classe en 

fonction de la valeur d’un indicateur de performance. Ce type d’arbre est sujet à d’importants 

effets de seuil (Lairez et al., 2015) : pour un même indicateur, deux valeurs proches mais 

situées de part et d’autre de la valeur de référence seront classées dans deux catégories 

différentes alors que leurs performances sont équivalentes. La méthode dite des sous-

ensembles floues est une option pour se prémunir contre ces effets (Bellman & Zadeh, 1970). 

Elle permet de traiter de manière plus graduelle les cas intermédiaires où la performance n’est 

ni tout à fait « bonne » ni tout à fait « mauvaise » en ne définissant plus des classes mais des 

scores qui dépendent des valeurs prises par les indicateurs (voir chapitre 3, section 2.3 de 

Lairez et al., 2015). 

VII.D.10. Elargir le périmètre de l’EMC 

Dans les conditions actuelles (ou passées récentes) d’exercice de la pêche récréative du 

saumon en Bretagne ; cette dernière exerce une faible pression sur les populations. Ainsi, les 
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gains en matière de conservation que l’on peut obtenir en régulant les pêcheries récréatives 

sont faibles. Ceci est bien illustré dans le cas du Leff, dont le statut de conservation est le plus 

préoccupant parmi les 5 populations considérées dans ce chapitre. L’arrêt de tout prélèvement 

sur cette rivière ne réduirait le risque de faible recrutement que de 3% (39% contre 42% 

aujourd’hui) tout en restant très éloigné de la valeur de référence de 25% (figure VII.4). 

Autrement dit, actuellement la pêche récréative ne constitue pas une menace substantielle 

pour la conservation du saumon en Bretagne. Ce constat coïncide avec ce que l’on observe à 

l’échelle de l’aire de répartition de l’espèce. Historiquement, les niveaux d’exploitation du 

saumon atlantique ont été très importants et la surexploitation a constitué une menace 

importante pour l’espèce néanmoins, cette menace semble avoir été considérablement réduite 

(Forseth et al., 2017). A titre d’exemple, entre 1975 et 2019 les prélèvements sur l’ensemble 

de l’aire de répartition sont passés de 12000 tonnes à moins de 1000 tonnes (ICES, 2020b). 

Cette diminution est la conséquence à la fois du déclin généralisé des abondances de saumon 

(Chaput, 2012 ; ICES, 2020b) et de politiques très restrictives en matière de régulation des 

pêcheries depuis la création de l’OCSAN en 1983. Sous l’impulsion de l’OCSAN, les états 

membres ont fermé la majeure partie des pêcheries commerciales opérant en mer sur stocks 

mélangés (Hindar et al., 2010 ; Bowlby et al., 2014 ; Olmos et al., 2019 ; Grilli & Curtis, 2020). 

Les pêcheries récréatives opérant en rivière ont aussi fait l’objet de mesures de régulation 

restrictives. Dans la plupart des provinces de la façade atlantique du Canada, les captures de 

saumons de printemps réalisées par les pêcheurs récréatifs doivent être relâchées et les 

prélèvements de castillons sont limités (Tufts et al., 2015). Dans la région du « Southern 

Upland » des provinces Maritimes canadiennes, toutes les pêcheries récréatives en milieu 

continental ont été fermées (Bowlby et al., 2014). Au Royaume-Uni, en Irlande et en Norvège, 

le respect des LC est évalué chaque année pour toutes les rivières colonisées par le saumon 

atlantique et les prélèvements ne sont autorisés que si les LC sont régulièrement dépassées 

(Forseth et al., 2013 ; White et al., 2016 ; NASCO, 2019g ; NASCO, 2019h ; NASCO, 2019i ; 

Grilli & Curtis, 2020).  

