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머 리 말

최근 우리는 매스컴을 통하여 입어조건, 어획쿼터배정 등을 포함한 ‘어

업협정’과 관련한 기사를 심심치 않게 접하게된다. 뿐만 아니라, 200해리 

배타적 경제수역(Exclusive Economic Zone: EEZ), 책임어업과 환경친화

적 어업 등 새로운 어업환경에 대한 용어들도 우리에게 낯설지 않다. 어

류의 이동성과 공유자원과 같은 어업자원의 특성상 어업자원의 남획이 

이루어지고, 이로 인한 어업자원은 고갈위기를 맞고 있다. 어업은 국제적, 

국가적, 지역적 수준에서의 관리방법 및 제도 등에 영향을 받기 쉽다. 합

리적인 어업관리를 위해서 우리나라는 입어제한중심의 어업관리에서 어

종별 어획량제한과 같은 입하량제한제도를 병행하는 관리방안으로 방향

을 선회하였다. 그런데, 이와 같은 어획량관리를 위한 총허용어획량(Total 

Allowable Catch: TAC)제도의 정착을 위한 선결과제는 무엇보다도 정확

한 자원량의 추정과 적정한 어획량수준을 결정하는 것이다. 

최근 선진어업국가들을 중심으로 효과적인 어업관리방향을 제시하는 

모델로서 생물학적 모델의 대안적 방법인 생물경제모델(bio-economic 

models)을 주요한 자료로 활용하고 있다. 예컨대, Campbell and 

Haynes(1990)이 효과적 어업관리를 통해서 어업의 경제적 편익의 잠재적 

수준을 어획물가치(value of landings)의 25%에서 60%까지 확보할 수 있

다고 추정한 바와 같이 어업은 어떻게 관리되느냐에 크게 민감하다고 할 

수 있다. 생물경제모델은 생물학적, 물리학적 및 경제학적 상호작용의 관

계를 모델로 구축함으로써 자원량추정을 추정하고, 적정어획수준 및 적정

어업자원을 배분하는데 필요한 어업자원관리의 핵심적인 계량기법이다. 

그럼에도 불구하고, 국내의 어업관리의 실정을 보면 이와 같은 고급기법이 

극히 제한적으로 소개되거나 이용되고 있다. 

따라서, 본 연구는 생물경제모델의 포괄적이고 체계적인 도입과 국내 

어업분야에 실제적인 적용을 시도함으로써 어업정책관리자들의 어업자원

관리의 이론적․방법론적 기본틀을 수립하는데 기여하고, 구체적으로 실

용화할 수 있는 고급이론의 정착에 기여할 것으로 기대된다. 또한, 생물



경제모델은 EEZ체제하에서의 TAC에 의한 어업자원관리 및 공동이용수

산자원배분에 대한 과학적 기법을 제공함으로써 어업협정 등에서 자료의 

신뢰성을 제고하고, 합리적인 어업자원관리를 달성하는데 기여할 수 있

다. 더욱이, 해양부문의 환경회계를 구축하는데 있어서 필수적인 자원량

추정을 위한 비용효과적인(cost effective) 기법으로 활용될 수 있는 이점

을 갖고 있다고 믿는다. 

본 연구는 연구자의 영국유학시절 Pascoe박사(Centre for the 

Economics and Management of Aquatic Resources: CEMARE, 

University of Portsmouth)로부터 수강한 생물경제모델 강의자료와 그의 

박사학위논문을 근간으로 이론적인 배경의 기본틀을 구성하였음을 밝힌

다. 또한, 본 연구의 심사위원으로서 좋은 의견을 주신 부경대학교의 박

성쾌교수님과 이상고교수님, 본원의 임진수박사님과 장학봉박사님께 사의

를 표한다. 뿐만 아니라, 본 연구의 편집과 도표작성 등에 많은 시간을 

할애한 홍수진 연구조원에게도 이 지면을 빌려 감사드린다.

끝으로 본 연구의 내용은 전적으로 연구자의 학문적 소견이며, 한국해

양수산개발원의 공식적인 견해가 아님을 밝혀둔다.

2001년 12월

韓國海洋水産開發院
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요  약

1. 책임어업과 환경친화적 어업 등 새로운 어업환경으로의 진입과 우리나라

를 비롯한 일본과 중국간의 어업자원의 공동이용 및 합리적인 어획쿼터

배정을 위해서는 무엇보다 이용가능한 자원량 수준 및 적정한 어획량 수

준을 추정하는 것이 중요하다. 생물경제모델은 생물학적, 물리학적 및 경

제학적 상호작용의 관계를 모델로 구축함으로써 자원량(Biomass or 

Stock)추정, 적정어획수준, 적정어업자원배분 등과 같은 수산자원관리의 

핵심적인 계량기법이다. 그럼에도 불구하고, 국내의 어업관리에서는 이와 

같은 고급기법이 극히 제한적으로 소개되거나 이용되고 있는 실정이다. 

2. 따라서, 본 연구는 생물경제모델의 포괄적이고 체계적인 도입과 국내 

어업분야에 실제적인 적용을 시도함으로써 어업정책관리자들의 어업

자원관리의 이론적․방법론적 기본틀을 수립하는데 기여하고, 자원환

경경제학 및 수산경제․경영학을 구체적으로 실용화할 수 있는 고급

이론의 정착에 기여할 것으로 기대된다. 또한, 생물경제모델은 EEZ체

제하에서의 총허용어획량(Total Allowable Catch: TAC)에 의한 어업

자원관리 및 공동이용수산자원배분에 대한 과학적인 기법을 제공함으

로써 어업협정 등에서의 신뢰성을 제고하고, 합리적인 어업자원관리를 

달성하는데 역할을 할 수 있다. 뿐만 아니라, 해양부문의 환경회계를 

구축하는데 있어서 필수적인 자원량추정을 위한 비용효과적인(cost 

effective) 기법으로 활용될 수 있는 이점을 갖고 있다. 

3. 제2장에서는 수산경제분석의 기초가 되는 경제이론적 근거, 최적어획

량의 개념, 다양한 수산자원관리기법 및 우리 나라의 어업제도를 간략

하게 소개하였다. 수산업 내에서 생물학적, 기술적 및 경영적 요인 등

이 상호작용하고 있기 때문에 이러한 관계를 체계적으로 모델화하는 

것이 필요하다. 
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4. 대부분의 어업자원은 일반적으로 공유자원으로서 제도적 규제가 없으

면, 자원의 남용과 외부성이 발생한다. 이론적으로, 자원의 잠재가격은 

현재와 미래의 자원의 가치를 반영한다. 다시 말해서, 자원의 이용은 

직접적인 편익이지만, 자원의 이용은 스톡의 성장률과 미래어획량에 

영향을 미친다. 이 잠재가격은 자원이 창출하는 자원렌트와 동등하다.  

자원의 사용에 대하여 수수료를 부과하지 않음으로써 자원렌트는 자

원의 이용자에게서 발생한다. 그 결과 정상이윤을 초과한 수익수준이 

발생하면, 새로운 진입자가 생길 것이다. 고강도의 어획노력수준은 어

업의 지속가능어획량과 수익성의 장기수준을 변화시킬 것이다. 이 과

정은 자원렌트가 사라지고, 한계어선이 정상적 수익을 얻을 때까지 지

속된다. 대부분의 경우, 이는 어획량의 동일(또는 더 많은) 수준을 얻

는데 필요한 것 보다 더 많은 투입을 요구한다. 반대로, 스톡의 잠재가

치와 동등한 어업이윤이 발생한 수준에서 어획이 이루어지면, 모든 자

원은 가장 효율적인 이용을 가져 올 것이다.

5. 이러한 제반 문제들은 이론적으로 어업의 효과적인 관리를 통해서 개선될 수 

있다. 어업관리는 많은 형태를 취할 수 있지만, 일반적으로 투입관리(input 

control)나 입하량관리(output control)로 구분할 수 있다. 투입관리는 물리적 

투입(예, 자본, 시간 또는 기술)에 대한 제한을 생산과정과 관련시킨다. 입하

량관리는 양육될 수 있는 어획량을 제한하는 것과 관련된다. 투입관리와 입하

량관리는 어업자들의 인센티브를 변경시킨다. 투입관리는 흔히 무제한 투입을 

제한된 투입으로 대체함으로써 발생하는 인센티브이고, 입하량관리는 원치 않

은 어획물을 폐기하는 인센티브이다. 투입관리와 입하량관리가 생산자에게 효

율성을 부과하지만, 이와 같은 관리는 제한이 법규화되어 있지 않은 경우보다 

전반적으로 비효율성을 감소시킬 수 있다. 

투입과 입하량관리의 대안적 관리방안의 하나가 세금제도이다. 이는 직접  적

으로 공유자원과 관련된 문제를 처리한다. 이론적으로, 자원의 렌트에서 약간

의 사용료나 로열티를 공제하는 것은 어업자원의 최적의 배분을 가져 올 수 

있다. 그러나, 이런 정책의 단기효과는 어업자의 소득을 감소시킬 것이다. 장

기적으로는 더 효율적 생산자에 의해 현재 획득되는 생산자잉여도 세금에 의

해 제거될 것이다. 대부분의 어업관리계획은 어업이익을 증가시키기 때문에, 

세금은 이론적 이점에도 불구하고 어업관리척도로서 이용되지 않고 있다.
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6. 제3장에서는 이와 같은 생물경제모델의 종류-균형모델, 동태모델, 최적화모델 

및 시뮬레이션모델-와 장단점을 비교하고, 어업관리의 다목적을 이들 모델과 

접합하는 방안 등을 살펴보았다. 어업경제분석을 위한 생물경제모델은 균

형모델-어업의 잠재적 경제편익을 추정하거나 다른 관리정책의 장기적 

효과를 추정하는데 이용되는 모델-과 동태모델- 다른 정책의 시간의 흐

름에 따른 효과를 추정하는데 이용되는 모델-을 포함하고 있다. 이들 모

델은 최적화 모델이나 시뮬레이션모델로서 형성된다. 

7. 어업정책분석에서의 생물경제모델을 이용하는 것은 현실세계의 상황에 대

하여 실험할 수 없는 상황을 모의적으로 실행하는 방법을 이해하고 개선

할 수 있다. 반대로, 모델을 이용함으로써 상업적 운영자나 스톡의 위험없

이 어업관리변화의 효과를 추정할 수 있다. 생물경제모델은 어업제도내에

서의 상호작용을 개발하기 위한 “이론적 실험실(theoretical laboratory)"로

서 검토될 수 있다(Padilla and Charles, 1994). 그러나, 정책분석을 위해 

이용된 모델에 따라서 모델의 결과를 해석하는 것은 모델의 기초가 되는 

가정을 단순화하는 것이 필요하다. 모든 모델은 현실과 유사하게 반영하여

야 하고 그 결과는 그 가정에 따라 달라질 수 있다.

8. 최적화모델의 장점은 어획노력량의 수준과 배분이 모델에 대해 내생적

이다는 것이다. 많은 경우 어업관리자는 어업관리를 통해서 동시에 달

성하고자 하는 여러 목적을 갖는다. 이와 같은 여러 목적은 일련의 가

중치 또는 최소수준의 제약조건을 통해서 모델에 통합될 수 있다. 가

중치나 최소수준이 상당히 주관적이기 때문에 목적들간의 상충관계-예

컨대, 증가된 지대의 도입에 의한 비용-를 결정하는데 보다 더 적합한 

방법이 필요하다. 이런 방법은 의사결정자에게 ‘최적’결과의 하나의 점 

추정치(a point estimate of an 'optimal' outcome)보다 더 많은 정보

를 제공한다. 생물경제모델은 어업내 상호작용하는 생물학적, 경제학적 

및 물리학적 관계를 통합하는 것이다. 흔히 생물경제모델로 통합되는 관계

에 있어서의 불확실성이 존재하지만, 관리자는 현재 유용한 최선의 자료에 

기초를 두고 어업을 관리하여야 한다. 새로운 정보는 모델에 통합될 수 있

도록 신축적이어야 한다.
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9. 제4장에서는 균형모델의 일종인 다양한 단기선형모델과 비선형모델들이 

검토되었다. 단기선형모델은 어획량과 어획노력량의 관계가 선형관계이라

는 가정을 바탕으로 한 전통적인 모델으로서 크게 로지스틱 성장함수

-Schafer model, Schnute model 및 Walters and Hilborn model-와 지수 

성장함수-Fox model과 Clarke, Yoshimoto and Pooley model-로 구분된

다. 비선형모델은 어획량과 어획노력량이 비선형적인 관계를 유지한다는 

가정을 바탕으로 한 모델로서 크게 Cobb-Douglas 생산함수모델과 

Coppola 생산함수로 나누어진다. 특히, 이 장에서는 각 모델들의 형성과정

과 이 모델을 이용한 MSY, MEY 및 OAE 등의 도출과정을 상세히 설명

함으로써 이 분야에 대한 지식습득과 응용에 있어서의 기반을 구축하는데 

역점을 두고 있다.

10. 어업자원 스톡의 잉여생산은 가입량의 수준(the level of recruitment)과 

자연사망율의 수준(the level of natural mortality)의 차이이다. 이 두 요

소는 잉여생산모델의 기초가 되는 개체군성장모델(population growth 

model)의 단일매개변수와 결합된다. 어업에 적용가능한 성장모델은 여러 

가지가 있으나, 가장 일반적인 것은 로지스틱 그리고 지수적 성장모델이

라 할 수 있다. 어업은 어획수준이 스톡의 성장률과 동일할 때 균형을 

이룬다. 성장량에 대한 가정 및 어획량과 어획노력량 및 자원량의 수준 

사이의 연관에 대한 가정을 고려할 때, 그 관계는 개체군의 성장과 어획

노력량으로부터 이끌어 낼 수 있다. 이처럼 잉여생산모델은 주어진 어획

노력량수준에서 장기에 걸쳐 지속되는 어획량의 지표를 제공한다.

11. 가격과 비용 데이터는 단순균형생물경제모델의 유도를 위해 각각 잉

여생산모델에 통합될 수 있다. 이 모델로부터 최대경제어획량의 추정

치가 유도될 수 있으며, 유사한 방법으로 최대경제어획량과 장기 자

유어업하에서 발생할 수 있는 어획노력량의 총량을 추정할 수 있다. 

잉여생산모델을 추정하기 위해 여러 방법들이 유도되었다. 이런 방법

들은 관찰된 어획량과 어획노력량의 데이터에 기초를 두고 있다. 이

러한 방법들이 서로 다른 생물학적 가정으로부터 유도되는 반면, 어

떠한 가정이  주어진 스톡에 적용되기 적합한가를 미리 안다는 것은 

불가능하다 할 수 있다. 
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12. 제5장에서는 이 연구사업의 제2차년도에서 실시될 생물경제모델의 다양

한 적용을 위한 시산으로서, 우리나라의 대표적인 6개 어종 (단일어종

의 어업에 해당하는 오징어와 멸치, TAC제도의 도입을 위해 선정평

가된 전갱이, 정어리, 고등어 및 삼치)에 대한 선형모델들의 적합성평

가와 MSY, MEY, OAE 및 동태적 MEY가 추정되었다. 이와 같은 

모델 중에서 평가하고자 하는 어종들에 대한 적합한 모델을 선택하기 

위하여 6개 어종의 30년 정도의 어획노력량과 어획량자료를 이용하였

다. 놀랍게도 CYP 모델을 제외한 다른 모델들은 적합성과 신뢰도와 

같은 통계적 기준을 만족하지 못하였다. 그 이유는 최근의 생물경제

분석 연구결과에서 자주 지적되는 바와 같이 CYP 모델을 제외한 다

른 모델들의 결함에 비해 CYP 모델의 함수형태(functional form)는 

이런 점을 보완한 최근의 모델이기 때문이다. 대체로 CYP모델은 적

합성이 우수하고 6개 어종의 추정식은 모두 통계적으로 10%이내의 

수준에서 유의성을 갖고있었다. 그러나 1년생으로서 본질적 성장률이 

높은 오징어에 대한 CYP모델은 MSY, MEY, OAE, 동태적 MEY를 

적절하게 설명하지 못하였다. 그 주된 이유는 오징어의 빠른 성장의 

특성과 달리 본질적 성장률이 0.0716으로서 아주 낮게 나타났기 때문

이다. 따라서, 본 연구에서는 오징어의 본질적 성장률을 ‘1’로 하는 수

정된 모델을 개발하였다. 

13. 대부분의 CYP모델은 통계적 적합성과 유의성을 갖고 있지만, 이 모

델 또한 상당히 파라미터에 민감한 것처럼 보인다. 이는 보다 안정된 

모델이 개발되고 자료가 신중히 처리되어야 함을 의미한다. 특히 복

수어업 (multispecies fisheries), 포식자와 먹이의 연쇄관계, 어류의 

연령구조와 사망률과 같은 생물학적이고 기술적인 상호작용이 계산

에 포함되어야 한다. 더욱이 가격과 비용, 기술적 변화와 어업투입의 

적합한 함수와 같은 경제적 요소와 어획노력을 동시에 고려하는 다

목적계획모델의 개발이 보다 바람직할 것이다. 따라서, 본 연구의 제2

차년도에는 비선형모델의 응용을 포함한 다어종다어법모델에 근거한 

다목적계획모델을 개발할 예정이다.
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14. 마지막으로, 제6장에서는 이러한 생물경제모델을 개발하여 우리나라

의 어업에 적용할 경우 그 결과에 의해 예상될 수 있는 잠재적 관리

정책에 대하여 검토하였다. 먼저, 다어종다어법모델에 의한 다목적 

계획모델의 기본적인 틀의 구상과 개발에 대한 필요성을 제시하였다. 

다음으로 어업의 국제적 여건의 급속한 변화에 따라 TAC제도의 도

입과 함께 자원량추정과 최적자원관리기준에 대한 설정방향이 제시

되었다. 특히 다목적계획모델의 개발시에 (1) 조업일수제한; (2) 쿼터

의 감소; (3) 관리비용회복부담금; (4) 면허수수료;  (5) 어선처리능력단

위에 대한 부과금 및 (6) 입하량가치에 대한 부담금제도들의 파급효과분

석을 포함할 것을 제안하고 있다.
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제 1 장 서  론

어업생산의 대상인 어패류는 야생생물로서 누구나 이용할 수 있는 공

유자원(common resources)이라는 특성을 갖고 있다. 따라서 어업생산은 

자원의 자연적 성질이나 그 환경에 크게 좌우되어 일정수준이상의 생산

요소를 투입하면 할수록 어획량이 감소하는 독특한 현상을 나타낸다. 또

한 어류는 넓은 바다에서 서식하고 이동하여 어장의 위치나 환경이 항상 

변동하기 때문에 이들 어장을 세분하여 사유재산화하는 것이 곤란하고, 

여러 어선이 경쟁적으로 어획함으로써 어업자원의 고갈가능성이 있다. 그

러나 어업자원은 재생가능한 자원이어서 이와 같은 어업자원의 특성을 

감안한 합리적인 자원관리를 할 수 있다면, 지속적인 자원의 이용을 꾀할 

수 있다.

한편, 국제적으로 어업은 신유엔해양법에 따른 200해리 배타적 경제수

역(Exclusive Economic Zone: EEZ)제도의 정착, 세계식량기구(Food and 

Agriculture Organization: FAO)와 경제협력개발기구(Organization for 

Economic Cooperation and Development: OECD)를 중심으로 한 책임어

업과 환경어업으로의 재편요구 등 새로운 어업환경으로 진입하고 있다. 

또한, 우리나라를 비롯한 일본과 중국간의 어업자원의 공동이용에 따라 

어업자원의 합리적인 배분이 요구되고 있다. 따라서, 우리나라 관할권내

에서의 이용가능한 자원량 수준 및 적정한 어획량 수준을 추정하는 것은 

합리적인 수산자원의 관리에 있어서의 선결과제이다. 

경제학에서는 어업자원과 같은 공유자원의 이용을 어업자의 자유에 맡

기면 자원으로부터 얻을 수 있는 경제적 지대(economic rent)가 소멸된다

고 표현한다. 따라서 자원의 지속가능한 수준을 유지하면서 경제적 지대

를 최대화할 수 있기 위해서는 생산량을 추가하는 데 소요되는 한계비용

이 그 한계편익과 같아지는 수준까지 어로활동이 이루어져야 한다. 이와 

같은 적정어획량 수준을 유지하기 위해서는 무엇보다도 자원량의 추정이 

중요한 과제이다. 
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우리나라의 어업은 연근해어업, 원양어업, 양식어업 및 내수면어업 등

으로 구분할 수 있는데, 어류의 이동성 등 보다 동태적이고, 복잡한 해양

생태환경과 밀접한 관계를 갖고 있기 때문에 어종별 정확한 자원량의 추

정, 최적지속가능어획량 (Optimum Sustainable Yield)추정 및 쿼터배분제

도 등 공동어장의 어업자원을 배분하는 것은 간단하지 않다. 생물경제모

델은 생물학, 자원환경경제학, 계량경제학 및 통계학 등을 이용한 학제간 

접근방법으로서 생물학적 요인과 경제학적 요인들의 상호연계성에 대한 

계량경제학적 모델구축과 그 통계적 추정치의 적합성 및 유의성을 평가

하는 기법이고, 자원량(Biomass or Stock)추정, 적정어획수준, 적정수산자

원배분 등과 같은 수산자원관리의 핵심적인 계량경제학적 기법이지만, 국

내에서는 극히 제한적으로 소개되거나 이용되고 있는 실정이다.

따라서, 본 연구는 생물경제모델의 포괄적이고 체계적인 도입과 국내 

어업분야에 실제적인 적용을 시도함으로써 어업정책관리자들의 어업자원

관리의 이론적․방법론적 기본틀을 수립하는데 기여하고, 자원환경경제학 

및 수산경제․경영학을 구체적으로 실용화할 수 있는 고급이론의 정착에 

기여할 것으로 기대된다. 또한, 생물경제모델은 EEZ체제하에서의 총허용

어획량(Total Allowable Catch: TAC)에 의한 어업자원관리 및 공동이용

수산자원배분에 대한 과학적인 기법을 제공함으로써 어업협정 등에서의 

신뢰성을 제고하고, 합리적인 어업자원관리를 달성하는데 역할을 할 수 

있다. 뿐만 아니라, 전통적인 국민계정(National Accounts)은 생산측면만

을 고려한 경제지표로서 환경오염이나 자원의 남용으로 인한 사회․경제

적 손실을 제대로 반영하지 못하고 있는 실정이다. 최근 세계적으로 이와 

같은 생산과 소비 등 경제활동과정에서 발생하는 자연자원의 감소나 환

경피해 등 환경손실액을 국내생산량(GDP)에서 차감한 환경요인조정 국

내순생산 (Environmentally Adjusted Net Domestic Product)의 도입을 

적극 검토하고 있으며, 국내에서도 환경부를 중심으로 녹색GDP의 개발

을 시도하고 있다. 생물경제모델은 이와 같은 해양부문의 환경회계를 구

축하는데 있어서 필수적인 자원량추정을 위한 비용효과적인(cost 

effective) 기법으로 활용될 수 있는 이점을 갖고 있다. 

본 연구는 제 1차년도의 사업으로서 먼저 지속가능한 수산자원관리를 

위한 생물경제모델의 이론적 배경과 여러 모델의 구체적인 형성에 주안

점을 두고 있으며, 제 2차년도에는 이러한 모델들의 우리 나라 어업에의 
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적용과 적합한 모델을 개발하고, 모델을 이용한 정책수단의 개발에 초점

을 둘 것이다.

본 연구의 구성은 구체적으로 다음과 같다. 제2장에서는 수산경제분석

의 기초가 되는 경제이론적 근거, 최적어획량의 개념, 다양한 수산자원관

리기법 및 우리 나라의 어업제도를 간략하게 소개하였다. 제3장에서는 이

와 같은 생물경제모델의 종류-균형모델, 동태모델, 최적화모델 및 시뮬레

이션모델-와 장단점을 비교하고, 어업관리의 다목적을 이들 모델과 접합

하는 방안 등을 살펴보았다. 제4장에서는 균형모델의 일종인 다양한 단기

선형모델과 비선형모델들이 검토되었다. 제5장에서는 우리나라의 대표적

인 6개 어종 (단일어종의 어업에 해당하는 오징어와 멸치, TAC제도의 

도입을 위해 선정평가된 전갱이, 정어리, 고등어 및 삼치)에 대한 선형모

델들의 적합성평가와 MSY, MEY, OAE 및 동태적 MEY가 추정되었다. 

마지막으로, 제6장에서는 이러한 생물경제모델을 개발하여 우리나라의 어

업에 적용할 경우 그 결과에 의해 예상될 수 있는 잠재적 관리정책에 대

하여 검토하였다.
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제 2 장 지속가능한 어업자원관리와 생물경제 모델링

1. 서 론

어업부문과 같이 재생가능자원의 대표적인 경제지표는 최대지속가능어

획량 (Maximum Sustainable Yield: MSY)의 개념이다 (Schaefer, 1954; 

Beverton and Holt, 1957; OECD, 2000).  MSY는 자원의 지속가능성을 

유지하면서 최대로 어획할 수 있는 량으로 정의된다. 최근 입어제한

(input control)을 하지 않는 자유어업 (open access)의 단점을 개선하기 

위해서 MSY와 더불어 최대경제적 어획량 (Maximum Economic Yield: 

MEY)1)이라는 개념이 도입되고 있다. 