La conservation des populations de saumon atlantique est un objectif qui dépasse le cadre de 

la régulation des pêcheries. Ces dernières sont dépendantes de l’écosystème dans lequel elle 

s’intègre et au sein de celui-ci, il existe une multitude d’activités anthropiques autres que la 

pêche qui peuvent menacer leur conservation et qui devraient être régulées ou au moins 

considérées dans la gestion d’une espèce (Andrew et al., 2007). Son aire de répartition 

présentant un chevauchement spatial important avec des zones où les densités de populations 

humaines sont élevées, le saumon atlantique est vulnérable à une grande diversité de 

pressions anthropiques (Parrish et al., 1998 ; Chaput, 2012). Parmi les activités humaines qui 

peuvent menacer l’espèce, on retrouve la pêche, l’agriculture, l’aquaculture, la sylviculture, 
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l’exploitation minière, l’industrie, la construction d’infrastructures, le tourisme et bien d’autres 

encore. Cette liste, non exhaustive, met en évidence la diversité des activités humaines qu’ils 

seraient souhaitables de réguler pour la conservation du saumon (Cowx et al., 2010). Elles 

peuvent être rattachées en 5 catégories de menaces : biologique, rétention des eaux 

courantes, détérioration de la qualité de l’eau, altération et fragmentation des habitats et 

surexploitation (Richter et al., 1997 ; Cowx, 2002b ; Cowx, 2002a). 

Une même activité peut contribuer à plusieurs menaces pour la conservation du saumon 

atlantique. Dans le cas de l’aquaculture de saumon par exemple, une des menaces 

potentiellement importante est l’échappement d’individus issus d’élevages susceptibles de se 

reproduire avec des congénères sauvages (Forseth et al., 2017). Ces croisements sont source 

d’introgression des génomes d’élevages dans les génomes sauvages, ce qui a pour effet de 

diminuer la production de smolts (Fleming et al., 2000) et la survie en mer (McGinnity et al., 

2009) des populations introgressées. L’aquaculture intensive a aussi favorisé le 

développement de parasites comme le poux de mer (Finstad et al., 2010 ; Thorstad et al., 

2015) et a introduit de nouveaux pathogènes dans le milieu naturel (Peeler et al., 2011). Enfin, 

elle a un impact sur l’eau car elle peut nécessiter la création de retenues et détériorer sa qualité 

via les rejets et effluents qu’elle génère. Selon les régions, les menaces liées aux activités 

peuvent être différentes et avoir des effets plus ou moins importants sur la conservation des 

populations. En Norvège, en Irlande et en Ecosse, les menaces liées à l’aquaculture de 

saumon sont multiples et leurs effets sur la conservation des populations sauvages sont 

majeures contrairement à la Bretagne où elle est très peu développée (Krkošek et al., 2013). 

Ce contexte et les résultats de l’EMC présentée dans cette thèse, plaident pour s’orienter vers 

une gestion plus écosystémique du saumon atlantique en Bretagne afin de tenir compte de la 

multiplicité des menaces qui pèsent sur sa conservation (Cowx, 1998 ; Link, 2002 ; Cowx & 

Arlinghaus, 2008). A cette fin, le périmètre de l’EMC pourrait être élargi à d’autres activités 

humaines impactant l’espèce. La démarche de co-construction mise en œuvre pour la pêche 

récréative serait particulièrement adaptée à l’intégration de nouveaux acteurs. Elle favoriserait 

l’émergence de compromis entre des objectifs contradictoires poursuivis par les différents 

acteurs (Cowx et al., 2010), renforcerait l’adhésion au futur système de gestion (Rey-Valette 

et al., 2011) et favoriserait in fine le respect des mesures de régulation qui en découleraient 

(Punt et al., 2014 ; Lorenzen et al., 2016). Cet élargissement du périmètre de l’évaluation 

nécessiterait un état des lieux et un suivi des différentes activités et des menaces qu’elles 

constituent pour la conservation du saumon atlantique en Bretagne. Leur quantification par le 

biais de données déjà existantes ou nouvelles permettrait de prioriser les actions de 

conservation à mettre en œuvre compte tenu des moyens financiers dont les gestionnaires 

disposent (Walsh et al., 2020).  
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Chapitre VIII : Conclusion générale et perspectives 

VIII.A. Objectifs et méthodes  

L’objectif de ce projet de thèse était d’évaluer les performances en matière de 

conservation et d’exploitation de différents scénarios de régulation des pêcheries récréatives 

de saumon atlantique en Bretagne. Les trois contraintes majeures pour cette évaluation étaient 

(i) de tenir compte des spécificités de chaque population exploitée, (ii) d’intégrer l’incertitude 

(i.e. relative à la connaissance des dynamiques démographiques, de l’exploitation et de la 

mise en œuvre de la régulation) de façon aussi complète que possible (iii) et de faciliter et 

alimenter le dialogue avec et entre les acteurs de la gestion pour éclairer leur prise de décision. 