우리나라 어업은 최근까지 입어제한 (면허 및 선박마력, 입어면적, 입

어시기, 어종 및 그물의 크기의 제한 등)과 같은 방법을 통하여 어획량을 

조정하여 왔는데, 세계적 추세에 따라 총허용어획량 (Toatal Allowable 

Catch: TAC)시스템과 같은 입하량제한 (output control)방법을 도입 중에 

있다. 우리나라는 1996년 수산업법2)의 개정을 통하여 TAC 시스템의 도

입에 대한 법적 근거를 마련하였지만, 아직 초기단계로서 전면적인 TAC 

시스템의 시행을 준비하고 있다. 1999년이래 해양수산부는 고등어, 전갱

이, 정어리, 붉은대게 및 삼치의 5개 어종을 대상으로 TAC 시스템의 도

입을 위한 시범적 적정어획량을 산정하였다(장창익 등, 2000). 장창익 등

(2000)은 미국의 해양대기청(National Oceanic and Atmospheric 

Administration: NOAA)에서 도입한 생물학적 허용어획량(Allowable 

Biological Catch: ABC)-자원량의 크기와 어업사망률을 이용하여 추정된 

생물학적으로 가능한 어획량-모델을 이용하였다. 한국연안에는 40여종의 

1) MEY는 경제적 이익을 최대화하는 어획량의 지속가능한 수준을 일컫는다. MSY와 

MEY의 차이점은 다음 절에서 설명된다.

2) 수산업법 제54조2에서 총허용어획량의 설정에 대한 법적 근거를 마련하였고, 수산자원

보호령 제27조 2 및 3에서 구체적인 총허용어획량의 설정 및 관리에 대한 기준을 규

정하고 있다.



제 2 장 지속가능한 어업자원관리와 생물경제 모델링

- 11 -

상업적 어류(commercial fishes)가 포획되고 있는데, TAC 제도를 위한 

목표어종의 선정과 어종별 TAC 수준의 결정은 TAC 제도의 정착을 위

한 중요한 단계라고 할 수 있다.

어업생물경제분석의 주요한 역할은 어업에서 발생할 수 있는 잠재적 

편익의 징후를 어업관리자에게 제공하여 주거나 다양한 어업관리정책의 

효과를 분석하는 것이다. 본 장에서는 어업관리를 소개하기 위한 경제이

론적 근거를 수산경제이론을 바탕으로 검토한다.3) 이들 기초모델은 다음 

장들에서 보다 더 구체적으로 개발된다. 이와 같은 기초모델을 제시하는 

목적은 우리나라 어업관리의 기본적인 틀을 구성하는데 도움을 주기 때

문이다. 

2. 어업자원관리의 경제이론적 근거

어업은 경제적 행위의 하나로서 주로 경제적 인센티브에 의해 도출된

다. 그러나 농업 및 임업과 같은 다른 자연자원과 달리 어업의 생산수준

은 자원의 상태에 크게 의존한다. 경제조건의 변화에 대한 어민들의 단기

적 대응은 미래생산수준의 감소라는 외부성4)을 가져온다. 

어민들이 자원을 남획하는 경향은 어업자원의 소유권이 명확하게 구분

되어 있지 않기 때문이다. 따라서, 어민 개인각자가 다른 어민들의 어획

할당량(share of the catch)을 가로챌 수 없고, 반대로 다른 어민들을 희

생시킴으로써 자기의 어획할당량을 증가시킬 수도 없다. 다른 어민들이 

자유롭게 접근할 수 있는 환경하에서는 어민들은 가능한 한 빨리 그리고 

가능한 한 많은 고기를 어획하려는 동기부여를 갖고 있다. 

아래에 예시되는 것처럼 어업활동을 제한함으로써 모든 생산자, 즉, 어

3) 어업관리의 경제이론적 근거에 대한 보다 자세한 내용은 Cunningham, Dunn and 

Whitmarsh(1985), Anderson(1986) 및 유동운(2000)에서 제공되고 있다.

4) 외부적 효과 또는 외부성은 한 개인의 생산이나 소비결정이 의도적이지 않은 방법으

로 또 다른 개인의 복지(well-being)에 영향을 미칠 때 발생하고, 영향을 받은 개인에

게 어떤 보상도 외부성의 생산자에 의해 이루어지지 않는다. 이 두가지 조건은 외부성

을 위한 필요조건이다. 이와 같은 경우 경제활동의 사적비용과 사회적 비용(private 

and social costs)에 차이가 생기고, 생산자의 이윤극대화결정은 사회적으로 효율적이

지 못하다. 외부성의 대안적 용어는 부수적 효과(side-effects), 부작용효과

(spillover-effects), 외부비경제(external diseconomies) 및 사회적 효과(social effects)

가 있다(Pearce and Turner, 1990).
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민들에게 이익이 돌아갈 수 있다. 그러나 어업활동을 제한하려는 일방적

인 시도는 다른 어민들이 어업활동을 증가시킴에 따라 편익이 분산되어 

결국 편익이 '0' 또는 마이너스에 이르게 된다. 반면 어업활동증가에 따

른 미래 생산의 감소비용은 모든 어민들에게 부과된다. 다른 어민들에게 

부과된 비용은 생산수준을 결정할 때 생산자들에 의해 고려되지 않는다. 

그 결과로 어업활동수준은 사회적으로 바람직한 수준보다 클 것이며 어

업자원은 고갈될 위기에 놓여진다. 

어류남획의 경향은 간단한 생물경제모델을 통해 설명될 수 있다. 이 모

델에서 어느 한 해 동안의 어획량은 어획노력량의 연도와 수준에 따른 

스톡수준의 함수이다. 어획노력량은 수산업에 의해 고용된 모든 투입을 

이론적으로 요약한 추상적 척도이다. 일반적으로 어획노력량은 관찰 가능

한 척도에 대한 함수이다. 

어업이 지속될 수 있는 어획량의 수준은 스톡에 의해 생산된 성장량에 

의해 결정된다. 이론적으로 모든 어종들의 스톡의 성장률은 스톡의 규모

와 관계가 있지만, 어떤 어종의 경우 환경적 조건이 稚魚(juvenile fishes)

의 생존에 강한 영향을 주므로 스톡규모와 스톡성장의 수준 사이에는 명

백한 관련이 없다고 할 수 있다. 이러한 함수관계는 어종에 따라 양상이 

다르게 나타난다. 어류스톡에 대한 어업효과를 예시하는데 흔히 사용되는 

일반적 관계는 로지스틱모델에 기초를 두고 있다.5) 

로지스틱모델은 <그림 2-1>에 나타난 바와 같이 스톡이 환경적 처리

능력(K)에 가까워 높은 수준의 스톡을 유지할 때 성장률은 낮아지고, 반

대로 낮은 스톡규모에서 성장률은 높다. 그러나 스톡규모자체가 낮을 때, 

성장량은 낮을 수 있다. 이 모델에서 최대성장은 스톡의 멸종과 환경적처

리능력의 중간수준(k/2)에서 이루어진다. 

로지스틱모델은 수학적으로 다음과 같이 표현된다. 

dB
dt

= rB(1- B
K )    (2.1)

5) 인구성장을 추정하는 로지스틱스모델은 Verhulst(1838)에 의해 처음으로 개발되었고, 

이 모델은 Baranov(1925)에 의해 어업생물에 소개되었다. 
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여기서, r은 순간성장률 또는 본원적 성장률(instaneous or intrinsic 

growth rate)이며 B는 자원량(biomass)의 수준이고 K는 환경수용능력

(environmental carrying capacity)이다. 

<그림 2-1> 로지스틱성장모델

KK /2

성 장 량
( d B /d t )

자 원 량 스 톡 ( B )

KK /2

성 장 량
( d B /d t )

자 원 량 스 톡 ( B )

어획량을 모델 내로 편입시킬 경우 해를 거듭할수록 자원량수준의 변

화는 더욱 커진다. 스톡에 의해 생산되는 성장만을 어획할 경우 스톡규모

는 변하지 않고, 성장은 지속 가능한 어획량과 동일하게 된다. 어획량이 

스톡의 자연성장을 초과할 때, 스톡과 어획량은 잇따라 감소한다. 스톡규

모와 어획량은 결국 균형에 도달하게 된다. 

Schaefer(19545, 1957)는 어획량과 어획노력량의 관계를 로지스틱 모델

으로 통합시켰으며 주어진 바이오매스의 수준에서 어획과 어획노력량 사

이의 선형관계를 가정하였다. Schaefer모델에서 연간 스톡의 변화는 다음 

식(2.2)에 의해 결정된다.

dB
dt

= rB (1- B
K )-qEB    (2.2)

여기서, q는 어획가능계수(catchability coefficient)이며 E는 수산업에서 

소비되는 어획노력량수준(the level of effort)이다. 어획가능계수 q는 어
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획노력량 단위당 제거되는 자원량(biomass)의 비율이다. 결과적으로 qE

는 어업에 의해 제거된 자원량의 비율이며 종종 어획사망률(fishing 

mortality)로 정의된다. 

지속가능한 어획량수준과 균형자원량은 각각의 어획노력량수준과 관련

이 있다. 위의 방정식에서 지속가능한 어획량은 어획량수준이 성장량과 

동일할 때 발생하며 다음 식(2.3)과 같다. 

qEB= rB(1- B
K )    (2.3)

여기서 각각 어획노력량수준에 따른 자원량의 균형수준은 다음 식(2.4)

와 같이 주어진다. 

B=K(1- qE
r )    (2.4)

따라서 균형어획량은 다음 식(2.5)와 같이 주어진다. 

C=qEB= qKE(1- qE
r )    (2.5)

어업수익은 어획량과 가격을 곱하여 구할 수 있다. 단순화를 위해 가격

이 일정하다고 가정하면, 지속가능 수익곡선은 <그림 2-1>의 성장곡선과 

유사한 형태로 나타난다. 또한 어획노력량의 추가단위에 대한 비용 역시 

단순화를 위해 일정하다고 놓는다. 어획노력량의 개별수준과 결합된 총수

익과 총비용은 다음 <그림 2-2>와 같다. 

총수익곡선과 총비용곡선간의 차이는 각각의 어획노력량수준에서 발생

하는 지속가능한 자원렌트(resource rent)이다(Gordon, 1954). 자원렌트는 

어업자원의 소유자에 대한 보수(return)이며, 생산과정 내의 어류스톡에 

의해 어획되는 투입의 가치를 대표하며 다음 식(2.6)과 같이 표현된다. 

Rent= pqKE(1- qE
r )-cE    (2.6)
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여기서, p는 어획량단위당 평균가격이며, c는 어획노력량 단위당 평균

비용이다. 어획노력량의 비용은 노동의 기회비용 및 수산업에 고용된 자

본과 결합한다. 자본의 기회비용은 다른 곳에서 얻을 수 있었던 정상보수

(normal returns)라 할 수 있다. 

<그림 2-2>  기본적 생물경제모델

EOAEEMEY

수익 , 
비용

어획노력량

총비용

총수익

EOAEEMEY

수익 , 
비용

어획노력량

총비용

총수익

자원렌트의 가치는 경제적 이윤의 형태로 어민에게 발생하는데, 이런 

면에서 어획된 자원렌트는 단지 사회의 한 분야 즉 어민에게 할당된다. 

산업이 수산업보다 농업에 치중되어 있다면, 자원렌트는 지가(price of 

land)의 형태로 자본화되었을 것이므로 농부들은 토지의 구입과 임대를 

필요로 할 것이다. 토지에 대한 투자의 정상수익은 자원렌트와 동일할 것

이다. 

어업투입을 가격화할 수 없으므로, 사회적 최적수준보다 더 많은 투입

이 사용되고 있다. 자원렌트는 자원을 사용하는 투자자들에게 보수로써 

주어진다. 수산업의 투자에 대한 보수가 경제의 다른 분야에서 얻은 수익

보다 클 때, 보다 많은 투자가 수산업으로 유인된다. 정상이윤(normal 

profits)이상으로 낭비될 때까지 수산업의 어획노력량은 증가할 것이므로, 

모든 생산자들은 단지 정상이윤만을 얻게 된다. 이는 자유어업의 균형

(open access equilibrium)이며 <그림 2-2>의 EOAE로 나타난다. 
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총비용이 총수익을 초과할 수 없으므로, 어획노력량의 수준은 자유어업

균형수준을 초과할 수는 없다. 이러한 상황이 단기에서 발생할 때 손실을 

가져오는 어민들은 결국 수산업 외부로 퇴출될 것이다. 

위에서 언급된 로지스틱모델에서 자유어업의 균형어획노력량은 총비용

은 총수익이 같을 때 도출될 수 있으며 다음 식(2.7)과 같다. 

EOAE=
r
q (1- c

pqK )    (2.7)

여기서, 어획노력량의 일정수준( EOAE)에 대한 자원량의 균형수준은 식

(2.4)을 변환하여 도출할 수 있다.6) 

 B=
c
pq

  (2.8)

식(2.8)에서의 어획노력량의 수준과 자원량은 생물학적 요인 및 경제적 

요인에 의해 결정된다. 따라서 자유어업의 균형은 생물경제균형(bionomic 

equilibrium)이란 용어로 사용되어 왔다(Gordon, 1954). 이는 비용, 가격 

및 어획가능계수 사이의 관계에 따라 자원량보다 크거나 작을 수 있다. 

예를 들어 c
pq

>K이면, 어업자원은 전혀 고갈되지 않는다. K>
c
pq

>
K
2

일 경우 자원량의 자유어업의 균형수준은 최대지속가능어획량을 생산하

기 위해 요구되는 것보다 클 것이다. 또 K
2

>
c
pq

> 0일 때, 자원량의 균형

수준은 최대지속가능어획량을 생산하기 위해 요구되는 것보다 작을 것이

다. 이러한 경우 수산업은 생물학적으로 지나치게 남획되었다고 볼 수 있

다(Cunningham, Dunn and Whitmarsh, 1985; Clark, 1990). 

반대로, 자원렌트는 어획노력량 EMEY에서 극대화되며 다음과 같다. 

6) 이 결과는 어업자의 이윤극대화행태를 고려함으로써 달성될 수도 있다. 각 어업자의 

이윤은 B*가 자원량의 우점수준에서 π=pqEB* -cE에 의해 도출된다. 각 개인의 어획

노력량수준을 극대화하는 이윤은 c=pqB
*에서 결정된다. 만일 모든 어선이 동일하다면, 

균형자원량수준은 B=B
*=c/pq에 의해 주어진다.
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EMEY=
r
2q (1- c

qpK )   (2.9)

MEY에서의 자원량 균형수준은 다음과 같다. 

B=
K
2

+
c

2pq
  (2.10)

여기서, 어업의 어획노력량에 대한 이윤극대화의 수준은 자유어업 조건

하에 발생하는 경우의 절반에 해당함을 알 수 있다. 어업의 자원렌트를 

극대화하는 자원량의 수준은 항상 MSY보다 크며 이윤극대화의 스톡규

모는 K와 K/2 사이에 놓여질 것이다. 

Scott(1955)와 Copes(1972)는 규제가 없는 어업이 단일 소유자에 의해 

이용되면 어업은 최적 바이오매스와 최적어획수준을 달성할 수 있다고 

주장하였다. 이 경우 감소된 장래생산에 의한 모든 비용은 내부화되고, 

생산결정에서 고려된다. 그러나 이는 잠재적인 신규 참여자를 배제할 수 

있는 단일 운영자(sole operator)의 능력에 좌우된다. 이처럼 최적어획수

준을 달성할 수 있는 유일한 생산자가 존재한다는 사실보다 오히려 재산

권의 문제라고 할 수 있다.

Clark(1978)는 단지 2명의 생산자가 있는 어업도 자유어업상태(open 

access position)에 가까워질 수 있음을 어업의 게임이론모델으로 설명하

고 있다. 더욱이, 만일 어민이 상이한 효율성을 갖고 있다면, 보다 더 효

율적인 어민이 자원량을 감소시킴으로써 다른 어선의 이윤을  내지 못하

게 하여 어업을 그만 두도록 할 수 있는 동기부여가 존재한다고 볼 수 

있다.  단지 하나의 생산자로도 자원량은 어업에 신규참여를 막을 수 있

도록 하는 사회적 최적수준보다 낮게 될 수 있다. 

비효율적으로 운영되는 수산업은 자유어업의 어획노력균형수준으로 이

동하는 경향을 보일 것이다. 대조적으로 EMEY에서 운영은 모든 생산요

소가 그들의 기회비용을 얻는 결과를 낳게 한다. 이 점에서의 스톡수준은 

자유어업의 균형보다 크지만, 지속가능한 어획량은 그 규모에서 스톡의 

성장률에 따라 높거나 낮게 된다. 

어업의 자원렌트를 극대화함에 따른 사회적 편익은 간단한 수요공급모
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델을 통해 설명될 수 있다(<그림 2-3> 참조). 여기서, 수요곡선은 추가적

인 생산단위에 대한 소비자의 한계지불의사액(marginal willingness to 

pay: WTP)를 의미한다. 낮은 어획량수준에서 일부 개인은 생산물을 얻

기 위해 상대적으로 높은 가격을 지불하고자 할 것이다. 생산량이 증가함

에 따라 더 낮은 WTP를 가진 소비자는 그 생산물을 구입할 것이다. 균

형시장가격 P는 생산의 마지막 단위를 구입할 수 있는 마지막 소비자의 

한계WTP를 반영한다. 그러나 시장가격 P는 그들의 지불의사와 관계없

이 모든 소비자에 의해 지불될 수 있다. 이처럼 시장가격보다 더 높은 가

격을 지불할 수 있는 소비자들은 추가적인 편익을 얻을 수 있다. 이러한 

추가적 편익을 소비자잉여라고 하며, 이는 생산물에 대한 WTP와 균형시

장가격의 차이이다. 총소비자편익은 수요곡선과 균형가격사이의 영역이다. 

<그림 2-3> 생산자잉여와 소비자잉여

수량Q

수요곡선

공급곡선

가격

P

소비자잉여

생산자잉여

수량Q

수요곡선

공급곡선

가격

P

소비자잉여

생산자잉여

생산자는 또한 그들의 생산으로부터 추가적인 편익을 얻을 수 있다. 공

급곡선은 주어진 어획량을 생산하기 위한 한계비용을 의미한다. 앞에서 

언급된 간단한 생물경제모델의 경우 선단은 동일하며 한계비용은 일정하

다고 가정한다. 현실적으로, 어민들은 이질적인 선단으로 구성된다. 다른 

산업처럼 대부분의 어업선단은 보수감소를 경험하므로 생산의 한계비용
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은 생산의 수준에 따라 증가한다. 저비용구조의 기업은 가격이 낮다고 해

도 생산을 할 수 있다. 보다 높은 추가비용구조의 기업은 단지 주어진 가

격이 그들의 생산비용을 초과할 경우에만 생산을 할 수 있다. 소비자들은 

추가적인 어획량단위에 대해 P이상의 가격을 지불하려고 하지 않을 것이

다. 추가적인 어획량단위의 비용이 그들의 어획량에 대해 가격 P를 받을 

경우, 저비용 구조의 기업은 추가편익을 얻을 수 있다. 이는 균형가격수

준의 아래이자 공급곡선의 위의 영역이라 할 수 있다. 

소비자와 생산자 사이의 편익의 분배는 공급과 수요의 탄력성에 의존

한다. 수요의 탄력도가 클수록 소비자잉여부분이 줄어들기 때문에 수산업

의 총편익(생산자잉여+소비자잉여) 중 수산업자의 몫(생산자잉여)이 더 

커진다. 가격이 불변일 경우(탄력도=1) <그림 2-2>의 분석과 같이 소비

자잉여는 ‘0’이 될 것이며 모든 편익은 수산업자에게 돌아간다.

<그림 2-3>의 공급곡선은 수산업의 단기한계비용을 의미한다. 단기 공

급곡선은 보편적인 스톡규모에 의존한다. 스톡규모를 증가시키는 관리척

도는 어획단위당비용을 감소시킬 것이다.7) <그림 2-4>와 같이 효과적인 

관리의 결과인 스톡규모의 증가는 단기한계비용곡선을 S 1
에서 S 2

로 이동

시킨다. 그러나 이와 같이 낮은 비용을 유지하기 위해 입하량을 Q수준으

로 제한해야 될 것으로 보인다.  이 경우 소비자에 의해 지불되는 가격은 

변화하지 않는다. 그러나 총잉여는 <그림 2-4>의 그림자 영역까지 증가

한다. 따라서 순편익의 증가가 발생하게 된다. 만일 한계비용이 Q점에서 

한계수입곡선과 교차한다고 가정하면, 수산업은 증가하는 입하량의 비용

이 한계수입을 초과할 때 가장 효율적인 수준에서 운영된다. 

높은 스톡수준에서는 더 낮은 어획노력량으로도 동일한 어획량을 얻을 

수 있다. 즉 보다 높은 비용의 어선은 수산업으로부터 퇴출된다. 이전보

다 낮은 비용구조를 가진 한계적 어선(the marginal boat)의 경우 수산업

의 생산자잉여는 감소되어 왔다. 그러나 이는 자원의 보수(자원 렌트)에 

의해 대체되어왔다. 생산자잉여가  P *와 새로운 한계비용곡선 S 2
 사이

7) Copes(1970)는 장기평균비용을 나타내는 “후방굴절(backward bending)”공급곡선을 개

발하였다. 그는 자유어업균형은 더 높은 생산원가와 사회적 가격에서 더 낮은 어획량

수준을 가져온다는 것을 증명할 때 이 곡선을 이용하였다. 그러나, 공급곡선은 한계비

용곡선을 나타내기 때문에 이 후방굴절 곡선은 판단을 흐리게 할 수 있다. 한계비용곡

선이 스톡에 의존하기 때문에 스톡의 각 수준별 일련의 각 단기한계비용곡선이 소비

자잉여와 생산자잉여에 대한 관리효과를 예시하는데 보다 더 적합하다(Pascoe, 1998).
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의 영역으로 주어졌을 때 수산업의 총자원렌트는 (P-P
*
)Q가 된다. 대부

분의 수산업에서 자원렌트는 어민에게 돌아간다. 그러나 이러한 렌트는 

공유된 자원의 사용에 따라 공동의 렌트가 될 수 있다. 

<그림 2-4> 총편익에 대한 관리변화의 효과

어획량Q

수요곡선

S1

가격

P

한계수익곡선

S2

렌트

P*

어획량Q

수요곡선

S1

가격

P

한계수익곡선

S2

렌트

P*

<그림 2-4>의 자중손실(dead-weight loss)은 단기비용곡선의 사용에 

따른 문제점의 산물이다. Q를 넘어서는 입하량의 증가는 단기 총편익을 

증가시킨다. 그러나 이 예에서 이것은 Q가 동일한 스톡규모에서 지속가

능한 어획량으로 가정됨에 따라 스톡규모의 감소를 가져온다. 따라서 다

음 해의 한계비용곡선은 스톡이 감소함에 따라 S 1
으로 후퇴하게 될 것

이다.

<그림 2-4>의 자원렌트의 생산은 독점렌트의 생산과 다르다. 독점렌트

는 공급을 제한할 수 있는 생산자의 능력의 결과에 따라 발생한다. 독점

렌트는 소비자잉여의 지출수준에 있으며, 소비자로부터 편익을 생산자에

게로 이전시킨다. 자중손실과 편익의 감소에 따라 생산자에게 귀속되는 

편익이 증가한다. 대조적으로 어업관리는 전체적인 편익의 증가를 가져온

다. 어획이 감소하지 않는다고 가정하면, 소비자들은 이전보다 악화되지 



제 2 장 지속가능한 어업자원관리와 생물경제 모델링

- 21 -

않는다. 만일 이전의 어획이 지속불가능한 수준에 있다면, 보다 높은 이

전수준의 소비자잉여는 단지 유사편익(quasi benefit)이 된다. 이전의 높

은 수준의 어획이 지속가능할 경우, 소비자로부터 생산자로의 편익의 순

이전(net transfer)이 발생한다. 이 경우, 추가적으로 어획되는 자원의 렌

트는 독점수준과 유사할 것이다. 그러나 소비자잉여와 생산자잉여 모두 

극대화할 경우 사회 전체적으로 가장 큰 편익이 발생한다(Hannesson, 

1993). 

3. 최적어획량의 개념

전절에서 살펴본 바와 같이 수산자원관리에 대한 규제는 생산자잉여와 

소비자잉여를 극대화할 수 있는 수준까지 어획노력량을 제한하려는 시도

를 해야 한다. 대부분의 어업에서 가격은 일반적으로 개별어업 수준에서 

유연하지 않으므로, 이는 자원렌트의 최대수준을 생산하려는 어획노력량

의 수준(즉, EMEY)과 동일하다. 그러나 실제로 어업관리는 다양한 목적에 

따라 수행된다. 이러한 다목적은 어업자들이 적절한 수입을 보장받고, 대

체직업의 기회가 제한된 어촌에서 고용을 유지하며, 삶의 양식을 보존하

거나 소비자들의 식량공급원에 대한 지속적인 접근을 보장해주는 것이다

(Charles, 1998). 

최적어획량(optimal yield)이라는 용어의 사용은 많은 국가에서 다양한 

목적을 만족시키기 위한 목표어획량을 서술하기 위해 채택되었다. 예를 

들어 미국의 어업자원보존과 관리법(the US Magnuson-Stevens Fishery 

Conservation and Management Act, 1996: Public Law 94-265)은 최적어

획량을 달성할 수 있도록 수산업을 사법권 하에서 책임을 부여한 지역수

산업관리회의(regional fisheries management councils)를 창설하였다. 유

럽연합공동어업정책(the EU Common Fishery Policy)은 수산업 경영자가 

다양한 목적을 성취할 수 있는 어획목표를 설정하도록 요구하였다. 또 유

엔의 책임어업행동지침과 해양법(the UN Code of Conduct of 

Responsible Fishing and the UN Convention on the Law of the Sea)은 

각 국에 최적어획량을 달성할 수 있는 책임을 부여하였다. 