A l’issue de cette thèse, on dispose d’une méthodologie complète et cohérente qui a permis 

de répondre à l’objectif initial en respectant les principales contraintes identifiées. 

La démarche de modélisation statistique entreprise valorise l’ensemble de données très 

diverses collectées depuis la fin des années 80 sur chacune des 18 populations étudiées. Elle 

a permis d’estimer des séries chronologiques d’abondance de stocks (cf. chapitre I) et de 

recrutements (cf. chapitre II), qui elles-mêmes ont servi à ajuster un modèle général de 

renouvellement des générations (cf. chapitres III et IV) qui tient compte des spécificités de 

chaque population. Grâce à ce dernier, des projections ont pu être produites pour chaque 

population selon des intensités d’exploitation et sous des scénarios de régulation variés (cf. 

chapitre VI). Ces simulations intègrent 4 sources d’incertitudes : erreurs aléatoires 

d’observation, de processus, d’estimation et de mise en œuvre de la régulation. Le cadre 

statistique bayésien (Gelman et al., 2013) utilisé, en se basant sur le raisonnement probabiliste 

conditionnel (Parent & Bernier, 2007), a facilité leur combinaison pour offrir une évaluation 

intégrée de l’incertitude conditionnellement aux données d’observation disponibles.  

Pour évaluer les performances des scénarios testés, il a tout d’abord fallu procéder à une 

redéfinition de la notion de conservation pour les populations de saumon afin de clarifier son 

évaluation par la suite (cf. chapitre VI). Une méthode d’EMC de type arbre de décision a été 

choisie car elle repose sur des règles décision linguistiques de type « si…alors… » qui 

facilitent son appropriation par les acteurs de la gestion. Elle permet d’obtenir un sous-

ensemble de scénarios les plus performants qui laisse une latitude aux acteurs de la gestion 

dans le choix final qu’ils auront à opérer. Enfin, la robustesse de ce sous-ensemble vis-à-vis 

de différentes situations d’intensification d’exploitation et d’erreurs d’implémentation a été 

analysée. 
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A la fois dans son ensemble et à chacune de ses étapes, ce travail de thèse, mené à l’échelle 

d’un ensemble régional tel que la Bretagne, constitue une première en France et plus 

largement pour le saumon atlantique au travers de son aire de répartition. Il pourrait être 

étendu à d’autres entités spatiales. Bien que le terreau breton soit fertile à l’élaboration d’une 

telle approche, notamment grâce à la proximité entre les acteurs de la gestion et les « experts 

scientifiques », les données utilisées dans le cadre de cette thèse sont disponibles dans 

d’autres de juridictions et les méthodes de modélisation et d’évaluation développées ici 

peuvent s’appliquer et s’ajuster à des contextes différents.  

VIII.B. Principaux résultats 

Aucun patron temporel particulier n’a été observé sur les séries chronologiques 

d’abondance : les abondances oscillent autour d’une valeur moyenne propre à chaque rivière 

sans tendance particulière. Ce résultat va à l’encontre du patron général de déclin des 

populations observées sur l’ensemble de l’aire de répartition de l’espèce (Chaput, 2012 ; 

Olmos et al., 2019 ; ICES, 2020b). La différence entre le patron observé en Bretagne et sur le 

reste de l’aire de répartition de l’espèce est discuté (cf. chapitre II). Sur la période étudiée, la 

dynamique de renouvellement des populations est relativement stationnaire. Néanmoins, on 

observe une différence marquée des niveaux de survie selon les rivières, certaines rivières 

présentant de meilleures survies que d’autres selon la phase du cycle biologique étudiée.  

Une nouvelle définition simple et claire de la conservation a été proposée : éviter les faibles 

recrutements. Cette définition a été adoptée au cours de la thèse par les acteurs du 

COGEPOMI et a permis de redéfinir les LC. Elles sont maintenant définies comme le niveau 

de stock qui permet de limiter à 25% le risque de produire moins que la moitié de la capacité 

d’accueil. Ces nouvelles LC ont une propriété particulièrement intéressante pour la gestion 

que n’avaient pas les anciennes : leur valeur ne diminue pas lorsque le degré de résilience 

des populations diminue. 