그러나 최적어획량의 정의는 아직 분명하지 않다. 최적어획량의 개념은 

생물학적, 경제적, 사회학적 요소들을 포함함에 따라 다양한 의미를 가지
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며 유동적이기도 하다. 생물학적 사고는 수산업정책의 틀을 구성하는데 

지배적인 역할을 하고있다. 대부분의 최적수준은 이러한 결과를 경제적․

사회적 여러 관련요소들에 의해 수정된 지속가능한 최적어획량으로서 정

의된다. 이 경우 어느 한 어획량이 최적으로 정의될 수 있다. 만일 사회

적 목표가 장기 생물학적 혹은 경제적 목표보다 더 중요하다면 남획이 

최적으로 정의될 수도 있다. 

Cunningham, Dunn and Whitmarsh(1985)는 최적어획량의 개념은 

MSY개념의 결함으로부터 나왔다고 주장하였다. 주요 결함은 수산업 환

경은 매년 변동이 심하며, 불리한 환경조건에서 MSY가 과도하게 추정된

다면 자원의 남획 가능성이 존재한다는 것이다. 이처럼 MSY 이하에 있

는 어획량수준은 대안적인 생물학적 목표로 제안되어왔다. 수산생물학자

에 의해 가정된 한 수준은 어업사망률인 F 0.1
수준이다(Gulland, 1983; 

Deriso, 1987). <그림 2-5>에 나타난 바와 같이 이 점은 가입량당 어획량

곡선(the yield per recruit curve)8)의 기울기가 초기 기울기의 10 퍼센트 

수준인 곳이다(Hilborn and Walters, 1992). 최적어획수준으로 F 0.1
은 경

제적 편익이 자유어업의 어획노력량수준의 것보다 낮으며 MSY를 생산

할 수 있는 어획노력량의 수준에서 실현된다.

F 0.1
의 목표는 임의적이며, 수산업으로부터의 어획량이 이 점에서 최적

화한다는 이론적인 근거도 없다. 그러나 이 전략은 불리한 환경조건 하에

서 스톡규모를 부당하게 감소시키지 않는다는 점에서 견고한 것으로 인

식되어 왔다. 이러한 이유에서, 이는 많은 수산업의 최적어획량전략으로

써 채택되어왔다. 그러나 경제적 관점에서 볼 때, 가격이 양육수준에 대

해 민감하게 변화하지 않을 경우, MEY는 최적어획량에 있어 F 0.1
및 

MSY보다 적합하다. F 0.1
과 같이 MEY를 성취하는 것은 MSY보다 높은 

수준의 자원량을 가져오며, 스톡에 대한 위험도 작다. 보전에 대한 목적

8) 가입량당 어획량곡선은 어획량-노력량곡선과 아주 유사한 특성을 갖고 있다. 가입당 

어획량은 어류의 기대성장율과 생존율 및 새끼수를 고려한 어업에 가입된 어류당 평

균어획량이다. 이런 맥락에서 가입량이란 상업적으로 이용될 수 있는 연령에 도달한 

어류를 말한다. 어획가능계수와 어획노력량의 곱(q*E)과 동등한 어획사망율의 낮은 수

준에서 스톡의 잉여성장율은 낮다. 그러므로 어류당 평균지속가능어획량은 낮다. 이런 

맥락에서 가입량당 어획량은 Fmax에서 가장 크다. 이것은 스톡의 MSY에서 발생하는 

어획사망율수준과 동일할 필요는 없다. 
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을 지키는 것 외에 MEY는 수산업생산에 이용된 자원이 가장 효율적인 

수준에서 사용되게 한다.  수산업의 수입극대화는 수산업과 기타 경제부

문의 자원이용이 최적 수준의 균형을 유지하는 방법이라 할 수 있다

(Hannesson, 1993). 

<그림 2-5>  F0.1과 Fmax

KF0.1

가입당

어획량

어획사망률(F=qE)

dYPR/dF=0.1 최초기울기
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Y0.1

Ymax

최초기울기

KF0.1

가입당

어획량

어획사망률(F=qE)

dYPR/dF=0.1 최초기울기

Fmax

Y0.1

Ymax

최초기울기

 

4. 어업관리기법

어업을 통제할 수 있는 수단은 투입통제 또는 입어제한(input control 

or limited entry management), 입하량제한(output control), 세금 등 세 

가지 범주로 나누어진다. 이들은 다양한 효과를 통해 수산업자에게 경제

적 인센티브를 주며 렌트창출, 어획노력량수준 및 어획량에 의해 다양한 

결과를 가져온다.
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1) 투입통제 또는 입어제한

투입통제는 대개 어업의 어획노력량수준에 대한 감소 혹은 통제를 목

적으로 한다. 어획노력량은 투입의 통제에 대한 대리자로써 사용되며, 어

선수, 조업시간, 어선의 용적에서 선장 및 선원의 능력에 이르기까지 다

양한 것들을 포함하고 있다. 어획노력량의 다원적 특성이 주어지면, 하나

의 투입제한은 더 높은 비용에서 어획가능수준을 유지하기 위한 또 다른 

투입의 보상적 증가를 가져올 수 있다. 결과적으로 투입에 대한 통제는 

어민들이 보다 비효율적인 투입의 조합을 이용하도록 하는 결과를 낳는다. 

수산업의 입어제한은 다양한 형태로 존재한다. 세계 여러 곳에서 적용

되는 기초적인 제한은 조업어선의 수에 대한 제한이다. 이는 어종에 대한 

허가를 요구하고 허가의 수를 제한하여 달성할 수 있다. 이러한 제한은 

대개 어민들이 그들의 어업할당을 증가시키려는 시도에서 다른 투입으로 

대체될 수 있기 때문에 비효과적인 것으로 알려졌다. 면허제한은 수산업

에 초과자본이 존재할 때 도입되어 어려움을 겪었다(Cunningham, Dunn 

and Whitmarsh, 1985). 따라서 어획노력량감소를 위해 보다 추가적인 정

책이 요구된다. 이러한 정책은 대개 초과자본을 처분하기 위한 어선감척

보상계획(buy-back or decommissioning programme)의 형태로 나타났다.  

선단의 규모가 감소하고 자원렌트가 발생할 경우 어느 한 투입의 제한

은 어민들이 다른 투입을 증가시키는 결과를 가져온다. 수산업은 보다 높

은 한계수입을 위해 개별어획노력량수준을 증가시키고자 한다. 어떤 경우 

수산업자들은 작은 어선을 보다 크고 성능이 좋은 선박으로 대체한다. 이

러한 현상은 자본스터핑(capital stuffing)으로 알려져 왔다(Townsend, 

1985; Strollery, 1986; Homans and Wilen, 1997).

이 문제에 대처하기 위해 허가제도가 도입되었다. 노르웨이 대형정치망

(purse seiners)에 대한 허가는 어선의 화물용량을 명시하여 자본스터핑

으로부터의 잠재적인 이익을 감소시켰다. 여러 국가에서 허가제도는 개별 

어선이 물리적 특성에 따라 일정단위수로 배분되는 단위화계획

(unitisation scheme)과 함께 나타났다. 이러한 계획들은 호주의 수산업에

서 실시되고 있지만, 이것은 통제되지 않는 다른 투입이 증가함에 따라 

자본스터핑을 완전히 방지할 수는 없다(Dann and Pascoe, 1994). 

두 번째 공통제한은 전체조업시간의 통제이다. 어부들은 어선세력의 증가
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를 통해 이에 대응해왔다. 이 경우의 투입대체에 대한 전통적인 예는 태평

양넙치어업(the pacific Halibut fishery)이다(Hilborn and Walters, 1992). 

규모나 엔진성능, 기어형태 등과 같은 어선 특성에 대한 제한은 세계 

적으로 널리 적용되고 있다. 어선특성에 대한 제한은 흔히 잠재적인 투입

대체를 감소시키기 위해 허가제한과 계절적 제한에 부과되고 있다. 그러

나 제한되지 않는 투입으로 대체하려는 잠재적 노력들이 상존 하고있다. 

투입제한에 기초한 투입대체의 잠재력은 계량경제학적 분석을 이용해  

수산업에서 자주 실험되었다. 대부분의 경우 대체방법의 잠재력은 한계가 

있음에도 불구하고, 수산업은 제한 없는 투입을 제한된 투입으로 대체하

려는 경제적 동기부여를 하였다.

투입통제는 비효율성이 너무 커 실질 사회적 편익을 얻을 수 없으므로 

많은 경제학자들에 의해 효율적인 규제수단으로 적절치 않다는 평가를 

받아왔다. 그러나 Anderson(1985)은 그들이 보다 비효율적인 자원분배를 

가져오고 생산비용을 증가시킴에도 불구하고 이러한 규제의 도입에 따른 

순편익은 정(+)의 결과를 가져온다고 주장하였다. 법적 정치적 제한이 주

어졌을 때, 차선의 계획이 실질적으로 가능한 차선의 계획일 수 있다. 다

른 경우 투입통제의 사용에 따른 투입대체의 비효율성은 대안적인 관리

계획에 의한 집행비용보다 작을 수 있다. 따라서 투입통제는 결국 가장 

효율적인 방법일 수 있다(Anderson, 1985).

투입통제는 입하되는 어류의 크기와도 밀접한 관계를 갖는다. 최소 입

하크기제한은 투입통제와 입하량통제 사이의 어느 점에 해당된다. 대개 

최소 입하크기는 그물코(mesh)크기 통제가 소규모어획을 방지함에 따라 

최소 그물코 크기제한과 관련된다. 어획도구제한(gear restriction)을 지킬 

수 있도록 하기 위해 작은 어류의 입하를 법적으로 금지하고 있다.

최소 입하규모와 관련된 그물코제한은 흔히 치어남획과 가입량감소

(growth overfishing and recruitment overfishing)9)와 같은 문제를 극복

하기 위해 도입된다(Hill, 1992). 최소 입하크기제한은 대개 어망어업(i.e. 

trawl, gillnet, trammel net etc.)의 최소 그물코 크기제한에 의해 보완된다. 

최소입하크기와 관련어구제한을 회피하는 인센티브는 한계가 있다. 많

은 어종에 대해 주어진 가격은 어종의 크기에 따라 달라진다. 대개 어구

9) 성장남획(growth overfishing)은 치어를 포획함으로써 발생하고, 가입량남획

(recruitment overfishing)은 남획을 통한 산란스톡의 감소로 인해 발생한다.
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는 완전히 선택적이라 할 수 없다. 치어가 충분히 빠져나갈 수 있도록 그

물코의 크기에 대한 제한이 고가어종까지 확대되어야 한다. 바람직한 크

기의 어류의 어획량이 증가할 수 있도록 효과적인 그물코 크기의 감소를 

유도하는 제도가 필요하다. 

2) 입하량제한

입하량통제는 어부가 양육시킬 수 있는 어류의 양에 대한 제한이다. 출

어당(each trip)어류총량제한과 연간입하량제한과 같은 입하량통제의 유

형이 적용되고 있다. 이러한 제한은 총어업의 규모 내지는 개별 어업규모

에 따라 부과된다. 

출어제한(trip limits)은 여러 형태로 여러 어업에 대해 부과된다. 어떤 

경우 출어제한은 어획비율을 낮추기 위해 부과되며 어업 시즌을 확장시

킨다. 이러한 관리제도는 미국의 태평양 해안, 뉴잉글랜드의 해저수산업 

및 캐나다의 서해안에서 도입되었다. 다른 어업에서의 출어제한은 어민들

로 하여금 목표어종 이외의 어종에 대한 어획을 제한하도록 한다. 

입하량제한의 두 번째 형태는 TAC제도이다. 총쿼터를 통해 연간 입하

될 수 있는 총어획량이 제한되어 있다. 연간 TAC는 경제적․생물학적 

기준에 따라 달라진다. 수산업에서 총어획량을 제한하여 어업활동은 계속 

경쟁적인 상태에 있게 된다. 자유어업 하에서 어부들은 TAC에 도달하거

나 입어금지 전에 가능한 한 빠르고 많이 어획을 하려는 동기가 부여된

다. 호주에서 총쿼터제가 개별 이전가능한 쿼터(individual transferable 

quotas: ITQ)로 대체되기 전까지 도입되었다. 총쿼터제는 EU에서도 도입

되었다. 

ITQ는 수산업 전체가 아닌 개별어민에 대한 어획제한을 두고 있다. 개

별어획에 대해 어민은 단지 쿼터유지에 따른 쿼터 어종의 일정량만을 입

하할 수 있다. 총쿼터는 개별 어민들이 경쟁을 줄일 수 있도록 하기 위해 

분배되며, 이러한 개별쿼터는 어민들 사이에서 거래가능하다. 

어민들 사이에 총어획량이 배분됨에 따라 ITQ는 재산권의 성질을 갖

게 된다. 특히 개인이 주어진 어획량을 보증받고 생산전략을 계획할 수 

있다. 또한 그들의 미래기대어획의 기초에 따라 투자를 계획할 수 있다. 

그러나 재산권 역시 완벽하지는 않다. 빠른 성장, 짧은 수명 등으로 인해 
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너무 빠른 어획은 잠재어획보다 적은 총어획량을 낳게 된다. 잔여 선단이 

계절 초기에 그들의 할당을 채울 경우 계절 말기에 그들의 어획을 선택

하는 어부들은 그들의 쿼터를 채울 수 없을 것이다. 그럼에도 불구하고 

ITQ는 뉴질랜드, 호주, 아이슬랜드, 네덜란드 및 미국에서 성공적으로 수

행된 바 있다. 각각의 경우 관리시스템은 산업재편과 선단의 경제성에 대

한 개선을 수행하였다. 

이러한 시스템의 경제적 편익이 널리 인정됨에 따라 이는 어류 폐기

(discarding)를 유발한다는 비판에 직면하였다. ITQ는 과도쿼터어획의 포

기, 고가 어종어획, 가격덤핑과 같은 세 가지 폐기의 형태를 가져왔다. 

Anderson(1996)과 Vestergaard(1996)는 어류의 가격이 크기에 따라 차별

화되는 수산업에서는 ITQ는 다른 정책보다 작은 물고기의 폐기비율의 

증가를 유발하였다고 주장하였다. 다양한 관리옵션 하에서 어류폐기에 대

한 인센티브는 Pascoe(1997a)에서 종합적으로 검토되었다.

ITQ는 많은 이유들로 인해 비판을 받아왔다. 과도적인 이익

(transitional gains)의 문제에서 특히 그러하였다. ITQ로부터 발생하는 

경제적 이윤은 일반적으로 ITQ의 거래가격에서 얻어진다. 새로운 수산업

참여자에 지불되는 쿼터의 가격은 쿼터이용으로부터 유도되는 모든 미래

자원의 할인된 가격을 나타낸다. 이처럼 새로운 참여자에 대한 경제적 편

익은 무시할만한 수준이다. 자원렌트는 수산업 초기참여자에 의해 완전히 

독식되고 있다. 

3) 세금

상기의 관리수단은 어업과정에서 이용되는 투입의 수준과 어업으로부

터의 입하량수준에 대한 통제를 목적으로 하고 있다. 대안적인 방법은 투

입과 입하량에 대해 세금을 부과하는 것을 통해 수산업의 비용과 편익을 

변화시키는 것이다. 외부성을 바로잡기 위한 세금의 이용은 후생경제학의 

기본원리이다(Clark, 1990). 

세금에 대한 효과는 <그림 2-6>에 나타나있다. 여기서 세금은 수산업

에 대한 접근성 및 각 어선에 의해 소비되는 어획노력량의 수준에 대해 

부과된다. 이 경우 어획노력량의 한계비용은 증가한다. 어획노력량에 대

한 새로운 어획노력량의 균형수준은 이전의 MEY을 생산한 것과 일치한
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다. 여기에서 어획노력량의 최적수준이 도출되고, 입어료(access fee)나 

어획노력량세(effort tax)의 형태로 자원렌트가 회수된다. 이들의 비용이 

수입을 초과하는 보다 비효율적인 어선은 퇴출된다. 

<그림 2-6> 어획노력량에 대한 세금의 효과

수익 ,

비용

어획노력량

총비용

총수익

a. 이용료 또는 어획노력량세금

(Access fee or effort tax)

수익 ,

비용

어획노력량

총비용

총수익

a. 이용료 또는 어획노력량세금

(Access fee or effort tax)

수 익 ,

비 용

어 획 노 력 량

총 비 용

총 수 익

b . 종 가 세 (A d  v a lo ru m ta x )

수 익 ,

비 용

어 획 노 력 량

총 비 용

총 수 익

b . 종 가 세 (A d  v a lo ru m ta x )

입어료에 대한 하나의 대안은 자원이용에 대한 부담금이라 할 수 있다. 

예를 들어 종가세(ad valorum tax)가 입하된 어획량의 가치에 따라 도입

될 수 있다.  이러한 세금은 어민들의 수취액을 감소시키며 개별 어획노
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력량의 수준과 관련된 총수익을 감소시키는 효과를 가져온다. 새로운 자

유어업의 균형은 규제가 없을 경우 이윤극대화를 달성할 수 있는 수준과 

동일한 어획노력량수준에서 달성될 수 있다. 

경제적으로 어획노력량의 최적수준을 달성하는 세금의 적용은 많은 이

점을 갖고 있다. 먼저 생산결정이 개별 어민들에게 주어진다. 개별어민들

은 그들 자신의 이윤을 극대화함과 동시에 공공관심(자원렌트의 극대화)

하에서 활동할 수 있다. 둘째, 이러한 세금의 도입은 수산업 합리화를 통

해 자본의 초과수준에서 벗어나도록 한다. 셋째, 수산업으로부터 얻을 수 

있는 자원렌트는 자원의 소유자에게 가장 좋은 이익으로 사용될 수 있다. 

그러나 세금의 이용은 많은 어려움이 있다. 먼저 어민들은 이 시스템이 

비용을 증가시키므로 반대할 수 있다. 단기적으로 효율성이 떨어지는 많

은 어민들이 재정압박을 경험할 수 있다. 어선의 대체적 이용이 어려워 

어민들은 어획노력량을 증가시키게 된다. 이는 평범한 입어료가 부과될 

경우 가능하며 어민들은 이 비용을 상쇄하기 위해 노동의 단기기회비용

보다 적은 임금수준에서 어업을 할 것이다. 이러한 어민들이 장기적으로 

퇴출될 경우, 단기에 그들이 수산업에 종사함은 곧 수산업에 외부성으로 

작용한다. 따라서 단기에 어민들은 외부성의 이중적 비용과 이들을 제거

하기 위해 도입된 세금에 노출될 것이다. 

세금의 형태로 수입을 감소시키는 것은 몇몇 어선이 장기에 있어 악화

된 상태로 가게됨을 의미한다. 세금제도 도입 이전에 몇몇 운영자들은 생

산자잉여나 내부한계수익을 얻었다. 그러나 자원렌트의 유출은 잉여의 손

실을 가져온다. 어민소득의 개선이 수산업 관리의 목적이라면 관리자들은 

어민들의 수익을 감소시키는 제도를 도입할 필요가 없다. 

관리자들이 직면한 두 번째 어려운 점은 적절한 세금의 평가이다. 스톡은 매

년 유동적이므로, 적절 세금수준은 경제적으로 최적어획량을 성취할 수 있도록 

유동적으로 변화한다. 관리자들은 스톡에 대해 믿을만한 정보를 가져야 하며 

어민들이 단기 세금의 변화에 대해 어떻게 대응하는가에 대한 정보도 알아야 

한다. 관리자들은 최적세금수준을 결정하기 위해 선단의 비용구조에 대한 완전

정보를 가져야 하나 대부분의 경우 완전한 정보는 존재하지 않는다.
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5. 우리나라의 어업관리제도

우리나라에서 수산업을 규율하는 기본제도인 수산업법은 해면에서 수

산동식물을 채취하여 이용하는 행위를 규제하고자 ①면허어업, ②허가어

업, ③신고어업으로 나누고 있다.

면허어업은 지형과 해황 또는 어구에 따라 일정한 수면에 한해 경제적 

이득을 누릴 수 있는 어업에 대해 행해지는 행정처분의 대상으로 행정법

상 특허에 해당한다. 어업에 적합한 이러한 해면을 자유로 방임해두면 어

업자들의 경쟁으로 어장분쟁이 격화하여 갈등이 일어날 뿐만 아니라 자

원(어장)지대를 상실할 가능성이 있다. 따라서 이러한 어업에 대해서는 

특정인에게 어업을 면허하여, 면허받은 당사자가 다른 사람들의 방해를 

받지 않고, 환언하여 방해되는 행위를 배제시켜, 해당수면을 배타적으로 

이용할 수 있는 제도를 만든다. 따라서 면허란 경제적인 측면에서 외부효

과가 일어나지 않도록 배타적인 재산권(exclusive property rights)을 창

설하는 것에 지나지 않는다.

허가어업은 어구나 어업에 따라 이를 자유로이 방임하면 수산동식물의 

번식과 보호 또는 어업질서를 유지하는데 지장을 가져올 우려가 있다.  

이러한 어업에 대해서는 허가제도를 두어 진입자의 수를 적절히 제한할 

필요가 있다. 따라서 경제적인 측면에서 본다면 허가란 진입제한(limited 

entry)의 기능을 가진다.

신고어업은 면허․허가어업 이외에, 어업자가 소재하는 지역의 행정관

청이 수산동식물의 번식․보호 또는 어업단속을 위해 적합한 조치를 취

할 내용을 파악할 수 있도록 어업자로 하여금 어로행위를 신고케 하여 

감독하는 어업을 말한다. 따라서 경제적인 측면에서 신고어업은 자유어업

(open access)에 가깝다.

이 외에도 자원을 보전하기 위해 어로행위를 규제하는 어업조정, 수산

물의 유통을 규제하는 농수산물의 유통과 가격안정에 관한 법령, 유엔해

양법협약 외국과의 어업협정 등과 같은 공식적인 법률이 어업제도에 속

한다. 이러한 공식적인 법령 이외에 어업을 영위하거나 수산물을 유통시

키는 자들 사이에 이루어지고 있는 비공식적인 질서, 예컨대 산지중매인

과 소비지 중도매인 사이의 수직적 결합이나 소비지 도매시장에서의 형

식적 상장 등의 관행도 어업제도의 하나로 자리잡는다.



제 2 장 지속가능한 어업자원관리와 생물경제 모델링

- 31 -

6. 요약

어획과정속에 가치있는 투입을 제공하고 있다. 대부분의 나라의 경우, 어업

자원은 공유자원으로서 간주되고 있다. 그러나, 자원은 사회의 제한된 관계자

들에 의해 개발이용된다. 일반적으로, 이들 개인들은 자원에 대한 접근 또는 

이용부과금을 지불하지 않는다. 이 비용이 어획과정에서 반영되지 않기 때문

에 자원의 남용이 생긴다. 만일 자원이 MSY를 초과하여 이용되면 장기적 

어획량은 다른 경우보다 더 낮다. 그러므로, 자원의 남용은 궁극적으로 어민

자신 뿐만 아니라 연안의 다른 이용자들에게도 그 비용을 부과하는 결과를 

가져온다. 이와 같은 외부성은 개인의 어획과정에 반영되지 않은 요인이다.

이론적으로, 자원의 잠재가격은 현재와 미래의 자원의 가치를 반영한다. 다

시 말해서, 자원의 이용은 직접적인 편익이지만, 자원의 이용은 스톡의 성장

률과 미래어획량에 영향을 미친다. 이 잠재가격은 자원이 창출하는 자원렌트

와 동등하다. 유일한 소유권(또는 완전한 재산권)조건하에서는 소유권자는 자

원의 사용자에게 잠재가격과 동등한 수수료를 부과할 것이다.

자원의 사용에 대하여 수수료를 부과하지 않음으로써 자원렌트는 자원의 

이용자에게서 발생한다. 그 결과 정상이윤을 초과한 수익수준이 발생하면, 새

로운 진입자가 생길 것이다. 고강도의 어획노력수준은 어업의 지속가능어획

량과 수익성의 장기수준을 변화시킬 것이다. 이 과정은 자원렌트가 사라지고, 

한계어선이 정상적 수익을 얻을 때까지 지속된다. 대부분의 경우, 이는 어획

량의 동일(또는 더 많은) 수준을 얻는데 필요한 것 보다 더 많은 투입을 요

구한다. 반대로, 스톡의 잠재가치와 동등한 어업이윤이 발생한 수준에서 어획

이 이루어지면, 모든 자원의 가장 효율적인 이용을 가져 올 것이다.

이러한 제반 문제들은 이론적으로 어업의 효과적인 관리를 통해서 개선될 

수 있다. 어업관리는 많은 형태를 취할 수 있지만, 일반적으로 투입관리나 입

하량관리로 구분할 수 있다. 투입관리는 물리적 투입(예, 자본, 시간 또는 기

술)에 대한 제한을 생산과정과 관련시킨다. 입하량관리는 양육될 수 있는 어

획량을 제한하는 것과 관련된다.

투입관리과 입하량관리는 어업자들의 인센티브를 변경시킨다. 투입관리는 

흔히 무제한 투입을 제한된 투입으로 대체함으로써 발생하는 인센티브이고, 

입하량관리는 원치 않은 어획물을 폐기하는 인센티브이다. 투입관리와 입하

량관리가 생산자에게 효율성을 부과하지만, 이와 같은 관리는 제한이 법규화
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되어 있지 않은 경우보다 전반적으로 비효율성을 감소시킬 수 있다.