L’évaluation des performances de différentes alternatives au système de régulation actuel a 

permis de mettre en évidence que pour au moins une rivière bretonne, le Leff, la conservation 

n’était pas respectée, même en l’absence de prélèvement par la pêche. Pour les autres 

populations considérées, dans les conditions actuelles d’exploitation et de mise en œuvre de 

la régulation, la pêche récréative est compatible avec leur conservation. Parmi les scénarios 

les plus performants retenus in fine, ceux à prélèvement fixe prédominent très largement. 

D’après notre évaluation, la préconisation faite par l’OCSAN de réguler les pêcheries à l’aide 

d’une RCE à échappement fixe ne serait performante que sous l’hypothèse d’une 

intensification de l’exploitation et/ou d’amplification d’erreurs d’implémentation dissymétriques. 
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Surveiller ou maitriser l’évolution de ces deux facteurs au cours du temps est crucial pour la 

gestion des populations de saumon en Bretagne et la coopération entre scientifiques et acteurs 

de la gestion dans ces domaines est donc toujours aussi nécessaire. 

VIII.C. Limites et perspectives 

Le modèle de renouvellement des populations construit ne constitue qu’une représentation 

simplifiée de la complexité des processus naturels sous-jacents. De nombreux phénomènes 

écologiques et environnementaux n’y sont pas intégrés bien qu’ils puissent avoir un impact 

important sur la dynamique des populations et donc sur la régulation des pêcheries. Un 

mécanisme écologique qui est particulièrement étudié chez le saumon atlantique est la 

dispersion ; à l’origine d’échange d’individus entre les populations. Entre 3 et 6% des individus 

ne se reproduiraient pas dans leur rivière d’origine (Hansen et al., 1993 ; Jonsson et al., 2003 ; 

Thorstad et al., 2010). Ce pourcentage est relativement faible mais peut avoir des 

conséquences importantes. Dans le cas d’échange entre deux populations de tailles très 

différentes, quelques pourcents d’individus provenant de la population la plus grande qui 

dispersent vers la plus petite peuvent significativement impacter la dynamique de cette 

dernière. Intégrer ces mécanismes de dispersion dans le modèle de renouvellement pourrait 

donc offrir de nouvelles perspectives de régulation aux membres du COGEPOMI. 

Parmi les 5 sources d’incertitudes décrites dans l’introduction générale, l’incertitude de modèle 

est la seule qui n’a pas été prise en compte. Elle est néanmoins considérée par certains 

auteurs comme la source principale d’incertitude dans le domaine des statistiques appliquées 

à l’écologie (Schnute & Richards, 2001 ; Regan et al., 2002). Pour son intégration, des 

approches d’inférences multi-modèles sont généralement utilisées ; approches qui moyennent 

plusieurs versions de modèles en les pondérant selon un ou plusieurs critères. Cette approche 

est conceptuellement attractive, mais elle est difficile à mettre en œuvre en pratique dans un 

cas comme celui traité dans cette thèse compte tenu (i) du nombre important de versions 

pouvant être élaborées et (ii) des temps de calcul nécessaire pour produire de telles 

inférences, sans oublier le fait que (iii) le choix du critère de pondération est aussi sujet à débat 

et discussion (Gelman & Rubin, 1995 ; Tenan et al., 2014 ; Ver Hoef & Boveng, 2015).  

La démarche de co-construction entreprise entre les membres du COGEPOMI et les « experts 

scientifiques » n’en ait qu’à ses débuts. A ce jour, les acteurs ont été principalement associés 

à l’élaboration de la nouvelle définition de la conservation et des LC qui en découlent. Le projet 

RENOSAUM dans lequel s’intègre cette thèse prévoit d’étendre cette approche participative à 

l’ensemble des étapes de l’évaluation de scénarios de régulation de l’exploitation. L’objectif 

est que les gestionnaires puissent s’approprier et contribuer aux différentes composantes de 
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l’évaluation s’ils le souhaitent, pour qu’elle soit plus transparente et conforme à leurs attentes, 

tout s’assurant qu’elle respecte les directives de l’OCSAN (NASCO, 2009). Cette volonté se 

matérialise notamment dans le résultat final de l’évaluation : un sous-ensemble de scénarios 

de régulation qui à la fois guide les gestionnaires tout en leur laissant des latitudes pour décider 

de celui ou ceux qu’ils retiendront pour mise en application. Cette décision ultime pourra être 

éclairée en modélisant explicitement les mesures concrètes de régulation associées. Des 

considérations de neutralité en matière de sélection par la pêche (e.g. en équilibrant les taux 

d’exploitation entre saumons de printemps et castillons) pourraient également être intégrées 

pour éviter que cette dernière soit une force poussant à des phénomènes évolutifs non désirés 

pouvant fragiliser les populations. 