투입과 입하량관리의 대안적 관리방안의 하나가 세금제도이다. 이는 직접

적으로 공유자원과 관련된 문제를 처리한다. 이론적으로, 자원의 렌트에서 약

간의 사용료나 로열티를 공제하는 것은 어업자원의 최적의 배분을 가져 올 

수 있다. 그러나, 이런 정책의 단기효과는 어업자의 소득을 감소시킬 것이다. 

장기적으로는 더 효율적 생산자에 의해 현재 획득되는 생산자잉여도 세금에 

의해 제거될 것이다. 대부분의 어업관리계획은 어업이익을 증가시키기 때문

에, 세금은 이론적 이점에도 불구하고 어업관리척도로서 이용되지 않고 있다.
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제 3 장 수산경제분석에서의 모델과 모델링

1. 서론

최근 컴퓨터의 발전으로 인해 수산업관리의 계량적 분석이 강조되고 

있다. 수산업의 많은 의사결정에서의 모델의 이용은 수산업관리를 보다 

정교화하는데 기여하고 있다. 수산업관리자는 광범위한 정책방향 뿐만 아

니라 특정 어종에 대한 적정어획노력량이나 적정어획쿼타수준과 같은 보

다 구체적인 문제를 해결하여야 한다. 이와 같은 수산경제분석에서의 모

델은 현실세계의 상황을 체계적으로 이해하고, 개선하는데 이용될 수 있

다(Lee, 1980). 

수산자원관리의 일반적인 목적은 자원의 고갈 없이 얼마나 잘 이용하

느냐에 있다. 이와 같은 자원관리를 위한 가장 전형적인 방법이 MEY와 

MSY에 의한 어획량과 투입어획노력량수준을 결정하는 것이다. 일반적으

로, MEY는 MSY보다 낮은 수준의 스톡과 관련되기 때문에 자원보존의 

목적과 더 잘 부합된다.10) 

이들 MSY와 MEY를 결정하기 위해서 MEY는 자원량의 어획과 관련된 

수익과 비용을 고려한 생물학적 모델이 요구되는 반면에, MSY는 생산량과 

관련된 어획노력수준만을 반영한 생물학적 모델이다. 이와 같이 생물경제모

델은 어획량과 어획노력량과 같은 생물학적 요소와 어가와 어업비용과 같은 

경제적 요인을 결합하는 종합적인 접근방법(multidisciplinary approach)이다. 

본 장에서는 수산경제분석을 위해 개발된 다양한 생물경제모델의 형태

들을 간략하게 검토하고, 이들 모델이 어업관리계획의 수립과 평가에 어

떻게 이용될 수 있는지를 살펴본다.

10) 그러나, Clark (1973)는 MEY를 이용한 합리적인 어업도 생물학적으로 지속가능한 방

법이 아닐 수 있다고 지적하였다. 예컨대, 포경어업과 같이 이자율이 생물학적 성장률

보다 높을 경우 금융자본수익율(returns to financial capital)은 자연자산(natural 

capital)수익율보다 당연히 크기 때문에 지대이익의 최대화를 추구하는 MEY는 수산자

원의 고갈을 초래할 수 있다.
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2. 수산생물경제모델

어업관리자는 두 가지 주요한 업무- 어획량 또는 어획노력량의 목표수

준을 판별하고, 이 목표수준을 달성할 수 있는 정책을 시행하는 것-에 직

면하게 된다. 어업관리자에게 유용한 일반적인 수단은 제2장에서 약술되

었다. 어업관리자의 목적은 일반적으로 생물학․경제학적 목적으로 분류

할 수 있는데 어획량과 어획노력량의 적절한 수준을 결정하기 위해선 어

업내의 다양한 생물학적․경제학적 상호작용이 고려되어야한다. 이는 생

물경제모델의 이용을 필요로 한다. 

일단 선호된 목표가 파악되면, 어업관리자는 목표를 달성하기 위한 특

정관리계획의 가능성을 추정하는 것이 필요하다. 관리계획의 성공은 관리

계획에 의해 파생되는 인센티브와 제약요인들에 대해 어업운영자들

(operators)이 어떻게 대응하느냐에 달려 있다. 이러한 것은 단순한 생물

학적 모델보다는 오히려 생물경제학적 모델에 의해 결정될 수 있다.

대부분의 경우 생물경제모델의 경제적 요인은 생물학적 모델의 특성을 충

분히 고려할 수 있도록 생물학적 모델 위에서 구성된다. 그러므로, 생물경제

모델은 생물학과 어선에 대한 것을 정책분석의 하나의 틀 속으로 결합하는 

수단을 제공한다. 생물경제모델의 개발은 생물학자, 경제학자, 어업관리자 

및 상업적 운영자들과 관련한 종합적 업무(multidisciplinary task)이다. 이와 

같이 생물경제모델은 다양한 집단간의 상호협력이 요구되고, 어업과 관련한 

모든 분야들간의 연계성을 체계적으로 이해하는데 도움이 된다(Padilla and 

Charles, 1994; Pascoe, Dann and Reid, 1994). 

어업의 생물경제모델의 다양한 요인들이 어떻게 상호연계 될 수 있는

지에 대한 하나의 사례는 다음 <그림 3-1>과 같다. 생물경제모델에서 어

선은 어획노력량을 스톡에 적용한다. 어획노력수준과 관련된 어획수준은 

모델의 생물학적 요소로부터 추정된다. 생물학적 모델의 복잡성에 달려 

있지만, 차기 연도의 스톡의 연령구조와 가입량수준(level of recruitment)

의 변화도 추정될 수 있다.

제 2 장에서 언급된 것과 같은 관리옵션은 어획량(쿼터시스템하에서와 같

은), 어획노력량(투입제한을 통한) 또는 비용(세금제도와 같은)에 대한 영향

을 통해서 생물경제모델에 통합될 수 있다. 대안별 관리옵션의 효과는 관리

에 의해 영향받는 모델의 파라미터를 변화시킴으로써, 이것이 모델결과에 
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대해 어떤 효과를 가지고 있는지를 결정함으로써 추정될 수 있다.

어획량과 어획노력수준은 어업수익과 비용에 영향을 준다. 하나의 결과

로서, 어업에 대한 관리변화의 효과는 어업이윤수준의 변화에 의해 나타

낼 수 있다. 경제적 관점에서 가장 좋은 관리옵션은 생물학적 지속가능한 

수준을 유지하는 조건하에서 생산자와 소비자의 잉여를 가장 크게 증가

시키는 방법이다.

<그림 3-1> 수산업의 생물경제모델에서 요인들의 상호연계성
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생물경제모델은 수산경제분석에서만 유일하게 이용되는 것이 아니다. 

생물경제모델은 목장(rangelands)의 최적관리(Huffer, Wilen and 

Gardner, 1990; Staniford and Howitt, 1992; Hu, Ready and Pagoulatos, 

1997), 야생생물(wildlife)관리(Matulich and Hanson, 1986; Cooper, 1993; 

Hffaker, 1993; Skonft and Solstad, 1996), 임업(Bhat and Huffaker, 

1991; Menz and Grist, 1996), 잡초와 곤충(weed and insect)관리(Moffitt 

and Farnsworth, 1981; Boggess, Cardelli and Barsfield, 1985; Oriade, 

1996, Buhler, King and Swinton, 1997) 및 농업(Gao, Spreen and 

DeLorenzo, 1992; King, 1993; Nyamusika, 1994; Oriade and Dillon, 

1997)분야에서도 개발되고 있다.
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3. 생물경제모델의 분류

수산생물경제모델은 여러 가지 방법으로 분류될 수 있다. 즉, 특정한 

시나리오의 장기적 결과를 추정하는 균형모델(equilibrium models)이나 

특정한 시나리오에서 생긴 시간의 변화를 고려한 동태적 모델(dynamic 

models)로 개발될 수 있다. 뿐만 아니라, 최선의 가능한 결과를 추정하는 

최적화 모델(optimisation models)이나 주어진 일련의 사상(a given set 

of events)으로부터의 기대된 결과를 추정하는 시뮬레이션 모델

(simulation models)이 있다. 이들 분류는 상호 배타적이지 않다. 대부분

의 모델은 균형 혹은 동태 모델과 최적화 혹은 시뮬레이션모델에 속한다

(<표 3-1>참조).

<표 3-1> 생물경제모델의 주요 형태

형태 시뮬레이션모델 최적화모델

균형모델 X X

동태모델 X X

1) 균형모델과 동태모델

생물경제모델은 균형모델(equilibrium model)과 동태적 모델(dynamic 

model)11)로 구분할 수 있다. 

균형모델과 동태모델은 수산경제분석에서 널리 이용되고 있다. 수산관

리의 경제이론적 근거에 예시된 제2장에서 이용된 것처럼 균형모델은 참

치어업(Schaefer, 1954; Fox, 1970; Yeh, Tsou and Liu, 1991), 전갱이

(Fox, 1970), 대하어업(Polovina, 1989; Clarke, Yoshimoto and Pooley, 

1992, Yoshimoto and Clarke, 1993; Su and Liu, 1998) 및 여러 어종

(Quinn, Deriso and Hoag, 1985; Placenti, Rizzo and Spagnolo, 1992)에 

적용되고 있다. 동태모델은 호주 orange roughy stock의 최적감모율

(Campbell, Hand and Smith, 1993), 부수어획(bycatch) 제도

11) 균형모델은 일단 수산업의 장기적 균형상태에 대한 추정치를 제공하는 반면에, 동태적 

모델은 어획노력의 흐름이 주어질 때 어획량의 흐름에 대한 하나의 추정치를 제공한다.
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(Androkovich and Stollery, 1994), 인도네시아의 날치(flying fish)어업

(Resosudarmo, 1995) 및 어획노력량 제한정책의 효과(Tai and Heaps, 

1996)를 추정하는데 이용되고 있다.

어떤 특정상황에서 동태모델과 균형모델 중 어느 모델을 사용할 것인

가의 적합성은 그 목적에 따라 달라질 수 있다. 만일 모델링 목적이  지

속가능한 생산량이나 이윤수준을 결정하는 것이라면, 균형모델이 일반적

으로 보다 더 적합할 것이다. 반대로, 어업관리의 변화에 대한 편익과 비

용을 추정하는 문제라면, 동태모델의 관리자에게 보다 많은 정보를 제공

할 것이다. 예를 들면, 비용은 즉각적으로 발생하지만, 편익은 수년동안 

발생하지 않을 수 있다. 이들 미래편익은 사회적 시간선호성에 의해 할인

되는 것이 필요할 수 있다. 자본의 비탄력성(Clark, 1985; Clark, Munro 

and Charles, 1985) 때문에 관리정책의 효과가 일정기간 실현되지 않을 

수 있다. 장기간 편익이 발생하지 않은 후에 상당히 큰 편익이 장기간 발

생하는 정책은 단기간에 높은 편익이 발생하지만 장기적으로 더 낮은 편

익이 발생하는 정책보다 더 낮은 이윤의 순현재가치를 가질 수 있다. 이

런 경우 후자의 정책에서의 할인된 편익의 흐름이 전자의 것 보다 더 크

다고 할지라도, 장기적 균형분석은 후자의 정책보다 전자의 정책을 선호

할 것이다.

그러나, 동태모델은 가격과 비용의 미래흐름에 대한 완벽한 지식이 존

재함을 가정한다. 그렇지만, 대부분의 경우 이런 파라미터는 잘 알려져 

있지 않거나 불확실하고, 이들의 조그마한 변화라 할지라도 동태모델에서

의 무질서행태성(chaotic behaviour endemic)으로 인해 모델의 결과는 크

게 변동할 수 있다(Ruth and Hannon, 1997). 따라서, 동태모델은 예측적

으로 고려될 수 없고, 단지 구체화된 경제조건하에서의 결과에 대한 방향

을 나타낼 수 있다. 균형모델도 미래조건에 대한 정보가 필요하지만, 단

지 하나의 추정치가 요구된다. 반대로, 동태모델은 매년의 추정치를 필요

로 한다. 이 두 모델의 가정이 민감도 혹은 확률적 분석을 이용함으로써 

검증될 수 있지만, 잠재적 결과의 범위는 균형모델보다 동태모델이 수십 

배로 훨씬 크고, 불확실성을 감소시킨다기보다는 오히려 불확실성을 증가

시킨다. 다시 말해서, 동태모델은 균형모델보다 관리변화의 결과에 대하

여 보다 더 많은 통찰력을 제공하지 못한다.
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2) 시뮬레이션과 최적화 모델

생물경제모델은 일반적으로 시뮬레이션모델이나 최적화모델로 형성된

다. 그러나, 이 두 모델간의 차이점은 명확하지 않다. 이 두 모델은 일반

적으로 동일한 방정식을 포함하고, 검토된 시스템을 시뮬레이트한다. ‘최

적해(optimal solutions)’는 시뮬레이션모델을 이용함으로써 찾을 수 있지

만, 시뮬레이션은 최적화모델을 이용함으로써 가동될 수 있다. 이 두 모

델의 주요한 차이점은 이들이 가동하는 방법에 근거를 두고 있다. 시뮬레

이션모델이 가치의 최초의 셑이 주어지면 순차적으로(sequentially) 가동

되는 반면에, 최적화모델은 일반적으로 반복적 과정을 통해 동시적으로 

해결한다. 최적화모델은 주어진 제약요인의 범주에서 어떤 목적(예, 이윤

극대화)을 달성하는 투입의 ‘최선’의 조합을 찾는 것이다. 반대로, 시뮬레

이션모델은 목적에 대한 투입의 다양한 주어진 조합의 효과를 추정하는 

데 이용된다.

시뮬레이션모델에서는 각 활동(activity)의 수준이 정의되고, 고정된다. 

예를 들면, 어획량수준은 외생적으로 결정되는 어획노력량의 주어진 수준

에 의해 결정된다. 이것은 스톡수준과 수익성수준에 영향을 준다. 다종어

업의 모델에서는 어획노력량이 주어진 비율에 따른 어종의 집단으로 배

분될 수 있다. 어획노력량의 증감은 어획노력량의 배분파라미터에 의해 

정의된 것처럼 모델의 어종에 따라 비율적으로 발생할 것이다.

다종어업 또는 다기간 어업(multi-species or multi-period fisheries)에 

대한 어획노력량의 다양한 잠재적 조합으로 인해 어획노력량은 시간과 

어종간의 다양한 패턴으로 배분될 수 있다. 경제적 조건이나 관리의 변화

로 인해 관리목적을 극대화하는 어획노력량의 배분을 변화시킬 수 있다. 

이런 경우 최적화모델은 시뮬레이션모델보다 더 선호될 수 있다.

최적화모델은 크게 선형, 비선형 및 동태적 계획모델과 최적관리모델 등 

네 가지 형태 중에서 하나를 취한다. 선형계획모델(linear programming 

models)은 새우어업(Clark and Kirkwood, 1979; Haynes and Pascoe, 1988), 

대하어업(Cheng and Townsend, 1993), 다종 finfish 어업(Brown, Brennan 

and Palmer, 1978; Siegel, Muller and Rothschild, 1981; Sinclair, 1985; 

Murawski and Finn, 1986; Geen, Brown and Pascoe, 1991; Frost et al., 

1993)을 위해 개발되었다. 비선형계획모델(non-linear programming models)
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은 새우어업(Christensen and Vestergaard, 1993; Reid, Collins and 

Battaglene, 1993; Dann and Pascoe, 1994), 상어어업(Pascoe, Battaglene 

and Campbell, 1992) 및 finfish 어업(Placenti, Rizzo and Spagnilo, 1992; 

Mardle et al., 1997)을 포함한 다양한 어업을 위해 개발되어왔다.

상기된 대부분의 선형․비선형 계획모델은 어획노력량의 최적균형수준

을 검토하는데 이용되었다. 그러나, 동태적 비선형계획모델도 개발되고 

있다. 예를 들면, Pascoe, Battaglene and Campbell(1992)은 동태적 연령

구조모델에 기반을 둔 호주남부의 상어잡이어업에 대한 최적어획전략을 

추정하였다. Diaby(1996)도 경제적 이윤에 대한 현재 관리의 효과를 ‘최

적으로’ 관리된 어업의 효과와 비교함으로써 Ivorian 전갱이어업의 동태

적 연령구조모델을 개발하였다. Collins, Pascoe and Whitmarsh(1998)는 

가상적 두 어종어업을 위한 어획량, 총이익과 어획노력량의 공간적 배분

에 대한 오염의 효과를 추정하는데 있어서 동태적 최적화모델을 개발하

였다.

Bjorndal(1988)과 Heaps(1993)는 양식어업의 최적어획량과 먹이전략을 

검토하는데 최적관리모델을 적용하였고, Conrad(1992)는 태평양 대구어업

(whiting fishery)의 최적어획노력수준을 추정하고, Lopes, Michel and 

Rotillon(1996)은 왕새우(crayfish)의 이용과 관리를 검토하는데 최적관리

모델을 이용하였다.

Bjorndal and Conrad(1987)은 어업의 붕괴(collapse)를 모델링할 때 북해 

전어 어업에 대한 동태적 시뮬레이션모델을 개발하였다. Sparre and 

Willmann(1993)은 열대어, 특히 새우어업에 적용된 유전적 모델로서 설계된 

공간적으로 구조화된 다종다선모델(a spatially structured multi-species 

multi-fleet model)을 개발하였다. Frost et al.(1993)도 기간에 따른 수익성

의 변화를 추정하는데 북해의 시뮬레이션모델을 개발하였다. Hillis et al. 

(1994)는 스톡의 회복과 경제적 이윤에 대한 다양한 어획노력량 감소전략의 

효과를 검토하는데 있어서 아일랜드해(Irish Sea)의 동태적 시뮬레이션모델

을 개발하였다. Homans and Wilen(1997)은 북태평양넙치어업에 대한 계량

경제학 모델을 개발하였다. 모델의 파라미터는 일련의 동차방정식을 해결함

으로써 최적어획량과 자유어업의 균형수준을 추정하는데 이용되었다. 

Somers and Wang(1997)은 어업의 개장과 금어기간의 변화에 따른 수익에 

대한 효과를 추정하는데 호주북부 새우어업의 시뮬레이션모델을 개발하였
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다. Collins, Stapleton and Whitmarsh(1998)는 가상적 어업에 대한 독성유

출의 경제적 효과를 추정하는데 시뮬레이션모델을 개발하였다.

최적화모델은 어획노력량이 어종에 따라 배분될 수 있는 다종어업을 

모델링하는데 있어서 이점을 갖고 있다. 최적화모델에서의 어획노력은 제

약조건하에서의 목적함수를 극대화하는 활동으로 내생적으로 배분된다. 

목적함수가 합리적으로 어민의 목적을 나타낸다면, 모델은 어민이 관리변

화에 어떻게 반응할 것인가에 좋은 지표를 제공할 수 있다. 반대로, 시뮬

레이션모델은 어획노력배분이 명시적으로 기술되도록 요구한다. 결과적으

로, 관리변화의 결과로서의 행태변화는 흔히 시뮬레이션모델에서 파악되

지 못한다. 많은 시뮬레이션모델에서 어획노력량 배분은 경제적 조건변화

와 무관하게 고정된다.

그러나, 많은 시뮬레이션모델이 명시적 어획노력량 배분과 함께 개발되

어 왔다. 예를 들면, Sampson(1992, 1994)은 어장, 어가와 비용에 있어서

의 어항에서의 거리, 스톡밀도에 기초한 개별어업자의 어획노력량배분을 

추정하는 모델을 개발하였다. Tai and Heaps(1996)는 전년도의 활동에서 

도출된 이윤수준에 의존하는 각 어구에 의한 각 어종에 적용된 어획노력

변화율에 따른 동태적 다종다어구모델(dynamic multi-species multi-gear 

model)을 개발하였다. Sumaila(1997)는 개별이윤수준을 극대화하고자 하

는 각 어민에 대해 게임이론이 기초한 어획노력량의 배분모델을 개발하

였다.

이들 시뮬레이션모델이 기간간에 내생적으로 어획노력량배분과 연관되

지만, 한 기간내의 어획노력량배분에서의 어획노력량변화에 대한 효과를 

고려하지 않고 있다. 반면에, 최적화모델은 다양한 어업활동에 따른 수익

성이 주어진 제한조건하에서 동등하도록 어획노력량을 배분함으로써 어

획노력량수준의 변화효과를 동시에 추정한다.

최적화모델은 최적어획량 또는 어획노력량 수준을 추정할 때 시뮬레이

션모델보다 명확한 장점을 갖고 있다. 최적수준을 파악하기 위한 시뮬레

이션모델은 통제변수의 모든 가능한 결합을 테스트하는 것이 필요하다. 

반대로, 최적화모델은 목적함수(예, 이윤 또는 어획량 극대화)를 극대화하

는 통제변수(예, 어선의 척수)의 가치를 추정한다. 즉, 통제변수는 시뮬레

이션모델에서처럼 외생변수라기 보다는 내생변수이다. 최적화모델도 모든 

가능한 결합을 테스트하는 노력을 줄이면서 주어진 조건하에서 “최선
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(best)"에 도달한다.

한편, Shepherd and Garrod(1981)는 최적화모델의 단점으로서 “본질적 

극단적(inherently extreme, sparse and ruthless)"인 결과를 지적하였다. 

예컨대, 다양한 어선형태가 어업에 존재할 수 있지만, 최적화모델을 이용

한 추정최적어선은 단지 한 개 또는 두 가지 형태로만 구성된다(extreme 

and sparse). 또한, 어가 또는 경비의 상대적 적은 변화가 이윤극대화와 

같은 목적함수의 가치를 크게 변화(complete change)시킬 수 있다

(ruthless).

4. 모델링과 어업관리

어업관리의 일반적 목적은 자원이 최적방법으로 이용되는 것을 보장하

는 것이다. 그러나, 어업관리자는 스톡을 관리할 수 없고, 스톡에 적용된 

어획량과 어획노력량 수준을 관리할 수 있다. 따라서, 목표스톡수준을 달

성하기 위해서 어획노력량 또는 어획량에 영향을 주는 측정방법을 도입

하여야 한다. 이들 측정방법은 어업에서 존재하는 경제적 인센티브를 변

화시킨다. 이 절에서는 관리계획형성을 위한 생물경제모델의 이용이 논의된다.

1) 어획량 또는 어획노력량의 목표수준파악

자연과학자와 경제학자에 의해 제안된 어업관리목적은 흔히 MSY와 

MEY이다. 그러나, 실제로 어업관리자는 다양한 목적을 가지고 있다. 생

물학적, 보존적 그리고 경제적 목적과 함께 다른 목적을 달성키 위한 정

치적 압력- 고용유지, 생산 또는 지역소득증가-을 받기 쉽다. 이들 목적

은 흔히 생물학적․경제학적 목적과 마찰을 가져온다. 따라서, 관리의 보

다 광범위한 영향을 평가하는 수단과 다양한 목적들간의 상충관계를 추

정하는 방법을 모델에 포함하는 것이 필요하다.

이들 목표와 관련된 어획노력량, 어획량 또는 자원량의 수준을 결정하

기 위해서, 어업의 장기균형모델이 이용될 수 있다. 이들 모델은 어획량

의 극대화 또는 이윤의 극대화와 같은 구체적 목적하에 최적어획량 또는 

어획노력량을 결정한다. 이들 모델이 최적관리의 잠재적 편익을 추정하는

데 이용될 수 있지만, 관리목표를 결정하는데 이들 모델의 유용성에 회의
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적인 다양한 이유가 있다. 최적화모델은 완전정보가 존재한다는 암시적 

가정하에서 모델을 추정한다. 또한, 최적해는 어민들간의 완전한 상호협

력이 가능하다는 암시적 가정에서 도출된다. 그러나, 최적어선규모는 생

물경제모델에 의해 예시된 이윤수준을 달성하는 것을 보장하지 못한다. 

기술된 바와 같이, 어획노력량과 어획량의 경제적 최적수준을 추정하는데 

있어서 최적화모델은 우선 이 모델이 본질적으로 극단적(extreme and 

sparse)이다는 단점이 있다. 최적어선과 차선의 최적어선(an optimal fleet 

and a sub-optimal fleet)간의 총이윤의 차이는 크지 않을 수 있다. Dann 

and Pascoe(1994)는 호주 북부 새우어업의 어선규모별 이윤을 추정하였

는데, 더 큰 어선(70,000단위)의 이윤도 더 적은 어선(40,000단위)의 이윤

의 90%에 달하였다. 다시 말해서, 최적 수준을 결정하는 것은 어선 크기

가 아니라 어선형태(configuration)가 주요한 요인이 될 수 있다. 최적화 

모델의 또 다른 단점은 기술, 어가 및 비용의 변화를 고려하지 않는 것이

다. 물론, 이런 문제점을 극복하기 위해서 확률적 분석이나 민감도분석

(stochastic or sensitivity analysis)을 수행할 수 있다.

2) 다목적관리의 상충관계평가

순수한 경제학적 관점에서의 어업자원의 최적이용은 어업의 생산자와 

소비자잉여의 극대수준을 달성하는 것이다(Cunningham, Dunn and 

Whitmarsh, 1985). 그러나, 어업관리자는 정치적, 사회적 또는 보존적 목

적을 갖은 집단들의 압력을 받기 쉽다. 일반적으로 가장 공통된 어업관리

목적은 (i) 자원보존, (ii) 식량생산, (iii) 경제적 부의 생성, (iv) 어업자의 

합리적 소득의 생성, (v) 고용유지 및 (vi) 어촌계 활성화유지 등이 있다

(Charles, 1989).