La conservation des populations de saumon atlantique est un objectif qui dépasse le cadre de 

la régulation des pêcheries. Ce projet de thèse montre d’ailleurs qu’actuellement, la pêche 

récréative n’est pas de ce point de vue une menace substantielle pour le saumon en Bretagne. 

Les populations sont dépendantes des écosystèmes dans lesquels elles s’intègrent et au sein 

de ceux-ci, il existe une multitude d’activités anthropiques autres que la pêche qui peuvent 

menacer leur conservation et qui devraient être régulées ou au moins considérées dans la 

gestion d’une espèce (Andrew et al., 2007). Ceci plaide pour s’orienter vers une gestion plus 

écosystémique du saumon atlantique en Bretagne (Parrish et al., 1998 ; Forseth et al., 2017). 

A cette fin, le périmètre de l’EMC pourrait être élargi à d’autres activités humaines impactant 

l’espèce. Cet élargissement du périmètre de l’évaluation nécessiterait un état des lieux et un 

suivi des différentes activités et menaces associées qui pèsent sur la conservation du saumon 

atlantique. Leur quantification par le biais de données déjà existantes ou nouvelles permettrait 

de prioriser les actions à mettre en œuvre compte tenu des moyens et leviers dont les 

gestionnaires disposent (Walsh et al., 2020). Pour des menaces plus inéluctables (au moins à 

moyen terme) telles que le changement climatique, la principale voie pour la gestion des 

populations est de favoriser l’adaptation des populations (Todd et al., 2010). Le maintien des 

capacités d’adaptation est d’autant plus important pour les populations des régions situées en 

limite sud de l’aire de répartition de l’espèce comme les populations bretonnes car elles sont 

les plus exposées aux effets délétères de ces changements (Verspoor, 2007 ; Todd et al., 

2010).  
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LISTE DES ABRÉVIATIONS 

 

CG : Cible de gestion 

CIEM / ICES : Conseil international pour l’exploration de la mer / International council for the 

exploration of the sea 

COGEPOMI : Comité de gestion des poissons migrateurs 

CPUE : Capture par unité d’effort 

FDAAPPMA : Fédérations départementales des associations agréées de pêche et de 

protection des milieux aquatiques 

IA : Indice d’abondance 

LC : Limite de conservation 

OCSAN / NASCO : Organisation pour la conservation du saumon de l’atlantique / North 

Atlantic salmon conservation organization 

PLAGEPOMI : Plan de gestion des poissons migrateurs 

RCE : Règle de contrôle de l’exploitation 

RRE : Riffles-rapids equivalents 

RS : Recrutement-stock 

SR : Stock-recrutement 

TAC : Totaux admissibles de captures 

1HM / 1SW : 1 hiver de mer / one sea winter (équivalent aux castillons) 

PHM / MSW : plusieurs hivers de mer / multiple sea winter (équivalent aux saumons de 

printemps) 
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Annexe A.I. Risque asymptotique de faible recrutement. 

 

  Risque asymptotique 

de faible recrutement 

Couesnon  2% 

Leff  4% 

Trieux  4% 

Jaudy  4% 

Leguer  4% 

Yar  5% 

Douron  4% 

Queffleuth  11% 

Penze  3% 

Elorn  6% 

Mignonne  5% 

Aulne  4% 

Goyen  3% 

Odet  4% 

Aven  5% 

Elle  2% 

Scorff  3% 

Blavet  2% 

 

Tableau A.I.1. Risque asymptotique de faible recrutement. Ce risque est approximé en utilisant 

un niveau de stock de 4000 œufs.100 m² d’équivalent radiers-rapides. 
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Annexe A.II. Evaluation rétrospective du respect de la nouvelle LC entre 

1987 et 2017 pour les 18 rivières bretonnes. 
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Tableau A.II.1. Evaluation rétrospective du respect de la nouvelle LC entre 1987 et 2017 pour les 18 rivières bretonnes. Cette évaluation est 

réalisée à partir de la probabilité annuelle (en %) que le niveau de stock soit inférieur à la nouvelle LC   