경제적 목적과 자원보존목적은 크게 보완적이지만, 고용과 분배적 목적

은 흔히 경제적 목적과 상충관계에 있다. 따라서, 경제적 효율성관점에서

의 최적결과에 도달하지 못하더라도, 경제적 효율성을 전혀 고려하지 못

한 경우 보다 더 나은 차선의 결과를 달성할 수 있는 해를 구하는 것이 

필요하다. 이와 같은 어업모델과 다목적을 결합하는 하나의 방법이 목표

계획법(goal programming model)이다. 

어업에서의 목표계획법의 이용은 다음과 같다: 타네코모호수(Lake 
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Taneycomo) 송어어업(Weithman and Ebert, 1981), 스코틀랜드 연안어업

(Drynan and Sandiford, 1985, Sandiford, 1986), 태평양대구어업(Enriquez 

and Sylvia, 1994). 다목적계획법과 다기준의사결정법(multi-criteria 

decision analysis)의 어업이용에 대한 종합적 검토는 Sylvia(1994)와 

Mardle and Pascoe(1997)이 있다.

목표계획모델의 목적함수는 일반적으로 성취함수(achievement 

function)로서 알려져 있고, 일련의 목적에 대한 목표값(target values)에

서의 편차를 최소화하는 것과 관련한다. 표준목표계획모델은 다음과 같이 

주어진다.

min  z(n 1,n 2,....,nk,p 1,.....,pk)

S.T.  f i(x)+ni-p i= b i,i=1,.....,k

여기서, z(․)는 선형목적함수이고, x는 일련의 결정변수, b i는 목적 i의 

목표값, ni와 p i는 각 목적 i의 목표값과의 편차를 나타낸다(Drynan 

and Sandiford, 1985; Tamiz, Jones and El-Darzi, 1995).

목표계획모델은 일반적으로 우선순위적 목표계획모델(lexicographic 

goal programming model)과 가중목표계획모델(weighted goal 

programming model) 등으로 표현될 수 있다. 우선순위적 목표계획모델

은 별개의 목적에 대한 우선순위를 요구하는 것으로써 목적함수는 다음

과 같이 표현될 수 있다.

lex min z(g 1(n 1,p 1),g 2(n 2,p 2),.....,gk(nk,pk))

우선순위적 목표계획모델에서는 먼저 우선순위의 첫 번째 셑에 의하여 

최적화된다. 첫 번째 우선순위가 주어지면, 차선의 우선권이 별개의 목적

으로서 최적화되고, 모든 우선권이 다루어질 때까지 최적화작업이 진행된

다. 예컨대, 최소화함수의 최적해에서는 배열 (0, 17, 500, 477)이 배열 (0, 

18, 2, 7)보다 선호된다. 왜냐하면, 하위의 우선순위목적값이 상위의 것보

다 더 높다고 할지라도 상위의 값에 있어서 17<18과 같이 전자가 후자보

다 작기 때문이다.
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반대로, 가중목표계획모델은 목적을 우선순위화 하지는 않지만, 목적을 

가중치를 통해 성취함수와 결합한다. 성취함수는 다음과 같이 표현될 수 

있다.

min z = ∑
k

i=1
(wn, in i + wp, i p i)

여기서, wn, i와 wp, i는 목적 i의 목표수준에서의 편차와 관련된 가중치

이다. 각 목적이 다른 단위로 표현되기 때문에 목표에서의 편차는 단위의 

비동질성과 관련된 문제를 극복하도록 표준화된다. 예컨대, 하나의 목표

가 화폐단위로 표시된 반면에, 다른 목표는 다른 단위로 표현될 수 있다.

경제적 목적과 다른 목적들간의 상충관계는 제한된 최적화모델을 이용

함으로써 추정될 수 있다. 예를 들면, 관리목적이 이윤과 고용을 동시에 

극대화하는 쌍대목적이라면, 달성가능한 이윤의 최대수준에 대한 고용증

가효과는 하나의 제약요인으로서 고용수준에 의해 추정될 수 있다. 제약

요인을 변경하는 것은 <그림 3-2>에 나타난 바와 같이 이윤과 고용간의 

관계를 허용한다.

<그림 3-2> 이윤과 고용간의 상충관계

이 윤

고 용

rm a x
r*

e *e (rm a x)

이 윤

고 용

rm a x
r*

e *e (rm a x)
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이윤과 고용수준간의 실제적 관계는 어업에 따라 변한다. <그림 3-2>

에서 e *의 고용수준이 달성되도록 어업관리를 하는 것은 잠재적 이윤

( r max -r*)만큼의 상대적으로 적은 손실을 가져온다. 그러나, 다른 경우

의 상충관계는 사례에서 예시된 것보다 훨씬 클 수 있다.

3) 대안적 관리방안평가

생물경제모델은 흔히 대안적 관리옵션의 효과를 추정하는데 이용된다. 

모델에 대한 대안은 어업자체와 함께 시행착오를 통해서 적응적 관리

(adaptive management)에 의해 정교화된다(Walters, 1986). 적응적 관리

를 이용한 어업정보수준을 개선함에 따른 많은 편익이 있지만, 그런 상황

에서의 착오는 예측보다 더 낮은 이윤을 산출할 수 있다. 이런 경우 스톡

에 대한 생물학적 위협도 가져올 수 있다(Pascoe, Dann and Reid, 1994).

반대로, 관리변화의 효과는 상업적 운영자나 스톡에 대한 위험없이 어

업모델을 이용하여 추정될 수 있다. 이 모델은 어업제도내의 상호작용을 

이용하기 위한 “이론적 실험실(theoretical laboratory)”로서의 역할이라고 

볼 수 있다(Padilla and Charles, 1994). "나쁜(bad)"관리옵션은 판별될수 

있고 회피될 수 있는 반면에, 다른 관리옵션은 평가될 수 있고, 최선의 

옵션은 판별될 수 있다.

5. 생물경제모델의 한계

어업모델링의 단점은 모델결과의 이용자가 일반적으로 다양한 모델링

기법을 인지하는데 한계가 있다는 것이다. 대부분 모델이 잘 정리되어 있

다할지라도, 관리자는 흔히 모델내에 포함된 가정을 단순화하기가 간단하

지 않다. 

모델이 현실성의 단순화이기 때문에, 현실세계에서 발생하는 모든 가능

한 상호작용을 포함할 수 없다. 대부분의 경우 생물학적․경제학적 매개

변수가 불확실하다. 미래어가수준과 같이 미래조건에 대한 불확실성은 모

델의 예측력을 제한한다. 따라서, 모델의 정교함과 상관없이 모든 모델의 

결과는 사실로서라기 보다는 오히려 지표로서 검토되어야한다. 
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모델은 대안적 정책들간의 비교에 이용된다. 다시 말해서, 정책 A가 모

델의 가정하에서 정책 B보다 더 나은 대안인가를 결정하는데 이용된다. 

여기서 가정은 어떤 한 정책이 다른 정책보다 선호되는 조건하에서 검증

을 위해 변경될 수 있다. 모델이 관리목표를 판별하는데 이용될 수 있지

만, 이들 목표가 그 모델의 가정에 대해 크게 민감할 수 있다. 어업의 특

성이 시간의 흐름에 따라 변할 수 있다는 것이다. 이들 변화가 정확성정

도와 함께 예측될 수 없기 때문에 모델은 특정시점에서의 어업의 정확한 

상태를 예측하는데 이용될 수 없다. 그러나, 관리옵션의 상대적 효과는 

이들 변화에 대하여 민감하지 않을 수 있다. 이것은 대안적 관리옵션을 

평가하는데 있어서 모델로 하여금 유용한 도구가 되게 할 수 있다.

수리적 모델은 명확한 사고를 대체하지 못한다(Conroy, 1993). 수리적 

모델은 의사결정과정에 중요한 투입요인을 제공하지만, 의사결정과정을 

대체하는데 이용되어서는  안 된다. 비록 생물경제모델이 일반적으로 어

업에 대한 가장 유용한 생물학적, 물리적 및 경제학적 정보를 포함하고 

있지만, 통합될 수 없는 어업의 특성들이 여전히 존재한다. 모델의 결과

가 실제적 미래결과라기 보다는 오히려 가능한 결과의 지표로서 고려되

는 것이 필요하다.

6. 요약

어업정책분석에서의 생물경제모델을 이용하는 것은 현실세계의 상황에 대하

여 실험할 수 없는 상황을 모의적으로 실행하는 방법을 이해하고 개선할 수 

있다. 반대로, 모델을 이용함으로써 상업적 운영자나 스톡의 위험없이 어업관

리변화의 효과를 추정할 수 있다. 생물경제모델은 어업제도내에서의 상호작

용을 개발하기 위한 “이론적 실험실(theoretical laboratory)"로서 검토될 수 

있다(Padilla and Charles, 1994). "나쁜(bad)"관리옵션은 판별될 수 있고 회

피될 수 있는 반면에, 다른 관리옵션은 평가될 수 있고, 최선의 옵션은 

판별될 수 있다. 그러나, 정책분석을 위해 이용된 모델에 따라서 모델의 

결과를 해석하는 것은 모델의 기초가 되는 가정을 단순화하는 것이 필요

하다. 모든 모델은 현실과 유사하게 반영하여야 하고 그 결과는 그 가정

에 따라 달라질 수 있다.

어업경제분석을 위한 생물경제모델은 균형모델-어업의 잠재적 경제편
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익을 추정하거나 다른 관리정책의 장기적 효과를 추정하는데 이용되는 

모델-과 동태모델- 다른 정책의 시간의 흐름에 따른 효과를 추정하는데 

이용되는 모델-을 포함하고 있다. 이들 모델은 최적화 모델이나 시뮬레

이션모델로서 형성된다. 최적화모델의 장점은 어획노력량의 수준과 배분

이 모델에 대해 내생적이다는 것이다.

많은 경우 어업관리자는 어업관리를 통해서 동시에 달성하고자 하는 

여러 목적을 갖는다. 이와 같은 여러 목적은 일련의 가중치 또는 최소수

준의 제약조건을 통해서 모델에 통합될 수 있다. 가중치나 최소수준이 상

당히 주관적이기 때문에 목적들간의 상충관계-예컨대, 증가된 지대의 도

입에 의한 비용-를 결정하는데 보다 더 적합한 방법이 필요하다. 이런 

방법은 의사결정자에게 ‘최적’결과의 하나의 점 추정치(a point estimate 

of an 'optimal' outcome)보다 더 많은 정보를 제공한다.

생물경제모델은 어업내 상호작용하는 생물학적, 경제학적 및 물리학적 관

계를 통합하는 것이다. 흔히 생물경제모델로 통합되는 관계에 있어서의 불확

실성이 존재하지만, 관리자는 현재 유용한 최선의 자료에 기초를 두고 어업

을 관리하여야 한다. 새로운 정보는 모델에 통합될 수 있도록 신축적이어야 

한다.
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제 4 장 균 형 모 델

1. 서  론

균형모델의 가장 보편적인 형태인 잉여생산모델은 주어진 어획노력수준에

서 장기적인 지속가능한 생산량을 제시한다. 잉여생산모델은 자원량의 성장

함수의 가정에 따라 다르게 형성되는데, 잉여생산모델의 근간이 되는 어자

원량(fish stock)의 성장모델은 Schaefer (1954, 1957)에 의해 개발된 전통적

인 로지스틱 성장모델(logistic growth model)과 Fox (1970)에 의해 개발된 

지수성장모델(exponential growth model)로 구분된다. <그림 4-1>에서 보는

바와 같이 로지스틱 모델은 환경수용능력(environmental carrying capacity: 

k)의 절반수준(k/2)에서 자원량의 최대성장이 이루어진다. k/2에서 자원량의 

최대성장을 나타내는 포물곡선의 로지스틱모델과 달리 지수성장모델은 

Gompertz 성장함수에 기반을 둔 것으로서, 로지스틱 곡선보다 더 낮은 수준

의 자원량(biomass)에서 최대성장을 나타낸다. 여기서, 자원량의 최대성장은 

어업의 MSY와 같기 때문에 자원량의  감소없이 어획될 수  있는 최대수준

이다. 따라서, 어획노력량과 어획량의 지속가능한 수준 사이의 관계, 즉, 

MSY는 이 자원량의 성장모델로부터 도출될 수 있다.
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<그림 4-1> 자원량의 성장곡선
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2. 단기선형모델

1) 로지스틱성장모델

(1) 기본모델

Schaefer의 로지스틱성장모델은 다른 모든 잉여생산모델과 마찬가지로 

다음해의 자원량밀도 By+1
이 당해의 자원량밀도 By와 한해동안의 자원

량의 성장량 Gy  ,그리고 어획량 수준 Cy에 의해 결정된다고 가정한다.

즉, By+1=By+Gy-Cy   (4.1)

모든 잉여생산모델에서 가장 중요한 가정은 연간 자원량밀도변화가 단

지 Gy와 Cy에만 의존한다는 것이다. Schaefer는 자원량의 잉여성장이 

로지스틱하다고 가정하였는데 이를 다음과 같이 정리할 수 있다.
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Gy= rBy(1-By/k)   (4.2)

( r : 고유의 성장률,  k : 환경처리능력)

여기서, B= k이면 증가율은 0이 된다. 또 극대화의 1계 조건(first 

order condition)으로부터 성장은 k/2에서 최대가 된다.

식(4.2)에 주어진 성장함수로부터 다음과 같은 2가지의 중요한 가정을 

알 수 있다.

① 어업의 연령구조(age structure of the fishery)는 변하지 않거나 어

업의 연령구조의 변화는 자원량의 성장률에 영향을 미치지 않는다.

② 어군의 개체수 변화는 즉시 발생한다.

Schaefer 모델에 있어서 또 다른 주요 가정은 단위노력당 어획량이 자

원량에 비례한다는 것이다. 즉, 

Uy= qBy   (4.3)

Uy : 단위어획노력량당어획량  q : 어획가능계수 (어획어획노력량단위당 즉시 발생하는 어획사망율)

여기서, 어획량은 단위어획노력량당 어획량( qBy)에 어획노력량수준을 

곱한 것이다. 

Cy= qByEy     (4.4)

( Ey:어획노력량수준)

균형상태에서의 어획량은 성장률과 같다. 따라서 By+1=By이므로 균

형방정식 (4.2)와 식(4.4)는 아래와 같이 첨자를 제거할 수 있다. 

qBE= rB(1-B/k)      (4.5)

  식(4.5)를 B에 대해 정리하면
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B= k(1-qE/r)   (4.6)

식(4.6)을 (.44)에 대입하면 어획노력량수준과 지속가능한 어획량수준과

의 관계를 도출할 수 있다.

C= qkE(1-qE/r)     (4.7)

또는 더 간단히 C=αE-βE 2   (4.8)

     (여기서, α : qk,  β : 
q
2
k
r

)

MSY를 가져오는 어획노력수준 Emsy는 dC/dE=0으로부터 추정될 수 있다.

dC
dE

= qk(1-2qE /r)=0   (4.9)

식(4.9)의 해를 구하면 Emsy= r/2q                 (4.10)

최대지속적 어획량 Cmsy자체는 식(4.10)을 식(4.7)에 대입하여 구한다.

Cmsy= kr/4    (4.11)

한편, Gordon은 Schaefer의 로지스틱성장모델의 어획노력(resultant 

catch effort)의 관계를 적용하여 어업의 생물경제 모델을 최초로 발전시

켰다. 식(4.8)에서 어획량과 어획노력의 관계로부터 포물선의 수입곡선이 

만들어질 수 있다. 또, 식(4.8)에 가격 p를 곱해줌으로써 총수입을 함수의 

형태로 나타낼 수 있다. 

R= p(αE-βE 2)  (4.12)
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여기서, p는 어종별 평균가격으로서 어획량의 수준에 따라 변화하지 

않는 것으로 가정되고,12) 총비용은 어획노력의 한계비용(v)이 일정하다는 

가정하에 다음과 같은 어획노력의 함수로 나타낼 수 있다. 

TC= vE (4.13)

이와 같은 방정식들을 이용한 생물경제모델은 다음 <그림 4-2>와 같

이 나타낼 수 있다.

<그림 4-2> 기초적인 생물경제모델

수익비용

노력량

총비용

총수익

지대

EMEY EOAE

수익비용

노력량

총비용

총수익

지대

EMEY EOAE

어업에서의 총지대(π)는 식(4.12)와 식(4.13)으로부터 다음과 같이 구할 

수 있다.

π= p(αE-βE 2)-vE  (4.14)

여기서 MEY를 달성하는 어획노력수준인 Emey는 식(15)와 같이 극대

화의 1계 조건을 이용하여 구해진다.

12) 많은 경우 가격은 어획량수준에 따라 변한다. 이것은 결과에 영향을 줄 수 있다.
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dπ
dE

= p(α-2βE)-v=0   (4.15)

Emey=(α-v/p)/(2β)  (4.16)

식(4.15)에서 v를 우변으로 옮기면 Cmey는 p(α-2βE)=v  일 때 달성

된다. Cmey는 식(4.16)을 식(4.8)에 대입하여 구할 수 있다. 

자유어업의 균형은 모든 렌트가 소멸될 때 달성된다. 자유어업에서 균

형어획노력수준은 식4.(14)를 0으로 하여 계산할 수 있다. 

p(α-βE)= v  (4.17) 

식(4.17)의 좌변은 단위어획노력량당 평균수입( R/E)이고 우변은 단위

어획노력량당 평균비용( C/E)이다. 자유어업의 균형은 평균비용과 평균수

입이 일치할 때 달성된다. 식(17)을 E에 대해 풀면 다음 식(4.18)과 같다.

Eoae=(α-v/p)/β  (4.18)

식(4.16)과 식(4.18)을 비교해보면, 로지스틱 잉여생산모델의 단위어획노

력량당 비용과 가격이 일정하다는 가정하에서 Emey는 자유어업의 균형에

서 발생하는 어획노력수준( Eoae)의 절반임을 알 수 있다.

(2) 로지스틱 함수추정을 위한 어획량 및 어획노력량 자료형성

거의 대부분의 수산자원은 균형을 이루기 힘들다. 불균형하에서의 어획

량과 어획노력량의 자료를 이용하여 균형생산곡선을 추정하는 방법들이 

개발되고 있다. 이 절에서는 로지스틱 생산함수을 위한 대표적 모델로서 

Schaefer 모델, Schnute 모델 및 Walters and Hilborn 모델을 소개한다.
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① Schaefer 모델

주어진 자원량밀도(B)에서의 지속가능한 어획량수준 Ce와 실제어획량 

C의 차이를 ΔB라 하자.

ΔB=Ce-C  (4.19)

 즉 ΔB는 연간 자원량의 변화량이다. 이 식(19)에서 어업이 균형수준

의 어획량을 초과할 경우 자원량이 감소한다는 것을 알 수 있다. 반대로, 

어업이 균형수준의 어획량보다 적게 어획하면 자원량은 증가하게 된다. 

식(4.20)에서 균형어획량은 평균자원량의 함수로 표시될 수 있다.

Ce=aB(k-B)  (4.20)  

 

여기서, a는 r/k이고 B는 연평균 자원량이다

식(4.3)으로부터 

U= q B  (4.21)

U는 단위어획노력량당 평균어획량이고, ΔU는 단위어획노력량당 어획

량의 연간 변화량은 다음 식(4.22)와 같다.

ΔU= qΔB  (4.22)

                                

식(4.22)와 식4.(19)를 다시 정리하고, ΔB를 치환하면 

Ce=C+ΔU/q  (4.23)
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동일한 방법으로 식(4.21)을 재정리하고, B를 치환하면 식(4.20)은 다

음 식(4.24)와 같이 대체할 수 있다.

Ce=aU(k/q- U/q
2)  (4.24)

식(4.23)과 식(4.24)에서 

C+ΔU/q=aU(k/q- U/q 2)  (4.25)

  이를 정리하면 

ΔU

U
= aq(k/q- U/q 2)-q

C

U
 (4.26)

식(4.26)으로부터 ΔU의 근사치를 다음과 같이 말할 수 있다.

ΔU≈
Ut+1-Ut-1

2
 (4.27)

Ut+1-Ut-1

2Ut
=r-

r
qk
Ut-q E  (4.28)

  여기서 E는 평균어획노력의 수준인데 C
U

값이다.

② Schnute 모델

Schaefer model은 시간에 연속적인 모델이다. 이러한 모델을 식(4.28)에 

주어진 식으로 바꾸는 것은 어떤 기간(특히 1년)의 평균을 구하는 것이

다. 그 결과 식(4.27)에 나타난 것과 같은 어떤 근사값이 필요해진다. 

Schnute (1977)는 평균이 아니라 총합에 기초한 근사값체계의 대안을 제

시했다. Schnute에 의하면 식(4.28)은 다음과 같이 쓸 수 있다.
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1
U
dU
dt

= r-
r
qk
U-qE  (4.29)

이 식을 t에서 t+1까지 더하면 다음 식(4.30)에 주어진 것과 같은 수

정된 독립변수를 얻는다.

ln [ ]
Ut+1

Ut
=r-

r
qk
Ut-q Et  (4.30)

 ln [ ]
Ut+1

Ut
의 값은 매년초에 발생하는 Ut의 동시적인 값(instaneous 

values)과 관련하는 것처럼 이 값은 대개 알려지지 않는다. 그러나 식

(4.30)의 근사값은 t년도의 식(4.30)에 t+1년도의 식(4.30)을 더한 값을 

2로 나눔으로써 도출될 수 있다.

  

ln [ ]
Ut+1Ut+2

UtUt+1
=r-

r
qk [ ]Ut+Ut+1

2
-q[ ]Et+Et+1

2

 (4.31)

식(4.31)의 왼쪽 부분은 연간 단위어획노력량당 어획량의 평균이 각 년

도의 시작과 끝에서의 값의 기하평균의 근사치임을 가정함으로써 다음과 

같이 단순화될 수 있다.

Ut≅ UtUt+1
 (4.32)

식(4.32)를 식(4.31)에 대입함으로써 다음 식을 얻는다.

ln [ ]
Un+1

Un
=r-

r
qk [ ]Ut+Ut+1

2
-q[ ]Et+Et+1

2
(4.33)
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③ Walters and Hilborn 모델

Walters와 Hilborn (1976)에 의해 개발된 방정식은 Schnute모델보다 더 

간단하다. 식(4.1)에 나타난 자원량은 다음 식(4.34)와 같이 표현될 수 있다.

 By+1=Bt+rBt(1-
Bt
k

)-qEtBt  (4.34)

 이로부터 
By+1

Bt
=1+r(1-

Bt
k

)-qEt   (4.35)

Bt= Ut/q를 가정하면 식(4.35)는 다음 식(4.36)과 같이 쓸 수 있다.

Uy+1

Ut
=1+r(1-

Ut
qk

)-qEt  (4.36)

이 식은 다음 식(4.37)과 같이 재정리될 수 있다.

Uy+1

Ut
-1=r-

r
qk
Ut-qEt  (4.37)

2) 지수 성장모델

(1) 기본모델

Schaefer 모델에서 가정한 로지스틱 성장곡선의 대안으로 Gompertz성

장함수에 기초한 지수성장모델이 있는데 이는 다음 식(4.38)과 같다.

  G= rB ln (k/B)  (4.38)

  Fox(1970)는 이러한 성장가정에 기초하여 잉여생산모델을 개발하였

다. Schaefer model에서와 같이 지속가능한 생산량은 자원량의 성장량과 

같은데, 이를 다음 식(4.39)와 같이 표시한다.
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  Ce=rB ln (k/B)  (4.39)

Schaefer 모델분석에서의 식(4.3)처럼 단위어획노력량당 어획량이 자원량

밀도에 비례한다고 가정할 때  Ce는 다음 식(4.40)과 같이 표현될 수 있다.

Ce=
rU
q [ ]ln (

U∞

q
)-ln (

U
q

)  (4.40)

U∞
은 자원이 사용되지 않은 상태에서 얻어지는 단위어획노력당어획

량, 즉, U∞=rk, 그리고 U는 단위어획노력당 어획량의 평균이다. ln (q)

를 소거하여 식(4.40)의 우변을 확대하면 다음과 같이 쓸 수 있다.

Ce=
rU
q [ ]lnU∞- lnU  (4.41)

식(4.41)의 양변을 U로 나누면

 E=
r
q [ ]lnU∞- lnU  (4.42)

E는 이 어업에서 투입된 어획노력수준이고, 식(4.42)를 lnU에 대해 

정리하면 다음과 같다.

ln U= lnU∞-(q/r)E   (4.43)

식(4.43)을 지수화하면, Fox 모델에서의 단위어획노력당 어획량의 평균

U는 다음 식(4.44)와 같이 나타낼 수 있다.

U=U∞ e
-( q/r)E  (4.44)
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그리고 어획량은 다음 식(4.45)와 같다.

C=U∞ E e
-( q/r)E  또는  (4.45)

C=qkE e -( q/r)E  (4.46)

Schaefer 모델과 Fox 모델간의 비교를 위해 식(4.8)에서 Schaefer 모델

의 단위어획노력량당 평균어획량은 다음과 같이 표현될 수 있다.

U=α-βE  (4.47)

<그림 4-3> 로지틱모델과 지수모델의 비교

r/q

Schaefer 모델

Fox 모델

어획노력량

qk

CPUE

r/q

Schaefer 모델

Fox 모델

어획노력량

qk

CPUE

<그림 4-3>과 같이 도식된 식(4.44)와 식(4.47)을 비교할 때 로지스틱모델

에서는 자원량이 고갈되는 점( U=0)을 도출할 수 있지만, 지수모델에서는 

단위어획노력당 어획량이 점근적(asymptotically)으로 감소한다. 따라서 지수

모델은 어업이 소멸되는 점을 도출할 수 없다.

한편, Fox 모델에서 어획량을 최대화하는 어획노력수준은 1계 조건으

로부터 다음과 같이 주어진다.
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dC
dE

= qke-( q/r)E (1-
q
r
E)=0  (4.48)

이 식(4.48)의 양변을 qke-( q/r)E로 나누고 그 결과를 E에 대하여 풀

면 다음 식(4.49)와 같다.

Emsy=r/q  (4.49)

이 결과를 로지스틱모델에서 도출한 식(4.10)과 비교하여보면, 지수모델

에서의 최대지속적 생산량을 얻기 위해서는 로지스틱 성장모델보다 2배

의 노력이 든다고 생각할 수 있다. 하지만, 이러한 생각은 적절하지 못하

다. 왜냐하면 두 모델에서 사용된 q값이 각각 다르기 때문이다. 예를 들

어, 식(4.5)에서 로지스틱 성장모델의 q값은 다음 식(4.50)과 같이 결정된다.

q= r(1-B/k)/E  (4.50) 

또, 식(4.39)에서 C= qEB를 대입한 후 q에 대하여 풀면 지수모델에서

의 q값은 다음 식(4.51)과 같음을 알 수 있다.

q= r ln (k/B)/E  (4.51)

Gordon-Schaefer 모델에서와 마찬가지로 Fox 모델에서의 총수익(Total 

Revenue)은 어획노력의 함수인 식(4.46)에 가격(p)을 곱한 것으로 표시된다.

R=pqkEe -( q/r)E  (4.52)

단순화를 위해 가격은 어획량수준에 따라 변하지 않고 어획노력의 한

계비용은 일정하다고 가정하면, 총비용은 어획노력의 함수로 도출된다.

C= vE  (4.53)
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이들 식으로부터 생물경제모델의 궤적은 <그림 4-4>과 같이 그릴 수 있다.

<그림 4-4> Fox의 생물경제모델

E O AEE M EY

수 익 비용

어 획 노 력 량

총비 용

총 수 익

E O AEE M EY

수 익 비용

어 획 노 력 량

총비 용

총 수 익

어업에서의 총렌트(π)는 식(4.52)에서 식(4.53)을 뺀 값으로 주어진다.

π= pqkEe-( r/q)E-vE  (4.54) 

여기서 MEY를 달성하는 어획노력의 수준 Emey가 극대화의 1계조건에 

의해 구해질 수 있다. 

dπ
dE

= pqke-( r/q)E (1-
q
r
E)-c=0  (4.55)

Gordon-Schaefer model과는 달리 Emey는 지수함수에 기인한 모델변수

의 함수로 쉽게 표시되지 못한다. 가장 간단히 하여도 다음관계로 표현할 

수 있을 뿐이다.

Emey=
r
q
[1-

v
pqk
e

( q/r)Emey]  (4.56)
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식(4.56)을 Emey에 대하여 풀려면 반복되는 과정을 거쳐야 한다. 식의 

양변이 같아질 때까지 Emey의 값은 변화한다.13) Emey의 선형근사치인 시

작점은 다음으로부터 구할 수 있다.

e-( q/r)E≈[1-(q/r)E]  (4.57) 

이러한 근사치는 (q/r)E가 작은 숫자일 때 타당한데, 이러한 가정은 q

값이 대체로 아주 작은 대부분의 어업에서 타당한 가정이다. 이 가정을 식

(4.56)에 적용하면 Emey추정치의 최초셑은 다음 식(4.58)과 같이 도출된다.

E *=
r
q
[1±

v
pkq

]  (4.58) 

이 식은 두 가지의 Emey값의 최초측정값을 제공한다. Emey값이 Emsy

값보다 더 작다고 하면 반복계산을 위한 최초값으로 사용하기 더욱 적합

한 것은 다음 식(4.59)이다.

E *=
r
q
[1-

v
pkq

]  (4.59)

왜냐하면, 식(4.49)에서 Emsy=r/q이기 때문에 Emey의 또 다른 근사

치는 식 (4.57)을 사용하여 다음 식(4.60)과 같이 도출할 수 있다.

E *=
r
2q

[ ln (pqk)- ln(v)]  (4.60)

자유어업의 균형은 모든 렌트가 없어지는 즉, π=0인 점에서 발생한

다. Gordon-Schaefter 모델에서와 마찬가지로, 자유어업의 균형어획노력

13) Exel의 목표값 찾기(goal seeking)모델에서 이 값을 쉽게 도출할 수 있다.
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량수준은 식(4.54)를 0으로 할 경우 다음 식(4.61)과 같이 계산할 수 있다. 

pqke-( q/r)E=v  (4.61)

식(4.61)의 좌변이 단위어획노력당 평균수입( R/E)이고, 우변은 단위어

획노력당 평균비용( C/E)이므로 식(4.61)을 E에 대하여 풀면 다음 식

(4.62)를 얻는다.

Eoae=
r
q
[ ln (pqk)- ln(v)]  (4.62)

(2) 지수함수추정을 위한 어획량 및 어획노력량 자료형성

① 어획노력량 평균법(Effort averaging method)

Gulland (1961)는 단위어획노력당 어획량과 평균어획노력량의 과거 자

료를 비교하는 방법에 의거 균형어획률을 계산하는 단순한 방법을 개발

하였다. 그 후 이 방법은 Fox에 의해 지수함수 방법으로 발전되었다. 그

런데, 최근의 실증적 연구결과 이 방법은 일반적으로 MSY와 MSY를 달

성하는 어획량수준( Emsy)을 과대평가하는 문제점들이 지적되고 있다

(Polacheck, Hilborn and Punt, 1993). 

Fox에 의해서 개발된 어획노력량평균화 방법(effort averaging method)

은 식(4.43)에 기인하는데, 이를 다시 쓰면 다음과 같다.

lnU= ln(qk)-(q/r)E  (4.63)

 

Gulland는 당해 단위어획노력량당 평균어획이 단지 과거와 당해 기간

의 평균어획노력수준과 연관되어 있다고 제안하였다. 이는 다음과 같이 

주어진다.

Et=
∑ i Ei
n

            for i= t-n,⋅⋅⋅,t  (4.64)
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여기서 n은 특정 어종의 평균 성어기간으로서, 예컨대 어떤 어종의 연

령이 2세에서 5세까지 어업가능하다면 어획노력량은 현재년도와 과거 3

년의 어획노력량의 평균이 이용된다.  

② Fox 모델

지수함수모델을 계산하는 두 번째 방법은 Fox (1970)에 의해서 개발되

었다. 그러나, 방법의 개발에도 불구하고, Fox는 그의 논문에 거론된 2개

의 어업분석에서 위에 설명한 노력평균화방법을 사용하였다. 그 자신은 

그의 방법을 명백히 불신하였으나 이후 전 세계의 생태학자나 경제학자

는 그의 방법을 사용하였다.

Fox 모델의 전개는 Schaefer 모델과 아주 비슷하다. 식(4.24)를 식

(4.41)로 대체하면 식(4.26)은 다음 식(4.65)와 같이 표현될 수 있다.

ΔU

U
= r ln (qk)-r ln (U)-q E  (4.65)

Fox는 또한 식(4.27)에서 주어진 ΔU의 한정된 근사값을 이용하였는데 

그 결과는 다음 식(4.66)과 같다. 

Ut+1-Ut-1

2Ut
=r ln (qk)-r ln (Ut)-qEt  (4.66)

③ Clarke, Yoshimoto and Pooley의 모델

Clarke, Yoshimoto and Pooley (이하 'CYP'라 함)는 1977년에 

Schnute가 로지스틱 모델을 통합개발한 것과 동일한 선상에서 Fox 모델

을 통합 개발하였다. 이들의 주장에 의하면 식(4.65)는 다음 식(4.67)과 같

이 재정의할 수 있다.

1
U
dU
dt

= r ln (qk)-r ln (U)-qE  (4.67)
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식(4.67)은 다음 식(4.68)과 표현할 수 있다.

ln [
Ut+1

Ut
]=r ln (qk)-r ln (U)-qE  (4.68)

Schnute가 사용한 것과 동일한 방법 (Taylor approximation)을 따라 

식(4.69)를 도출할 수 있고, 우변항을 ln(Ut+1)로 정리하면 다음 식

(4.70)과 같다.

ln (Ut+1)-ln(Ut)=2r ln (qk)-r( ln (Ut)+ln(Ut+1))-q(Et+Et+1)

 (4.69)

 

ln(Ut+1)=
2r

2+r
ln (qk)+

2-r
2+r

ln (Ut)-
q

2+r
(Et+Et+1)

(4.70)

(3) 할인율과 동태적 MEY

잉여생산모델의 개발에서의 암시적 가정은 미래의 부의 가치는 현재의 

부의 가치와 같다는 가치의 시간적 흐름을 고려하지 않은 것이다. 마찬가

지로, 어획량에 대한 최적의 장기적인 수준은 할인율에 의해 영향을 받을 

수 있다. 이와 같이 할인율을 고려하면서 장기적 지대를 극대화하는 균형

생산량을 동태적 MEY (DMEY)라고 일컫는다 (Pascoe, 1997). DMEY는 

MEY보다 더 높은 어획노력수준과 더 낮은 자원량밀도수준을 나타낸다. 

그러나, 어획수준은 자원량밀도수준에 따라 MEY보다 더 높을 수도 있

고, 더 낮을 수도 있다.

잉여생산모델을 추정하는데 있어서 스톡자원량밀도는 다음 식(4.71)에 나타난 

바와 같이 스톡의 성장률 (G(B))과 어획량수준 (C(E, B))에 의해 결정된다.

dB
dt

=B'=G(B)-C(E,B)  (4.71)
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만일 한계비용이 일정하고, 단위어획량당 비용14)이 자원량밀도수준에 

따라 변한다면, 무한대기간에 따른 이윤의 현재가치는 다음 식(72)와 같

이 주어진다.

PV=⌠⌡

∞

0
e
-δt

[p-v(B)][G(B)-B']dt   (4.72)

Clark (1990)에 따르면 최대이윤의 현재가치는 극대화를 위한 Euler의 

필요조건을 적용함으로써 다음 식(4.73)과 같이 결정될 수 있다.

∂PV
∂B

=
d
dt

∂PV
∂B'

 (4.73)

여기서 식(4.73)은 다음 식(4.74)와 식(4.75)와 같다.

∂PV
∂B

= e
-δt

[-v'(B)[G (B)-B']+[p-v(B)]G'(B)]   (4.74)

d
dt

∂PV
∂B'

=
d
dt

[e
-δt

[p-v(B)]]= e
-δt

[δ[p-v(B) ]+v'(B)B']  (4.75)

식(4.74)와 식(4.75)를 결합하면 다음 식(4.76)을 얻는다.

-v'(B)G(B)+p[p-v(B)]G'(B)=δ[p-v(B)]  (4.76)

이를 다시 정리하면 다음 식(4.77)과 같다.

G'(B)-
v'(B)G(B)
p-v(B)

=δ   (4.77)

여기서 Schaefer의 로지스틱모델을 위한 장기적 최적 스톡의 크기는 

14) 단위어획량당 비용은 단위어획노력량당 비용을 단위어획노력량량당 어획량 (CPUE)

로 나눈 값이다. 즉, c(B)=c/(qB).
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다음 식(4.78)과 같이 주어진다.

G(B)= rB(1-B/k) and v(B)= v/qB  (4.78)

식(4.78)을 식(4.77) 속으로 결합하면 다음 식(4.79)와 같이 나타낼 수 있다.

(r-
2r
k
B)-

(-v/qB 2 )(rB-rB 2/k)
p-v/qB

=δ  (4.79)

결과적으로, 최적자원량크기 (B*)는 다음 식(4.80)과 같다.

B *=
k
4
[1+

v
pqk

-
δ
r
]+ [1+

v
pqk

-
δ
r
] 2+

8vδ
rpqk

 (4.80)

이와 같이 최적스톡수준이 주어지면, 이 자원량수준에서의 어획노력수

준, 어획량 및 지대이윤수준은 도출될 수 있다.

한편, 지수성장모델에 따른 DMEY에서의 자원량을 결정하는 방정식은 

다음 식(4.81)과 같다. 이 방정식은 지수모델의 MEY를 도출하는 방법과 

같이 Exel의 목표값찾기모델을 이용하거나 반복적 절차에 따라 추정하는 

것이 필요하다.

ln (
k

B * )=(1+
δ
r
)(1-

v/pq

B * )  (4.81)

(4) 실적자료에 의한 모델추정방법과 균형모델

거의 대부분의 수산자원은 균형을 이루기 힘들다. 불균형하에서의 어획

량과 어획노력량의 자료를 이용하여 균형생산곡선을 추정하는 방법들이 

개발되고 있다. 로지스틱 생산함수의 대표적 모델인 Schaefer 모델, 

Schnute 모델 및 Walters&Hilborn(WH) 모델과 지수함수의 대표적 모델

인 Fox 모델과 Clarke, Yoshmoto and Pooley(CYP) 모델 추정을 위한 

자료형성은 다음 <표 4-1>과 같다.

여기서 Schaefer 모델은 시간에 대하여 연속적인 모델로서 일정기간(1년)
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의 평균을 이용한 반면에, Schnute(1977)과 Walters and Hilborn(1976)은 평

균이 아니라 총합에 기초한 근사값을 대안으로 제시하였다. Gulland (1961)

는 단위어획노력량당 어획량과 평균어획노력량의 과거 자료를 비교하는 방

법에 의거 균형어획률을 계산하는 단순한 방법을 개발하였다. 그 후 이 방

법은 Fox에 의해 지수함수 방법으로 발전되었다. 그런데,  최근의 실증적 

연구결과 이 방법은 일반적으로 MSY와 MSY를 달성하는 어획량수준

( Emsy)을 과대평가하는 문제점들이 지적되고 있다(Polacheck, Hilborn and 

Punt, 1993). Clarke, Yoshimoto and Pooley(1977)는 Schnute가 로지스틱 모

델을 통합개발한 것과 동일한 선상에서 Fox 모델을 통합개발하였다. 

<표 4-1> 생물경제모델 추정을 위한 모델구성

함수형태 생산모델 추정식

로지스틱

함수

Schaefer 

model

Ut+1-Ut-1

2Ut
=r-

r
qk
Ut-q E

Schnute 

model
ln [ ]

Un+1

Un
=r-

r
qk [ ]Ut+Ut+1

2
-q[ ]Et+Et+1

2

WH model
Uy+1

Ut
-1=r-

r
qk
Ut-qEt

지수함수

Fox model
Ut+1-Ut-1

2Ut
=r ln (qk)-r ln (Ut)-qEt

CYP model ln (Ut+1)=
2r

2+r
ln (qk)+

2-r
2+r

ln (Ut)-
q

2+r
(Et+Et+1)

이상과 같이 검토된 로지스틱성장모델과 지수성장모델에 따른 잉여생

산모델의 도출과정을 통하여 생물경제 균형모델을 도출할 수 있는데, 이

를 요약하면 다음 <표 4-2>와 같다.
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<표 4-2> 정태적 및 동태적 생물경제 균형모델 

Level Parameter Logistic 성장모델 Exponential 성장모델

Catch Equation qkE(1-qE/r) qkE exp(-(q/r)E)

M S Y   

 
Effort(Emsy) r/2q r/q

Catch(Cmsy) kr/4 qkEmsy exp(-(q/r)Emsy)

Biomass(Bmsy) k(1-qEmsy/r) k exp(-(q/r)Emsy)

net rent(πmsy) pCmsy-vEmsy pCmsy-vEmsy

MEY Emey
1) r(1-v/(pqk))/(2q) r/q[1-(v/pqk)exp((q/r)Emey)]

Cmey kr[1-(v/(pqk))2] qkEmey/ exp(Emey q/r)

Bmey Cmey/(qEmey) Cmey/(qEmey)

πmey pCmey - vEmey p Cmey - v Emey

  

DMEY
1)

Bdmey(B
*)

(k/4)[1+(v/(pkq))-δ/r]+

SQR([1+(v/(pqk))-δ/r]2+ 

[8vδ/(rpkq)])

LN(k/B
*
)=(1+δ/r)[1-(v/pq)/B*]

Cdmey rB*(1-B*/k) rB* LN(k/B*)

Edmey Cdmey/(qBdmey) Cdmey/(qBdmey)

πdmey pCdmey - vEdmey pCdmey - vEdmey

OAE Eoae r(1-v/(pqk))/q r/q[LN(pqk)-LN(v)]

Coae qkEoae(1-Eoae/r) qkEoae exp(-(q/r)Eoae)

Boae k exp(-(q/r)Eoae) k(1-qEoae/r)

πoae p  Coae - vEoae p Coae - vEoae
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3. 비선형단기모델

상기 선형모델의 중요한 기초 가정은 어느 한 해의 어획량은 어획노력

량에 대한 선형함수라는데 있다. 이것은 곧 어획노력량은 지속적으로 어

업에 투입되며, 어획량은 일정한 비율로 증가한다는 것을 의미한다. 그러

나 다른 산업과 마찬가지로 수산업 역시 수확체감의 법칙을 따른다. 어획

노력 단위당 어획량은 어획노력량이 낮은 수준에 있을 때 가장 높게 나

타나며, 어획노력량이 가장 높은 수준에서부터 감소한다. 스톡은 일반적

으로 해층(sea bed)을 따라 균등하게 배분되지 않으며, 대부분 스톡이 풍

부한 어장부터 먼저 어획을 하게 된다. 어민들은 풍부한 어장의 자원이 

고갈되면 또 다른 곳을 찾아 이동하게 된다. 다른 어민들에 대한 정보 및 

지식이 부족할 경우, 어느 어민들은 이미 고갈된 지역에서 어획을 하고자

하는 경우도 있다. 이는 아직 고갈되지 않은 풍부한 해역의 위치에 대한 

정보가 부족할 경우, 비생산적인 지역에서 어획을 하게되는 결과를 초래

한다. 어획이 증가하면 추가적인 어장을 찾을 확률은 감소하므로 어획노

력 단위당 어획량은 당연히 감소하게 된다. 

어획량과 어획노력량과의 비선형관계인 비선형단기모델은 크게 두 가

지 형태로 개발되어 왔는데, 하나는 콥-더글라스 생산함수에 기초를 둔 

모델이며, 다른 하나는 Coppola 생산함수모델이다.

1) 콥-더글라스 생산함수모델

Tsoa, Schrank and Roy(1985)는 어업생산함수로서 콥-더글라스생산함

수의 일반적인 형태를 제안하였다.

C= qE αB β   (4.82)

․α,β는 각각 어획노력량과 스톡 탄력성의 파라미터

․α〈1 임으로 추가적인 어획노력량 단위에 대해 수익체감 발생

․α와 β가 1일 때 생산함수는 전통적 콥-더글라스모델과 동일.
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(1) 로지스틱 성장함수

Tsoa, Schrank and Roy(1985)는 다시 로지스틱성장 가정에 기초를 둔 

잉여생산모델을 개발하였다. 전통적 모델과 같이 어획량이 스톡의 잉여생

산과 일치할 때 균형을 이룬다. 

C= qE αB β= rB(1-B/k)  (4.83)

․ r,k는 각각 인구의 순간성장률(the instantaneous growth)과 최대 

자원량수준의 파라미터.

위 식을 재정리하면

B= k( 1-
q
r
E αB β-1)  (4.84)

자원량에 대해 이 식을 푼다는 것은 불가능하므로, 어획량의 스톡 탄력

성을 1로 가정한다(즉 스톡크기가 1퍼센트 증가할 때 어획 역시 1퍼센트 

증가하게 된다). 이것은 전통적인 잉여생산모델의 암묵적 가정과 동일하

다. 이 가정에 의해 자원량은 다음과 같이 어획노력량의 함수로 표현될 

수 있다.

B= k( 1-
qE

α

r
)  (4.85)

따라서 어획량은 다음과 같이 정리된다.

C= qkE α(1-
qE

α

r
)  (4.86)

식 (4.86)을 E에 대해 미분하면, MSY를 달성할 수 있는 어획노력량의 

수준이 다음 식과 같이 유도된다.
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Emsy=(
r
2q

)
1
α   (4.87)

 

어획노력량에 대한 수확체감법칙에 따라 α〈 1이라고 가정하면, MSY

를 달성하는데 요구되는 어획노력량의 수준은 전통적인 모델을 사용한 

평가방법의 것보다 더 클 것이다. 테일러 정리를 이용해, β가 1에 가까워

질 때(β≠1) 식 (4.84)의 근사치(approximation)를 측정할 수 있다. 이는 

또한 어획량의 스톡탄력성이 약 1정도라고 가정할 때도 추정할 수 있다. 

1계 테일러급수추정(The first order Taylor's series approximation)은 다

음에 의해 주어진다.

B=
k[ 1- k

β- 1
E

α
(1-

qE α

r
)
β- 1

(
q
r
-β-1)]

1+ k β- 1(β-1)E α (1-
qE α

r
) β- 2

  (4.88)

위로부터 장기어획량과 어획노력량연관모델의 추정은 다음과 같이 주

어진다.

C= qE
α

ꀎ

ꀚ

︳︳︳︳︳︳︳︳

k[ 1- k
β- 1
E

α
(1-

qE α

r
)

β- 1
(
q
r
-β-1)]

1+ k β- 1(β-1)E α (1-
qE α

r
) β- 2]

ꀏ

ꀛ

︳︳︳︳︳︳︳︳

β

  (4.89)

또한 어획노력량의 각각 수준에 따른 장기이윤수준은 다음과 같이 주

어진다.

π= pqE α

ꀎ

ꀚ

︳︳︳︳︳︳︳︳︳

k[ 1- k
β- 1
E

α
(1-

qE α

r β - 1 (
q
r
-β-1)]

1+ k β - 1(β-1)E α (1-
qE

α

r
) β- 2

ꀏ

ꀛ

︳︳︳︳︳︳︳︳︳

β

- vE     (4.90)

이윤극대화를 위한 일계조건을 구하고자 할 때, 이 함수는 미분가능하

나 그 과정이 상당히 복잡해진다. 예를 들어 어획노력량의 장기이윤극대

화 수준은 β = 1에서 달성될 수 있으며, 다음 식으로 나타낼 수 있다.
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dπ
dE

= αpqk (E α- 1-2
q
r
E 2α- 1)- v= 0   (4.91)

이를 다시 E에 대하여 풀면

Emey= [
r
2q ( 1-

v

αpqkE α- 1
mey )]

1
α

  (4.92)

지수적 성장모델에 기초하여, 최대의 경제적 수확을 생산할 수 있는 어

획노력량의 가치는 반복적인 과정을 거치는 방법과 비선형 해결사

(solver)15)를 통해 풀어낼 수 있다. 

유사한 방법으로 자유어업균형에서 어획노력량의 수준 또한 식 (4.90)을 

“0”으로 놓고 E에 대해 풀 경우 구할 수 있다. 다시 β = 1로 놓고 풀면, 

Eoae= [
r
q ( 1-

v

pqkE α- 1
oae )]

1
α

  (4.93)

(2) 지수적 성장모델

지수적 성장모델의 경우, 균형에서 잉여성장은 수확의 수준과 동일하며 

다음과 같이 주어진다.

C= qE αB β= rB ln (k/B)  (4.94)

모델의 단순화를 위해 β = 1로 놓으면, 자원량의 균형수준은 식 (4.94)

에서 구할 수 있으며 다음과 같이 주어진다.

B=ke
-
q
r
E

α

 (4.95)

15) GAMS와 같은 쇼프트웨어를 통하여 해를 찾을 수 있음.
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따라서 어획은 다음과 같이 주어진다.

C=qkE
α
e

q
r
Eα

 (4.96)

지속적 수확을 극대화하는 어획노력량의 수준은 식 (4.96)을 1계미분하

여 다음과 같이 얻을 수 있다.

Emsy=( rq )
1
α

  (4.97)

이전의 모델처럼 수산업의 이윤수준은 총비용보다 작은 수준인 총수입

에 의해 결정된다. β = 1이라고 놓으면, 다음과 같다.

π= pqkE
α
e

-
q
r
E

α

-vE  (4.98)

수산업에서 이윤극대화를 위한 어획노력량의 수준은 식 (4.98)을 E에 

대해 미분하여 얻을 수 있다. 일계미분하여 “0”으로 놓았을 때 극대이윤

을 구할 수 있으며, 그 결과를 E에 대하여 풀면

Emey= [ rq ( 1- v

αpqkEα- 1
mey

e
q
r
E

α
mey

)]
1
α

  (4.99)

와 같다. 유사한 방법으로, 어획노력량에 대한 자유어업균형은 식(4.98)

을 “0”으로 놓고 E에 대하여 풀면 구할 수 있다.

Eoae=[ rq [ (α-1) lnEoae+ ln(pqk)- ln (v)]]
1
α

 (4.100)

자유어업균형과 어획노력량의 최대지속가능어획수준 모두 비선형해결

사를 이용한 반복적 계산을 통해 얻을 수 있다. 



제 4 장 균형모델

- 75 -

2) 코폴라 생산함수

선형어획함수와 콥-더글라스함수 모두 어획량이 모든 자원량의 수준을 

초과할 수는 없다. 따라서 주어진 자원량에 따라 어획의 총량을 제한할 

수 있는 대안적인 어획노력연관모델이 요구된다. 이에 따른 함수의 형태

로서 Mitscherlich-Spillman모델이 있다. 코폴라(Coppola)는 이 생산함수

를 다음과 같은 형태로 응용하였다.