  Probabilité que le niveau de stock soit inférieur à la nouvelle LC 

  1987 1988 1989 1990 1991 1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 

Couesnon  9% 18% 15% 12% 5% 3% 8% 13% 25% 15% 3% 6% 7% 5% 7% 7% 40% 

Leff  7% 16% 17% 5% 2% 1% 4% 3% 4% 9% 0% 0% 0% 0% 0% 1% 2% 

Trieux  23% 39% 26% 37% 29% 16% 49% 73% 76% 77% 10% 21% 32% 35% 22% 10% 43% 

Jaudy  2% 5% 8% 3% 2% 4% 2% 3% 5% 6% 1% 0% 0% 0% 0% 1% 5% 

Leguer  82% 87% 87% 83% 44% 41% 51% 73% 62% 67% 16% 4% 5% 41% 32% 42% 53% 

Yar  2% 4% 4% 7% 1% 1% 5% 6% 3% 2% 0% 0% 0% 0% 0% 1% 1% 

Douron  56% 77% 78% 66% 62% 52% 72% 78% 91% 92% 58% 36% 26% 39% 37% 62% 70% 

Queffleuth  0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 

Penze  32% 65% 78% 73% 60% 78% 62% 65% 61% 64% 8% 7% 7% 15% 11% 23% 39% 

Elorn  94% 99% 95% 93% 72% 65% 81% 94% 94% 100% 49% 44% 28% 15% 7% 19% 75% 

Mignonne  7% 49% 61% 47% 38% 10% 22% 40% 40% 48% 4% 1% 1% 4% 2% 5% 16% 

Aulne  9% 40% 49% 43% 42% 76% 73% 90% 99% 99% 68% 23% 11% 74% 11% 6% 22% 

Goyen  93% 94% 82% 89% 79% 49% 57% 81% 97% 97% 68% 32% 29% 57% 63% 79% 88% 

Odet  60% 76% 68% 75% 49% 47% 69% 72% 69% 71% 2% 1% 1% 13% 8% 27% 33% 

Aven  57% 80% 89% 83% 63% 42% 67% 87% 75% 54% 6% 7% 8% 19% 13% 26% 45% 

Elle  48% 65% 51% 50% 37% 12% 37% 57% 60% 42% 1% 1% 0% 3% 2% 3% 18% 

Scorff  63% 77% 52% 63% 43% 13% 14% 0% 100% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 

Blavet  49% 73% 81% 58% 29% 25% 30% 38% 36% 70% 4% 1% 1% 12% 12% 25% 38% 
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Tableau A.II.1 (suite) 