C=B(1-REe )(1-R
S
s ) (4.101)

B는 모든 자원량의 크기이며, E는 어획노력량, S는 자원량 중 S≤B가 

되도록 어획된 부분이다.  그리고 Re와 Rs는 0〈Re〈1과 0〈Rs〈1일 

때의 파라미터들이다. 이 파라미터들은 생산요소가 증가함에 따라, E와 

S의 한계생산이 감소하는 수준을 반영한다. E=0  그리고/또는 S=0일 때 

생산은 “0”이 된다. 양의 값을 가지는 어획노력과 “0”이 아닌 값인 스톡

(a non zero portion of the fish stock)은 양의 값을 갖는 어획량을 위해 

필수조건이다. 더욱이, 선형 및 콥더글라스 형태와 달리 극대실질어획량

은 E와 S가 무한대로 갈 때 증가한다. 이때 어획은 총자원량의 크기와 

일치한다. 

S≤B이므로, B가 유한한 값을 갖는 반면, S가 무한한 값을 갖는다고 

단언하는 것은 모순된다. 생산함수는 이러한 예외적인 측면을 재구성되는 

것이 바람직하며, 수정된 형태는 다음과 같다.

C=B(1-R E
e )(1-

S
B

)Rs)
s (4.102)

이때 S/B의 비율은 스톡의 이용계수(the coefficient of exploitation)이

다. 어획이 총스톡에 영향을 미칠 때, 이용계수는 1과 같다. 이는 어획활

동의 수준에 제한이 없을 경우 발생한다. 이 경우 스톡의 평가비용은 “0”

이다. 신고전학파 이론에 따르면, 생산요소간 대체가 주어졌을 때, 개별운

영자는 상대적으로 낮은 비용으로 더 많은 요소를 투입하게 된다. 따라서 
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총자원량 B는 S=B, S/B=1일 때 어획활동에 의해 영향을 받게 될 것이다. 

이는 <그림 4-5>의 등량곡선과 등비용곡선을 사용하여 보일 수 있다. 

이용계수가 일정하다고 가정하면, 식 (4.102)에서 주어진 생산함수의 등량

곡선은 다음에 의해 주어진다. 

S=ln [1-
C

B(1-R
E
e ) ]( lnRs)-1 (4.103)

주어진 생산함수 형태로부터, 어떠한 생산요소도 생산과정에 있어 다른 

요소로 대체될 수 없다. 어획된 스톡의 비용이 0이므로, 등비용곡선은 수

직이 된다. 그 결과, 등비용곡선은 등량곡선이 역시 수직일 때만, 등량곡

선과 접하게 된다. 결국, 무한한 접점의 수가 있으며, 생산요소의 최적조

합은 정의되지 않는다. 그러나 스톡의 비용이 “0”이라고 할 때, 개별운영

자는 스톡의 극대크기의 사용을 시도한다. 따라서 어획노력은 총자원량 

B에 영향을 미칠 것이다.

[그림 4-5] 단기 등량곡선과 등비곡선

C 2

C 1

EE 1 E 2

S

C 2

C 1

EE 1 E 2

S

S/B=q인 경우를 고려하여, 식(4.102)는 다음과 같이 단순화된다. 
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C=B(1-REe ) (4.104)

스톡에 접근이 자유로울 때, 스톡의 이용이 극대화되며, (1-R s )
s란 

용어는 사라진다. 그러나 (1-R s)
s이 사라졌다고 해서, 스톡이 생산요소

가 아니라는 의미는 아니다. 오히려 어획노력이 총자원량에 영향을 주었

기 때문에 스톡생산성이 극대에 이른다. 결국, 자원량 B의 크기는 더 이

상 외생적이지 않으며, 이전 연도의 어획크기에 의해 영향을 받는다. 생

산함수의 자원량 동태모델은 자원량의 변화를 고려하지 않으며, 다음과 

같이 표현될 수 있다(Hilborn and Walters 1992). 

Ct=Bt (1-R
E
e ) (4.105)

제약조건은 다음과 같다.

Bt=Bt-1+Gt-1-Ct-1
(4.106)

Ct,Et  그리고 Bt가 각각 t 년도의 어획, 어획노력량, 자원량일 때, 

Gt- l은 전년도에 걸친 성장이다. 첫 번째 식은 단기생산함수이며, 두 번

째 식은 당해년도의 자원량과 전년도의 자원량을 연결하는 동태적 요소, 

즉 어류모집단의 자연성장과 전년도의 어획을 도입하였다. Bt=Bt-1
로 

균형을 이룰 때, Gt=Ct가 된다. 이는 어획의 크기는 물고기 모집단의 

자연성장과 같음을 의미한다. 

(1) 로지스틱 성장모델

균형을 이룰 때 어획은 성장률과 같다. 

B(1-REe )=rB(
k-B
k

) (4.107)

이 식은 주어진 어획노력량의 수준에 대한 자원량의 균형수준을 생산

하기 위해 다음과 같이 재정리될 수 있다. 
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B= k-
k(1-R-eE)

r
(4.108)

따라서 어획의 균형수준은 다음과 같다. 

C=
k
r
(r-1+R-eE )(1-REe ) (4.109)

식(4.108)에서 장기정체상태(the long run steady-state)일 때 모집단의 

크기는 극대모집단크기 k에 비례하며, 어획노력의 수준 E와 본원적 자연

성장률(the intrinsic rate of natural population growth) r에 반비례한다. 

본원적 성장률은 반드시 “0”보다 크다. 만일 r=0  일 때, 자원은 재생산이 

불가능하며 어획노력량이 장기적으로 이루어질 때, 고갈될 것이다. 따라

서 균형자원량과 어획은 존재하지 않는다. 

식 (4.109)에서 E→∞일 때 REe→0와 어획량곡선은 점근적

(asymptotically)으로 k(r-1)/r로 접근하는 경향이 있다. r=1일 때, 어

획노력량곡선은 점근적으로 “0”에 가까워지며, <그림 4-6>에 나타나 있

다. r〉1일 때 자원은 어떠한 어획노력량으로도 고갈되지 않는다. r〈1

일 때 곡선은 점근적으로 음의 값에 가까워지며(the curve asymptotes to 

a negative value), X선을 지나 통과한다. 이때 E=ln(1-r)/ lnR이다. 

음의 값을 갖는 노력은 불가능하므로 곡선은 이 점에서 끝나게 된다. 대

부분의 경우 극대 지속가능한 어획수준은 E=ln (1-r/2)/ lnR일 때 가

능하다. MSY는 다음과 같다.  

Cmsy=
k
r
(r-1+R

ln (1-r/2)
ln(R) )(1-R

ln (1-r/2)
ln(R) ) (4.110)

<그림 4-6>과 같이 Schaefer성장모델이 모델개발시 사용되었음에도 

불구하고 어획노력연관은 비대칭이다. 이러한 비대칭은 일정하지 않은 투

입요소의 한계생산으로부터 증가한다. 
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<그림 4-6> 로지스틱 성장함수에서의 어획량과 어획노력량과의 장기적 관계

어획량

r > 1

r = 1

r < 1

어획노력량

어획량

r > 1

r = 1

r < 1

어획노력량

(2) 지수성장 모델

이 모델은 지수성장함수를 사용해 추정할 수 있다. 지수성장모델은 다

음과 같다.

dB
dt

=G= rB ln (k/B) (4.111)

이전과 같이, 어획의 식이 성장의 식과 같다고 놓으면

B(1-RE)=rB ln (k/B) (4.112)

 이로부터 주어진 어획노력량에 대한 균형자원량이 주어진다. 

B=k/ exp ( (1-RE )
r ) (4.113)

이에 대응하는 지속 가능한 어획의 수준은 다음과 같다. 
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C=
K(1-RE)

exp ( (1-RE)
r )

(4.114)

식 (4.114)를 E에 대하여 미분하면 극대지속가능 어획을 생산하는 어획

노력량의 수준은 다음과 같이 주어진다. 

E=ln(1-r)/ lnR (4.115)

이는 동시에  Schaefer 로지스틱모델에서 r〈1일 때, 스톡이 고갈된 

상태의 어획노력량수준이다. 그러나 로지스틱모델과 달리, 만일 지수성장

모델이 적절하다고 하더라도 스톡은 고갈될 수는 없을 것으로 보여진다. 

E→∞에 따라, RE→0이 되나, 어획곡선은 점근적으로 k/exp(1r)에 가까

워지게 된다. 분모(denominator)는 항상 양의 값을 가지므로, 어획은 언

제나 0보다 크다. 지수적 모델은 <그림 4-7>에 나타나 있다. <그림 

4-7>과 식 (4.115)로 부터 r〈1일 때 극대지속가능어획이 유일하게 발생

한다. r=1일 때, 극대지속가능어획량은 모든 어획노력량수준(an infinite 

number of levels of effort)에서 성취되며, r〉1일 때, 극대지속가능어획

량은 무한의 어획노력량수준(an infinite effort level )에서 유일하게 성취

된다.

<그림 4-7>   지수성장함수에서의 어획량과 어획노력량과의 장기적 관계

r  >  1

r  =  1

r  <  1

어 획 량

어 획 노 력 량

r  >  1

r  =  1

r  <  1

어 획 량

어 획 노 력 량
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(3) 생물경제 모델

경제적 파라미터들을 모델 내로 결합하였을 때 복잡성이 증대된다. 가

격이 일정하고 어획노력량의 한계비용이 일정하다고 가정하면, 단순잉여

생산의 생물경제모델은 로지스틱 성장모델으로부터 발전될 수 있으며, 다

음과 같이 표현된다. 

π=
pk
r

(r-1+RE )(1-RE)-vE (4.116)

π가 수산업의 지속가능한 이윤수준일 때, p는 각 어획단위의 평균가격

이며, v는 상수값을 갖는 어획노력량생산의 한계비용이다. 이윤함수를 어

획노력량에 대해 미분하면

dπ
dE

=
-2pk ln (R)r 2E

r
-
pk(r-2)ln (R)RE

r
-v (4.117)

따라서 연간 지속가능한 이윤은 아래 수준에서 극대화된다. 

(pk ln (R)RE)(2(1-RE)-r)= vr (4.118)

이는 비선형이므로 대수적으로 쉽게 풀 수는 없다. 그러나 이윤을 극대

화하는 어획노력량의 수준은 파라미터 p,c,k,R 및 r의 적절한 값이 존

재하면, 반복적으로 추정될 수 있다. 

이와 유사하게, 지수성장의 이윤극대화조건 역시 추정될 수 있다. 가격

과 비용을 식 (4.114)와 결합하여 이윤함수를 이끌어 낼 수 있다. 

π= pk(1-RE)/ exp ( (1-R
E
)

r )-vE (4.119)

이를 어획노력량에 대해 미분하면 이윤극대화의 조건이 나온다. 

(pk ln (R)exp [RE/r+E ln (R)-(1/r)])( exp (E ln (R))+(r-1))+rv=0(4.120)
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이 역시 고도의 비선형 형태이므로 대수적으로 쉽게 풀 수 없다. 그러

나 로지스틱 모델과 같이 이윤극대화의 수준은 파라미터 p,v,k,R 및 r의 

적절한 값이 존재할 때 반복적으로 추정 가능하다. 

4. 장단기 이윤에 대한 어획노력량감소의 효과

생산함수의 형태는 최적어획노력량수준에 실질적인 영향을 줄뿐만 아니라, 

어획노력량의 감소로 발생하는 편익의 상대적 타이밍에도 영향을 미친다. 

1) 단기선형어획노력연관모델

π= pqEB- vE (4.121)

 

따라서 장기이윤의 어획노력량변화 효과는 다음과 같이 표현된다.  

∂π
∂E

= pqB- v (4.122)

수산업 이윤의 어획노력량에 대한 단기탄력성은 다음과 같이 표현된다. 

∂π
∂E / π

E
=
pqB- v
pqB- v

= 1 (4.123)

따라서 어획노력량의 감소에 비례하여 단기 이윤은 감소한다. 

단순로지스틱모델을 가정하였을 때, 장기이윤은 식 (4.14)에 의해, 그리

고 이윤에 대한 어획노력량변화의 효과는 식 (4.15)에 의해 주어진다. 어

획노력량에 대한 수산업이윤의 장기 탄력성은 다음과 같이 주어진다. 

dπ
dE / π

E =
pqk(1-2

q
r
E)-v

pqk(1-
q
r
E)-v

(4.124)
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탄력성의 부호는, 수산업의 어획노력량수준에 따르는 식(4.124)의 분자

와 분모의 부호에 따라 결정된다. 식 (4.16)으로부터, 어획노력량의 수준

이 MEY를 생산하는 것보다 작을 경우, 분자는 양의 값이 될 것이며, 더 

높은 수준의 어획노력량에서는 음의 값이 된다. 식 (4.18)로부터 분모는 

자유어업균형보다 작은 모든 어획노력량의 가치에 대해 양의 값을 갖게 

될 것이다. 따라서, 위의 이론과 같이, 어획노력량이 자유어업균형수준 이

하로 감소할 때 장기이윤이 증가할 것이다. 

전통적인 잉여생산함수에서는 모든 어획노력량감소의 편익은 단지 장

기에 결쳐 증가한다. 단기의 경우, 어획노력량수준의 감소에 비례하여 어

업 이윤이 감소한다. 전통적 모델의 어획노력량감소에 의한 편익이 단지 

장기에 증가한다고 할 때, 단기에는 비용손실이 발생하는 반면, 사회의 

시간선호가 고려되기만 한다면 어획노력량의 최적수준은 더 작아 질 것

이다. 할인율이 고려되었을 경우 장기이윤극대화 어획량은 동태적 

MEY(DMEY)로 정의된다. 시간선호문제가 포함되고 이는 시간에 걸친 

이윤의 할인율로부터 유도된다. DMEY는 어획량의 균형수준이다. DMEY

는 극대경제어획량의 경우보다 더 높은 어획노력량과 더 낮은 바이오매

스의 수준으로 특성을 나타낼 수 있다. 그러나 어획수준은 바이오매스의 

수준이 어떠한가에 따라 극대경제어획량보다 높거나 낮을 수 있다. 이는 

<그림 4-8>에 나타나 있다. 어획노력량의 수준을 EMEY에 동등하게 적

용하면 결국 미래 어느 시점의 극대경제어획량이 나온다. 그러나 새로운 

어업의 자원량은 자원량의 균형수준보다 크기 때문에 단기에 있어 어획

량 또한 균형수준일 때보다 높다. 따라서 이윤 역시 균형수준일 때보다 

단기에 더 높다. 
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<그림 4-8> 시간의 흐름에 따른 이윤궤적

E m ey

E d m ey

시 간

연 간 렌 트

E m ey

E d m ey

시 간

연 간 렌 트

더 높은 어획노력량수준을 적용하면 초기 몇 년 동안 더 높은 이윤을 

낳는다. 그러나 그 이후에는 더 낮은 이윤을 낳는다. 미래의 균형점에서 

이윤이 더 낮지만, 두 번째 궤적은 수입에 대한 시간선호가 고려되었을 

경우 여전히 최적수준일 수 있다.

잉여생산모델을 추정할 때, 스톡자원량의 변화는 스톡성장률과 어획수

준에 의해 결정된다고 가정되었으며, 다음과 같다. 

dB
dt

= Ḃ= g(B)- f(E,B) (4.125)

g(B)가 개체군의 성장이며, 이는 자원량(B)의 함수이고, f(E,B)는 자원

량과 어획노력량의 함수인 어획의 수준이다. 식(4.115)를 재정리하고 다시 

상수인 한계가격 p를 가정하고, 또 단위어획비용 v(B)는 자원량의 수중

에 따라 변화한다고 가정하면, 무한한 기간에 걸친 이윤의 현재가치는 아

래와 같게 된다. 

PV=⌠⌡○
∞

0
e -δt[p-v(B)][g(B)-Ḃ]dt (4.126)
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여기서, δ는 소득과 소비에 대한 사회의 시간선호를 반영하는 할인율이다. 

Clark에 의하면, 이윤의 최대현재가치는 극대화를 위한 오일러 필요조

건을 적용하여 아래와 같이 결정될 수 있다.

∂PV
∂B

=
d
dt

∂PV

∂B ̇ (4.127)

여기서,

∂PV
∂B

= e
-δt {-v '(B) [g(B)-B ̇]+[p-v(B)]g'(B)} (4.128)

      

d
dt

∂PV

∂B ̇ =
d
dt

{e- δt
[p-v(B)] }= e- δt { δ[p- v(B)]+ v '(B) B ̇}(4.129)

식 (4.128)과 (4.129)를 같다고 놓고, 단순화하면 다음을 얻을 수 있다 

-v'(B)g(B)+p[p-v(B)]g'(B)= δ[p-v(B)]  (4.130)

이를 재정리하면

g'(B)-
v'(B)g(B)
p- v(B)

= δ (4.131)

이로부터, 장기최적스톡규모가 추정될 수 있다. 예를 들어 Schaefer 모

델에서 성장과 비용은 다음과 같이 주어진다. 

g(B)= rB(1-B/k)  and v(B)= v/qB  (4.132)

이를 식 (4.132)와 결합하면

(r- 2k
k
B)- (-v/qB

2
)(rB-rB

2
/k)

p-v/qB
=δ (4.133)
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이를 B에 대해 풀면 2차 식이 나오며, 근들(roots) 중 하나만이 양의 

값을 갖는다. 따라서 최적자원량의 크기 B는 다음과 같이 표현된다. 

B *=
k
4 [1+ v

pkq
-

δ
r ]+ [1+ v

pkq
-

δ
r ]

2

+
8vδ
rpkq

(4.134)

최적스톡수준이 주어질 경우, 자원량의 수준을 결정할 수 있는 어획노

력량의 수준을 구할 수 있으며, 어획노력량수준과 결합된 어획량 및 이윤

의 수준도 구할 수 있다. 

지수성장모델이 주어졌을 때, DMEY의 자원량을 결정하기 위한 식도 

유사한 방법으로 유도할 수 있다. Clarke, Yoshimoto, Pooley에 따르면 

결정식(resultant equation)은 다음과 같다.

ln ( kB * )= (1+ δ
r )(1- v/pq

B * ) (4.135)

Emey의 해(solution)로써, Bdmey는 반복하거나, 스프레드시트의 솔버 도

구를 사용해 풀 필요가 있다. 

        

2) 비선형단기모델

어업의 장,단기 이윤수준에 대한 어획노력량수준의 변화효과는 콥더글라

스 생산함수를 이용해 설명될 수 있다. 상대적인 효과의 유도가 보다 복합

적임에도 불구하고, Coppola 생산 함수와 유사한 효과의 발생이 가능하다. 

식 (4.55)로부터, 단기 어업의 총이윤은  다음과 같이 주어진다. 

π = pqE αB β- vE  (4.136)

이때 p가 어획단위당 평균가격이라면, q는 어획가능 상관계수이며, E는 

어획노력량의 수준 그리고 B는 자원량이다. 이때 계수 α와 β는 각각 

어획노력량과 자원량에 대한 어획의 탄성치이다. 단기에 자원량의 수준은 

주어져 있다.
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dπ
dE

E
π

=
αpqE α - 1B β- v

pqE α - 1B β- v
(4.137)

이로부터 어획노력량의 탄력성은 다음 조건하에 음의 값을 갖게 될 것

이다. 

αpqE
α - 1
B

β
〈v (4.138)

αpqE α - 1B β는 어획노력량단위당 한계수입을 의미하며, v는 한계비용

을 의미한다. 수산업에 대한 규제가 없을 경우, 어획노력량은 경제적 이

윤이 없어질 때까지 증가한다. 이 점에서 평균수입은 평균비용과 같아지

나, 평균수입은 한계비용보다 작게 된다. 한계수입은 자유어업균형수준과 

이윤극대화 수준 사이의 어획노력량수준에 대한 한계비용보다 작다.

α와 β가 1일 경우, 어획노력량 탄력성은 어획노력량의 모든 값에 대

해 1이 된다. 결과적으로, 어획노력량의 증가가 단기이윤의 증가를 가져

오는 반면,  어획노력량감소는 단기이윤의 감소를 가져온다. 그러나 α와 

β가 1이 아닐 경우, 식 <4-138>의 탄력성함수는 연속적이지 못하다. 어

획노력량이 총비용과 총수입이 같은 점에 접근함에 따라, 이윤의 어획노

력량탄력성은 감소한다. 그러나 이 점을 넘어 식 <4-138>의 분모는 음의 

값을 갖게 되고 이는 탄력성의 값이 양이 되게 한다. 어획노력량에 대한 

단기 자유어업균형수준을 넘어, 어획노력량탄력성은 어획노력량의 추가단

위로 인한 손실의 변화비율을 나타낸다고 하겠다.  
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<그림 4-9>  단기 비용과 수익

어 획 노 력 량

단 기 비 용 곡 선

평 균 및 한 계 비 용 곡 선

어 획 노 력 량

한 계 수 익 및

비 용

평 균 수 익 곡 선

한 계 수 익 곡 선

어 획 노 력 량

단 기 비 용 곡 선

평 균 및 한 계 비 용 곡 선

어 획 노 력 량

한 계 수 익 및

비 용

평 균 수 익 곡 선

한 계 수 익 곡 선

<그림 4-10> 이윤과 손실의 어획노력량 탄력성

탄 력 도
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이 윤 의 노 력 량 탄 력 도

E M R = M C

E T R = T C

탄 력 도

손 실 의 노 력 량 탄 력 도

어 획 노 력 량

이 윤 의 노 력 량 탄 력 도

E M R = M C

E T R = T C
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장기에 자원량의 균형수준은 어획노력량수준의 함수이다. 식 (4.61)에서 

주어진 장기이윤함수는 어획노력량수준 및 어획에 대한 어획노력량과 자

원량의 탄력성일 뿐만 아니라, 생물학적, 경제적 파라미터들의 함수이다. 

앞에서 언급한 바와 같이, 증가탄력성을 측정하기 위해 이 함수를 미분하

는 것은 상당히 번거로우며 심지어 불가능할 수도 있다. 이윤극대화의 1

계조건 추정의 경우, 어획노력량의 장기탄력성은 β=1일 때 쉽게 추정될 

수 있다. 이 결과는 다음과 같다.

dπ
dE

E
π

=
αpqk(E ( α- 1)-2

q
r
E ( 2α- 1))- v

pqk(E ( α- 1)-
q
r
E ( 2α- 1))- v

 (4.139)

단기의 경우, 장기한계수입 αpqk(E
α- 1

-2qE
2α - 1

/r)이 한계비용 v보

다 작을 때, 어획노력량에 대한 장기이윤 탄력성은 음의 값을 가진다. 따

라서, 이윤극대화 보다 높은 어획노력량수준에서 작업하는 어업의 경우, 

장기이윤은 어획노력량의 감소에 따라 증가할 것이다. 그러나 단기탄력성 

측정의 경우, 장기측정은 자유어업균형보다 위에 있는 어획노력량수준의 

손실탄력성을 대표한다. 식 (4.139)의 추정탄력성은 총어업 이윤 중 어획

노력량감소에 따른 장,단기 효과를 포함한다. 후자는 스톡의 실질규모와 

성장률에 의존하는 반면전자는 자원량의 현재 크기에 의존함에 따라 이 

효과들을 분리하는 것은 불가능하다.

장기와 단기 편익의 분포는 전통적인 모델보다 단기 비선형어획노력연

관모델에서 덜 명확하다. 어떤 경우, 어획노력량감소를 통해 얻은 많은 

편익들이 단기의 비용감소로부터 유도되었을 수도 있다. 스톡 복구는 이

러한 편익을 더욱 증가시키는 반면 추가적 편익은 총편익과 다소의 상관

성을 갖고 있다. 편익의 분포는 대개 경험적인 질문이라 할 수 있다. 이

러한 환경 하에서 동태적인 최대경제어획량을 추정하는 것은 매우 어렵

다. 스톡을 회복하기 위해 고려된 최적어획량이 존재하나, 최적 자원량의 

추정은 이러한 주제의 범위를 넘어선다. 
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5. 요 약

어업자원 스톡의 잉여생산은 가입량의 수준(the level of recruitment)과 

자연사망율의 수준(the level of natural mortality)의 차이이다. 이 두 요

소는 잉여생산모델의 기초가 되는 개체군성장모델(population growth 

model)의 단일매개변수와 결합된다. 어업에 적용가능한 성장모델은 여러 

가지가 있으나, 가장 일반적인 것은 로지스틱 그리고 지수적 성장모델이

라 할 수 있다. 

어업은 어획수준이 스톡의 성장률과 동일할 때 균형을 이룬다. 성장량

에 대한 가정 및 어획량과 어획노력량 및 자원량의 수준 사이의 연관에 

대한 가정을 고려할 때, 그 관계는 개체군의 성장과 어획노력량으로부터 

이끌어 낼 수 있다. 이처럼 잉여생산모델은 주어진 어획노력량수준에서 

장기에 걸쳐 지속되는 어획량의 지표를 제공한다.

가격과 비용 데이터는 단순균형생물경제모델의 유도를 위해 각각 잉여

생산모델에 통합될 수 있다. 이 모델로부터 최대경제어획량의 추정치가 

유도될 수 있으며, 유사한 방법으로 최대경제어획량과 장기 자유어업하에

서 발생할 수 있는 어획노력량의 총량을 추정할 수 있다.