  Probabilité que le niveau de stock soit inférieur à la nouvelle LC 

  2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017  moyenne 

Couesnon  51% 38% 8% 12% 20% 15% 36% 43% 50% 55% 55% 12% 35% 36%  21% 

Leff  5% 5% 4% 0% 1% 0% 5% 21% 8% 7% 3% 1% 2% 3%  4% 

Trieux  50% 23% 13% 38% 17% 18% 18% 44% 36% 36% 20% 21% 66% 71%  35% 

Jaudy  3% 6% 4% 5% 1% 0% 6% 23% 26% 10% 2% 2% 4% 2%  5% 

Leguer  74% 76% 68% 35% 55% 22% 47% 89% 71% 79% 63% 28% 60% 70%  55% 

Yar  2% 5% 5% 2% 0% 0% 1% 2% 0% 1% 1% 0% 1% 3%  2% 

Douron  67% 74% 74% 47% 27% 10% 43% 34% 27% 51% 40% 40% 53% 52%  55% 

Queffleuth  0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0%  0% 

Penze  50% 44% 49% 34% 55% 25% 41% 66% 36% 55% 43% 53% 59% 71%  46% 

Elorn  94% 89% 92% 36% 0% 0% 100% 100% 0% 100% 100% 0% 100% 0%  62% 

Mignonne  57% 59% 26% 24% 9% 0% 13% 14% 14% 12% 9% 3% 8% 13%  21% 

Aulne  91% 18% 53% 14% 4% 0% 4% 59% 17% 100% 88% 36% 100% 100%  49% 

Goyen  86% 84% 94% 74% 38% 37% 81% 93% 84% 77% 82% 77% 84% 79%  74% 

Odet  59% 61% 50% 21% 19% 3% 22% 57% 43% 37% 38% 56% 43% 59%  42% 

Aven  54% 40% 44% 36% 20% 5% 35% 80% 54% 65% 64% 58% 44% 66%  48% 

Elle  51% 51% 33% 31% 24% 5% 27% 61% 49% 48% 45% 47% 39% 51%  34% 

Scorff  100% 0% 100% 0% 0% 0% 0% 100% 0% 0% 0% 0% 0% 100%  27% 

Blavet  64% 72% 55% 48% 33% 5% 28% 54% 25% 38% 31% 40% 36% 25%  37% 
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Annexe A.III. Sélection des rivières bretonnes simulées. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tableau A.III.1. Caractéristiques ayant influencé le choix des rivières retenues pour l’EMC du 

chapitre VII (taille, statut de conservation, survies SR et RS). (+) signifie que la valeur est 

supérieure à la moyenne et (-) qu’elle est inférieure.   

Rivières Taille 

 

100m²  

Statut  

conservation  

p(R<1/2*kr) 

Survie SR 

 

log(mr ) 

Survie RS 

 

 α3r
θ
 

Moyenne 1685.11 26% 0.48 0 

     

Couesnon 1107.94 (-) 22% (-) 0.1 (-) 0.35 (+) 

Leff 723.05 (-) 43% (+) 0.43 (-) -0.67 (-) 

Trieux 2137.33 (+) 23% (-) 0.11 (-) 0.14 (+) 

Jaudy 475.61 (-) 41% (+) 0.61 (+) -0.52 (-) 

Leguer 2424.61 (+) 24% (-) 0.63 (+) 0.37 (+) 

Yar 371.04 (-) 54% (+) -0.12 (-) -0.66 (-) 

Douron 778.23 (-) 25% (-) 0.58 (+) 0.13 (+) 

Queffleuth 500.17 (-) 35% (+) 1.2 (+) -1.46 (-) 

Penze 1097.61 (-) 12% (-) 0.99 (+) 0.2 (+) 

Elorn 1668.45 (-) 26% (=) 0.67 (+) 0.27 (+) 

Mignonne 678.55 (-) 26% (=) 0.8 (+) -0.83 (-) 

Aulne 1931.35 (+) 21% (-) -0.78 (-) 0.62 (+) 

Goyen 490.26 (-) 15% (-) 0.86 (+) 0.94 (+) 

Odet 2486.82 (+) 23% (-) 0.7 (+) -0.31 (-) 

Aven 1426.86 (-) 26% (=) 0.3 (-) 0.36 (+) 

Elle 6375.68 (+) 9% (-) 0.41 (-) 0.19 (+) 

Scorff 2397.18 (+) 25% (-) 0 (-) 0.26 (+) 

Blavet 3261.21 (+) 13% (-) -0.08 (-) 0.47(+) 
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Annexe A.IV. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents 

scénarios de régulation appliqués sur le Léguer, le Douron, l’Elorn et le 

Scorff dans les situations avec erreurs d’implémentation dissymétriques 

et sans intensification de l’exploitation. 
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Figure A.IV.1. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Léguer dans les situations avec erreurs d’implémentation 

dissymétriques et sans intensification de l’exploitation, selon l’amplitude des erreurs (ligne) et 

par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans erreur 

d’implémentation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et celles des 

saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la 

conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de 

faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.   
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Figure A.IV.2. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Douron dans les situations avec erreurs d’implémentation 

dissymétriques et sans intensification de l’exploitation, selon l’amplitude des erreurs (ligne) et 

par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans erreur 

d’implémentation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et celles des 

saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la 

conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de 

faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.   
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Figure A.IV.3. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur L’Elorn dans les situations avec erreurs d’implémentation 

dissymétriques et sans intensification de l’exploitation, selon l’amplitude des erreurs (ligne) et 

par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans erreur 

d’implémentation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et celles des 

saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la 

conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de 

faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.   
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Figure A.IV.4. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Scorff dans les situations avec erreurs d’implémentation 

dissymétriques et sans intensification de l’exploitation, selon l’amplitude des erreurs (ligne) et 

par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans erreur 

d’implémentation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et celles des 

saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect de la 

conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque de 

faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.   
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Annexe A.V. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de 

régulation les plus performants en fonction de l’amplitude des erreurs 

d’implémentation dissymétriques pour les 4 rivières dont au moins un 

scénario respecte la conservation (le Léguer, le Douron, l’Elorn et le 

Scorff). 
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Figure A.V.1 .Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants en fonction de l’amplitude de l’erreur d’implémentation dissymétrique. Chaque 

étoile représente une des 4 rivières pour lesquelles au moins un scénario respecte la 

conservation. La taille des branches indique le nombre de scénarios retenus in fine (au 

maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des scénarios qui respectent 

la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de scénarios les plus 

performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui respectent la conservation. 

La première branche (verticale supérieure) correspond à la situation de référence et l’erreur 

dissymétrique s’amplifie en se déplaçant dans le sens des aiguilles d’une montre. Code 

couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, taux d’exploitation fixe en bleu et échappement 

fixe en gris.   
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Annexe A.VI. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents 

scénarios de régulation appliqués sur le Léguer, l’Elorn et le Scorff dans 

des situations avec intensification de l’exploitation et sans erreur 

d’implémentation.   
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Figure A.VI.1. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Léguer dans les situations avec intensification de l’exploitation et 

sans erreur d’implémentation, selon l’intensité d’exploitation exprimée en matière de survie 

(ligne) et par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans 

intensification de l’exploitation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et 

celles des saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect 

de la conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque 

de faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.  
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Figure A.VI.2.  Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur l’Elorn dans les situations avec intensification de l’exploitation et sans 

erreur d’implémentation, selon l’intensité d’exploitation exprimée en matière de survie (ligne) 

et par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans 

intensification de l’exploitation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et 

celles des saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect 

de la conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque 

de faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.  
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Figure A.VI.3. Diagrammes de risque de faible recrutement des différents scénarios de 

régulation appliqués sur le Scorff dans les situations avec intensification de l’exploitation et 

sans erreur d’implémentation, selon l’intensité d’exploitation exprimée en matière de survie 

(ligne) et par RCE (colonne). La première ligne illustre la situation de référence (i.e. sans 

intensification de l’exploitation). Les limites de régulation des castillons sont en abscisse; et 

celles des saumons de printemps en ordonnée. La couleur verte symbolise la zone de respect 

de la conservation et la zone rouge celle du non-respect. Le niveau des courbes d’iso-risque 

de faible recrutement est indiqué en %. Les scénarios de régulation les plus performants 

sélectionnés in fine sont figurés par des points.  
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Annexe A.VII. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de 

régulation les plus performants sur le Léguer, le Douron, l’Elorn et le Scorff 

en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification des 

erreurs symétriques. 
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Figure A.VII.1. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Léguer en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs symétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une modalité 

d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de scénarios 

retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des 

scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de 

scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur symétrique s’amplifie en se déplaçant dans 

le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, taux 

d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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Figure A.VII.2. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Douron en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs symétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une modalité 

d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de scénarios 

retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des 

scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de 

scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur symétrique s’amplifie en se déplaçant dans 

le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, taux 

d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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Figure A.VII.3. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur l’Elorn en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification des 

erreurs symétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une modalité 

d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de scénarios 

retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des 

scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de 

scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur symétrique s’amplifie en se déplaçant dans 

le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, taux 

d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris.  
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Figure A.VII.4. Evolution de la répartition par RCE des scénarios de régulation les plus 

performants sur le Scorff en fonction de l’intensification de l’exploitation et de l’amplification 

des erreurs symétriques. Chaque étoile à l’exception de la première, est relative à une modalité 

d’intensification de l’exploitation. La taille des branches indique le nombre de scénarios 

retenus in fine (au maximum 16) qui lui-même dépend directement de la proportion des 

scénarios qui respectent la conservation (notée p). Chaque branche donne la proportion de 

scénarios les plus performants selon la RCE, relativement à la proportion de ceux qui 

respectent la conservation. La première branche (verticale supérieure) correspond à une 

modalité d’intensification de l’exploitation et l’erreur symétrique s’amplifie en se déplaçant dans 

le sens des aiguilles d’une montre. Code couleur des RCE : prélèvement fixe en jaune, taux 

d’exploitation fixe en bleu et échappement fixe en gris. 
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