잉여생산모델을 추정하기 위해 여러 방법들이 유도되었다. 이런 방법들

은 관찰된 어획과 어획노력량의 데이터에 기초를 두고 있다. 이러한 방법

들이 서로 다른 생물학적 가정으로부터 유도되는 반면, 어떠한 가정이  

주어진 스톡에 더욱 적용되기 좋은가를 미리 안다는 것을 불가능하다 할 

수 있다. 
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제 5 장 사례분석에 의한 생물경제모델의 적합성평가

1. 어획량과 어획노력량 실적자료

어획노력량은 생물경제분석에 있어서 주요한 변수로서, 모든 생물경제

모델의 어획량수준은 어획노력량과 자원량수준의 함수로 가정한다. 즉, 

Ct= qBtEt. 어업자원관리에서 많이 이용되는 어획노력량에 대한 측정치

는 어업형태에 따라 조업일수, 선박크기, 마력크기, 어망 등 어구크기, 조

업인원수 및 이들간의 조합 등이 있다. 불행하게도 조업일수와 같은 어획

노력량의 관찰가능한 측정치는 어획량을 충분히 설명하기 어렵다. 따라서 

어획노력량의 측정치를 얼마나 잘 표준화하느냐는 매우 중요하다. 

본 연구의 실증분석에서는 기선권형망어업(멸치)의 경우 선박엔진의 크

기 (마력수), 근해채낚기(오징어)의 경우 총조업일수(조업일수×조업인원), 

그리고 기타 대형선망어업(정어리, 전갱이, 삼치, 고등어)의 경우 어망길

이(km nets × lifts)를 적용한다. 이들에 대한 시계열자료는 정어리와 삼

치를 제외한 어종들(멸치, 오징어, 전갱이, 고등어)의 실적자료는 30년

(1970년～1999년)동안의 자료이고, 정어리는 25년(1975년～1999년), 삼치

는 19년 (1981년～1999년)동안의 자료를 사용한다. 

 

2. 어가와 어업비용

어가와 어업비용은 MSY를 제외한 MEY, OAE 및 동태적 MEY를 추

정하는데 있어서 주요한 자료이다. 본 연구의 실증분석에서는 인플레이션

을 조정한 평균불변 어가와 비용자료(1994년～1999년)를 이용한다 (<표 

5-1>참조). MEY, OAE 및 동태적 MEY를 추정할 때 이용되는 단위당 

비용은 어획노력당 한계비용(marginal cost of effort), v=total cost/effort

이어야 한다. 그런데, 어획노력당 한계비용자료를 구하는 것은 쉬운 일이 

아니다. 실제 통계자료에서 쉽게 구할 수 있는 자료는 단위어획량당 비
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용, w=total cost/catch=total cost/(CPUE×effort)이다. 따라서, 본 연구

에서는 편의상 단위어획당 비용(w)을 이용한 단위노력당 한계비용, v=w

×CPUE=wqB을 적용한다.16)

<표 5-1> 평균가격과 비용

                                                      (단위: $/ton)

Item 멸치 오징어 전갱이 정어리 고등어 삼치

단위가격 1,044 1,599 894 445 616 2177

단위비용
1) 882 1,530 760 400 554 2068

 주: 1) 단위어획당 비용

3. 실증분석결과

  본 연구에서의 6개 대상어종의 MSY, MEY, OAE 및 동태적 MEY를 

추정하기 위해서 먼저 Schaefer, Schnute, Walters&Hilborn, Fox 및 

CYP모델들의 통계적 적합성 및 유의성이 회귀분석에 의해 추정되었다(<

표 5-2>～<표 5-7> 참조). 여기서 CYP 모델을 제외한 모든 모델의 추

정치가 R 2, t-통계치, 자기상관(autocorrelation) 등에 있어서 통계적으로 

유의하지 않을 뿐만 아니라 최종적으로 산출하고자 한 MSY, MEY, 

OAE 및 동태적 MEY의 추정결과가 실적자료들과 비교할 때 지극히 비

현실적으로 나타났다.17) 반면에, CYP 모델을 이용한 추정치는 10%이내

의 수준에서 통계적으로 유의성을 갖고 있다. 따라서, 본 연구에서는 

CYP 모델에 의한 분석에 초점을 둔다. 이와 같이 지속가능한 생산량 등

을 추정하는데 있어서 어종별 해역환경별 적합한 모델을 선정하는 것은 

주요한 절차 중의 하나이다. CYP 모델의 추정된 방정식과 통계결과는 

<표 5-7>에 요약되어 있다. 

16) w = total cost/(CPUE×effort) = (total cost/effort)×CPUE = v×CPUE ∴ v = w

×CPUE = wqB. 그런데, 여기서 주의할 점은 어느 시점의 qB를 이용하느냐 하는 논

란이 생길 수 있다. 본 연구에서는 이러한 점을 무시한다.

17) 최근의 연구결과(Clarke. et al., 1992) 일반적으로 CYP모델이 타 모델들보다 더 좋은 

통계적 적합성을 보이고 있다.
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<표 5-8>은 CYP 모델에 의해 추정된 MSY의 적합성을 파악하기 위

해서 참고적으로 장창익 등(2000)에 의해 추정된 생물학적 모델 (ABC)의 

MSY 및 실적자료의 평균 어획노력량과 어획량이 추가되었다. CYP 모델

과 ABC 모델의 MSY를 비교한 결과 정어리를 제외한 전갱이, 고등어 및 

삼치에 대한 두 모델의 결과치는 서로 유사함을 나타냈다. 구체적으로, 

CYP에 의한 전갱이, 고등어 및 삼치의 MSY는 각각 6,581톤, 164,586톤 

및 11,608톤으로 추정되었고, 어획량의 평균 실적치는 각각 13,207톤, 

121,775톤 및 15,744톤이고, ABC 모델에 의한 어획량 추정치는 각각 

5,000 ～13,000톤, 132,000～197,000톤 및 10,000～18,000톤으로서, 지속가

능한 생산량을 위한 판단기준으로 이용될 수 있다. 다만, 정어리의 경우 

CYP 모델에 의해 추정된 MSY (129,000톤)가 ABC 모델의 것(20,000～ 

40,000톤) 보다 3 ～6.5배정도 많다. 그러나, 비록 정어리의 최근 어획실

적이 10,000～44,000톤 사이로 급격하게 하락하고 있지만, CYP 모델에 의

한 추정치는 1983년～1990년의 정어리의 연간어획량실적 (130,000～ 

190,000톤)과는 비교가능함을 알 수 있다. 여기서 유의할 점은 정어리, 전

갱이, 고등어 및 삼치 등의 어업은 대형선망어업 등 다양한 어업방법에 

의해 어획될 뿐만 아니라 하나의 어업방법 중에서도 다수어종이 어획되

고 있다는 것이다. 따라서 보다 정교한 지속가능한 생산량을 추정하기 위

해서는 다어종다어법모델로 확대되어야 할 것이다.

  한편, 본 실증연구에서는 단일어종의 대표적인 어업으로서 멸치잡이가 

90% 이상인 기선권형망어업과 오징어잡이가 90% 정도인 근해채낚기어

업에 대한 분석을 추가하였다. 기선권형망어업의 경우 R 2가 0.82이고, 상

수, 어획노력량 및 CPUE의 계수에 대해서 1%, 1% 및 5% 수준에서 각

각 통계적으로 유의할 뿐만 아니라 자기상관 (autocorrelation),  다중공선

성 (multicollinearity) 및 이분산 (heteroscedascity) 현상문제가 발생하지 

않았다. <표 5-9>와 <그림 5-1>에 나타난 바와 같이 CYP 모델에 의한 

MSY의 노력량과 어획량 (114,040 마력과 116,670톤)은 실제 노력량과 어

획량의 평균값 (107,905마력과 96,160톤)과 비교할 때 적합한 것 같다. 다

시 말해서, 최근의 연간 어획량이 110,00～160,000톤인 점을 감안할 때 

100,000톤 내외의 수준에서 멸치에 대한 최대지속가능수준을 유지할 수 

있을 것으로 예상된다. 반면에, MEY의 수준은 95,000톤으로서 MSY의 

81% 수준에서 경제적 이익을 최대화할 수 있음을 암시하고 있다. 또한, 
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손익분기점이라고 할 수 있는 OAE의 수준은 108,000톤 정도로서 MSY

의 93% 수준인데, 이는 어획한계비용이 어업한계수입에 비해 보다 탄력

적(steeper)인 것을 나타낸다. 또 하나의 주목할 만한 사항은 전절에서 언

급된 바와 같이18) 할인율 8% 수준에서 동태적 MEY의 어획노력량과 어

획량 (59,363마력과 98,114톤)은 MEY의 것 (56,085마력과 95,399톤)보다 

더 높고, 동태적 MEY의 자원량 (215,264톤)는 MEY의 자원량(221,542톤)

보다 약간 더 낮게 나타났다는 것이다. 다시 말해서, 할인율 0%와 ∞%

에서의 동태적 MEY의 결과는 정태적 MEY와 OAE의 추정치와 동일하

다는 것을 예시한다.

  또 다른 단일어종어업으로서의 오징어잡이 근해채낚기어업의 경우 

Durbin-Watson 통계치로부터 자기상관이 발견되어 Corchrane-Orcutt 처

리를 통해 R 2가 0.72에서 0.90으로 개선되었고, t-검정에서도 어획노력량

과 CPUE의 계수는 1% 수준에서 통계적으로 유의성을 갖게 되었다. 그

런데, 이 추정모델이 통계적으로 유의함에도 불구하고, 이 추정모델을 이

용한 추정치 (MSY, MEY 등)는 크게 비현실적이었다. 예컨대, MSY의 

추정된 노력량은 평균실제노력량보다 약 10배정도가 더 낮고, MSY의 추

정된 어획량은 평균 실제어획량보다 1,000배정도 더 높다. 오징어나 멸치

와 같이 단년생(1년생)의 본질적 성장률(intrinsic growth rate: r)은 빠른 

성장률을 감안할 때 r은 1에 근접하여야 적합할 것이다. 그런데, 멸치의 

추정된 r은 0.875로서 1에 근사하다고 할 수 있는 반면에, 오징어의 추정

된 r은 0.072로서 매우 낮게 나타났다. 

  따라서, 오징어 성장률의 특수한 환경을 감안할 때 어획노력량과 

CPUE와 같은 실적자료의 문제점이 보완되거나 모델이 수정되어야 할 것

이다. 실적자료의 보완의 어려움으로 인하여 편의상 이 모델의 본질적 성

장률을 1로 고정할 경우 오징어잡이 근해채낚기의 CYP 모델은 다음과 

같이 재구성될 수 있다.

  ln (Ut)=
2
3

ln(qk)-
q
3(
Et+Et+1))  

19)

18) DMEY는 MEY보다 더 높은 어획노력수준과 더 낮은 자원량을 나타낸다. 그러나, 어

획량수준은 자원량수준에 따라 MEY보다 더 높을 수도 있고, 더 낮을 수도 있다.

19) 이 식은 다음과 같이 도출된다. 
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  상기와 같이 재구성된 모델을 이용하여 오징어잡이 근해채낚기를 위한 

모델을 추정하였지만, 이 추정식의 R 2값은 아주 작아 변수간의 밀접도가 

아주 미약하지만, 상수와 어획노력량는 각각 1%수준과 15%수준의 통계

적 유의성을 갖고 있고 추정결과는 최초의 모델과 달리 보다 현실적이다. 

예를 들면, 재구성된 모델의 MSY의 어획노력량과 어획량 (1,960,784일, 

46,246톤)은 평균 실제어획노력량과 어획량 (1,563,699일, 49,795톤)과 비

교가능하다. 또한 재구성된 모델의 OAE의 어획노력량과 어획량(966,249

일, 37,845톤)은 MEY (879,758일, 36,011톤)와 비교적 가까운 점에서 발생

하는데, 이는 총비용의 기울기가 가파르고 총수익에 대한 총비용의 비율

이 높다는 것을 의미한다.

<표 5-9> CYP model에 의한 r, q, k, MSY, MEY, OAE 및 동태적 MEY의 추정치 

파라미터 멸치 오징어
오징어 

(r=1)
전갱이 정어리 고등어 삼치

r 0.875629 0.071667 1.000000 0.321980 0.180801 0.291526 0.427332

q 7.678E-6 4.350E-07 _ 1.73E-05 6.69E-05 1.34E-05 0.017166

k 3.623E+5 1.3269E+9 -1.7E-07 5.56E+04 1.95E+06 1.53E+06 7.3841E+4

Emsy 114,044 164,733 1,960,784 18,635 2,701 21,780 24.89

MSY 116,697 34,984,612 46,246 6,581 129,466 164,586 11,608

Bmsy 133,272 488,152,188 46,246 20,444 716,125 564,665 27,164

π(msy)2) 18,904 2413938 3,190 881 5,825 10,204 1,265

Effort3)

Catch3)

107,905

96,160

1,563,699

49,795

1,563,699

49,795

8,612

13,207

8,135

72,635

7,247

121,775

13.0

15,744

ABC 

model1)
_ _ _

5,000 ~ 

13,000

20,000 ~ 

40,000

132,000 

~197,000

10,000 ~ 

18,000

Emey 56,085 73,912 879,758 9,125 1,271 10,246 11.23

Cmey 95,399 27,242,519 36,011 5,369 103,448 131,483 9,067

Bmey 221,542 847,211,595 80,262 34,057 1,215,918 958,929 47,023

 

(뒷면 계속)

   ln (Ut+1)=(2×1/(2+1) ln (qk))+( (2-1)/(2+1)) ln (Ut)-(q/(2+1))(Et+ Et+1)

   여기서, 최초의 CYP 모델에서의 변수 ‘r'은 상수 ‘1’로 대체된다.
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파라미터 멸치 오징어
오징어 

(r=1)
전갱이 정어리 고등어 삼치

π(mey)2) 15,454 1,879,733 2,484 719 4,655 8,151 988

Eoae 75,315 81,178 966,249 12,151 1,559 12,556 12.51

OAE 108,231 28,629,667 37,845 6,077 114,052 144,916 9,594

Boae 123,026 673,038,216 63,761 19,336 82,3017 650,040 36,727

π(oae) 0 0 0 0 0 0 0

Bdmey 215,264 68,1635,699 78,481 31,659 1,083,670 888,520 44,710

Cdmey 98,114 32,541,259 36,974 5,735 114,755 141,579 9,585

Edmey 59,363 109,734 923,769 10,486 1,582 11,907 12.49

π(dmey)2

) 15,894 2,245,346 2,551 768 5,164 8,777 1,044

 1) 이는 ABC모델(장창익 등, 2000)에 의한 MSY추정치를 나타낸다.

 2) π(dmey)는 할인율 8%에서 무한대까지의 순현재가치를 나타내고, π(msy), π(mey), 

π(oae)는 할인율을 고려하지 않은 정태적 연간 순이윤 (단위: 1000 달러)을 의미한

다. 여기서 적용된 할인율 (8%)은 Pyo (2000)의 것을 적용한 것이다.

 3) 추정치와의 비교를 위해 1970년에서 1999년 동안의 실제 평균 노력량과 어획량이 추

가되었다.

<그림 5-1>  CYP 모델에 의한 멸치어업의 어획노력량과 어획량간의 관계
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제 6 장 생물경제모델을 이용한 잠재적 정책분석

1. 다어종다어법모델의 개발

  전장에서 검토된 단일어종과 단일어법에 의한 자원량추정은 현실세계에서

의 한계점을 드러낸다. 일반적으로 어업행위는 어장과 어종의 특성에 따라 

다른 어법에 의해 이루어지고, 여러 어종이 어획되기 때문에 다어종다어법모

델(multi-species, multi-metiers model)의 개발이 필요하다. 이와 같은 다어

종다어법모델은 대상어업의 최적어획노력수준과 경제적 이윤의 잠재적 변화

효과를 측정하기 위해 유용한 모델이다.

  전술된 바와 같이 어업관리의 공통된 목적은 경제적 이윤의 극대화, 고용

유지 및 폐기량의 극소화를 들 수 있다. 경제적 목적인 이윤의 극대화와 자

원보존의 목적인 폐기량의 극소화는 서로 보완적인 관계를 유지하지만, 고용

유지의 목적과 이윤극대화의 목적은 상충관계에 있다. 이윤극대화를 위한 목

적은 경제적 효율성과 관련되기 때문에 이는 일반적으로 어선척수와 고용의 

감축을 통한 어획노력량의 감소를 초래한다. 이와 같은 다목적 최적화함수-

성취함수와 관련목적은 다음과 같이 형성될 수 있다.

minZ=w 1

n 1

profmax
+∑

i
w 2, i

n 2, i

Labour
+∑

j
w 3, j

p 3, j
TACi

제약조건은 다음과 같다.

∑
s
Boats i, screws+n 2, i-p 2, i=Labour i  

(여기서, 고용은 각 지역 i를 위한 고용임.)

Catch j+n 3, j p 3, j=TACj  

(여기서,TAC는 각 어종 j를 위한 것임.)
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Z는 어업의 총경제적 이윤이라고 할 때, Profmax는 경제적 이윤의 목

표수준, Boat i, s는 i지역, s규모등급 어선수, crews는 s규모등급 어선의 

평균선원수, Labour i는 각 지역의 고용목표수준, Catchj는 j 어종의 어

획, 그리고 TACj는 j어종에 대한 총허가어획량이다. 성취함수는 이윤목

표의 음(陰)의 편차, 고용목표의 음의 편차 그리고 보호목적의 양의 편차

에 대한 가중치를 고려한 합계이다.

  다목적최적화모델은 각각의 목적에 대한 가중치에 따라 결과가 크게 달라

질 수 있다. 고용유지목적과 자원보존목적을 고려한 목적함수의 결과는 경제

적 효율성만을 고려한 함수의 산출결과와 다르게 보여줄 수 있다. 

2. 잠재적 관리정책

  최근 국제적 어업여건의 급속한 변화, 특히 우리나라 주변해역을 중심으로 

한 연안국가들(한국, 일본 및 중국)간의 어업자원의 공동관리 및 자원의 배

분을 위한 협상의 중요성이 크게 대두됨에 따라, 200해리 EEZ 시대에 대응

한 수산자원보존 및 관리를 위한 TAC제도의 정착을 서둘러야 한다. 이와 

같이 우리나라의 어업자원관리는 어업권의 면허 혹은 허가에 의해 일정기간 

어획노력량을 제한하거나 중요 어종의 산란기간의 어업행위제한과 같은 투

입제한에서 TAC제도와 같은 선진국에서 많이 이용되고 있는 입하량제한방

법으로의 방향전환의 계기가 되었다. 

  제2장에서 전술된 바와 같이 TAC제도를 실시함으로써 얻어지는 장단점이 있

지만, 이와 같은 어업자원의 양적 관리를 위한 필수적인 자료는 어업자원량의 

추정과 어업자원관리 기준의 설정에 있다. 자원량추정방법은 크게 생물학적 방

법과 생물경제학적 방법으로 구분할 수 있다. 생물학적 방법은 수음향 어탐-트

롤조사(hydroacoustic-trawl survey)기법과 같은 직접적인 방법과 연급군분석

(cohort analysis)에 의한 실제개체군분석(virtual population analysis)과 같은 간

접적인 방법이 있다(장창익 등, 2000). 생물경제학적 방법은 본 연구에서 집중적

으로 검토된 다양한 균형모델과 동태모델 등이 있는데, 실증분석에서 평가된 바

와 같이 생물경제학적 방법에 의한 결과는 생물학적 방법(장창익 등, 2000)에 

의한 것과 상당한 유사점을 발견할 수 있었다. 더 나아가 생물경제학적 모델은 

생물학적 모델에서 평가할 수 없는 MEY와 동태적 MEY를 동시에 추정할 수 

있다는 이점을 가지고 있어 생물학적 모델에 비해 훨씬 비용효과적일 뿐만 아
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니라 모델의 포괄성과 신축성을 내포하고 있다. 한편, 본 생물경제학적 방법에 

의한 결과는 최적어업자원관리기준으로서의 MSY와 MEY를 비교검토할 수 있

는 방향을 제시하여 주고 있다. <표 5-8>에 나타난 바와 같이 6개 대상어종의 

MEY는 MSY의 거의 절반 수준밖에 미치지 못한다. 이는 대상어종어업의 경제

적 채산성이 굉장히 낮다는 것을 의미한다. 감척 등을 통한 단위어획노력당 어

획량(CPUE)을 배증하거나 단위당 비용을 감소하는 방안과 어가의 상승을 유도

하여야 한다는 것을 암시하고 있다.

  이와 같은 어획노력량과 어획량의 관계에 의해 형성된 단일어종모델과 

달리 다어종다어법모델은 고용의 구조, 어선의 동력방식의 변화가능성을 

허용하며, 어획률과 가격의 계절적 변동을 인정하며, 어획량과 입하량과

의 차이, 어선규모등급에 따른 어선의 차이를 반영하여야 할 것이다. 어

획노력량배분을 뒷받침하는 주요 가정은 어획노력량의 추가 단위는 그들

이 최대 편익을 산출하는 곳에서 추가된 어획노력량의 단위가 어업방법

(metier)에 배분된다는 것이다. 이 경우 편익은 총수익에서 변동비(운영비

용이나 선원노무비)를 공제한 것으로서, 이것은 본질적으로 단기이윤극대

화를 나타낸다. 즉, 고정비용과 자본비용이 어업활동과 무관하게 발생하

므로, 수익과 가변비용의 차이를 극대화하여 이윤을 극대화한다. 

최적어획노력량수준을 추정하기 위해 이윤극대화를 위한 경제적 효율

성의 관점과 어업 경영자의 시각에 가까운 다목적 관점의 모델을 형성함

에 따라 다양한 실질적 경영변화에 의한 잠재적 정책을 분석할 수 있다. 

예컨대, 이윤, 어획량 및 TAC나 조업일수 감소의 포기에 대한 단기효과

가 검토될 수 있다. 이러한 정책은 어업의 추가비용-관리비용회복부담금, 

면허수수료, 어선처리능력단위에 대한 부과금 및 입하량가치에 대한 부담

금 등을 부과하는 방안을 고려할 수 있고, 이에 대한 어업목적에의 파급

효과를 분석할 수 있다. 장기선단규모의 효과 및 어민에 대한 비용회복부

담금의 부과에 대한 구조 또한 모델을 통해 검토될 수 있다. 어업자원의 

이용료(access fees)를 통해 장기어획노력량수준을 감소할 수 있다. 즉, 

어획노력량의 감소는 이용료 시행을 통해 달성할 수 있다. 최저왜곡부과

금(least distortionary charge)은 모든 어종의 입하량가치의 비율에 기초

한 부과금이다. 그러나 이는 입하량을 체크하는데 따르는 어려움으로 인

해 가장 시행하기 어려워 보인다. 이와 달리 가장 단순한 제도인 면허이

용료제도는 가장 왜곡된 부과금제도일 수도 있다. 
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제 7 장  요약 및 결론

1. 요약

본 연구는 우리나라 어업자원관리를 위해 기초가 될 수 있는 생물경제

학적 모델들을 구축하고, 이용하는 방법을 제공하기 위한 것이다. 제2장

에서는 수산경제분석의 기초가 되는 경제이론적 근거, 최적어획량의 개

념, 다양한 수산자원관리기법 및 우리 나라의 어업제도를 간략하게 소개

하였다. 수산업 내에서 생물학적, 기술적 및 경영적 요인 등이 상호작용

하고 있기 때문에 이러한 관계를 체계적으로 모델화하는 것이 필요하다. 

제3장에서는 이와 같은 생물경제모델의 종류(균형모델, 동태모델, 최적화

모델 및 시뮬레이션모델)별 장단점을 비교하고, 어업관리의 다목적을 이

들 모델과 접합하는 방안 등을 살펴보았다. 제4장에서는 균형모델의 일종

인 다양한 단기선형모델과 비선형모델들이 검토되었다. 단기선형모델은 

어획량과 어획노력량의 관계가 선형관계라는 가정을 바탕으로 한 전통적

인 모델으로서 크게 로지스틱 성장함수(Schafer 모델, Schnute 모델 및 

Walters and Hilborn 모델)와 지수 성장함수(Fox 모델과 Clarke, 

Yoshimoto and Pooley 모델)로 구분된다. 비선형모델은 어획량과 어획노

력량이 비선형적인 관계를 유지한다는 가정을 바탕으로 한 모델로서 크

게 Cobb-Douglas 생산함수모델과 Coppola 생산함수로 나누어진다. 특히, 

이 장에서는 각 모델들의 형성과정과 이 모델을 이용한 MSY, MEY 및 

OAE 등의 도출과정을 상세히 설명함으로써 이 분야에 대한 지식습득과 

응용에 있어서의 기반을 구축하는데 역점을 두고 있다. 제5장에서는 우리

나라의 대표적인 6개 어종 (단일어종의 어업에 해당하는 오징어와 멸치, 

TAC제도의 도입을 위해 선정평가된 전갱이, 정어리, 고등어 및 삼치)에 

대한 선형모델들의 적합성평가와 MSY, MEY, OAE 및 동태적 MEY가 

추정되었다. 이와 같은 모델 중에서 평가하고자 하는 어종들에 대한 적합

한 모델을 선택하기 위하여 6개 어종의 30년 정도의 어획노력량과 어획
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량자료를 이용하였다. 놀랍게도 CYP 모델을 제외한 다른 모델들은 적합

성과 신뢰도와 같은 통계적 기준을 만족하지 못하였다. 그 이유는 최근의 

생물경제분석 연구결과에서 자주 지적되는 바와 같이 CYP 모델을 제외

한 다른 모델들의 결함에 비해 CYP 모델의 함수형태(functional form)는 

이런 점을 보완한 최근의 모델이기 때문이다. 대체로 CYP모델은 적합성

이 우수하고 6개 어종의 추정식은 모두 통계적으로 10%이내의 수준에서 

유의성을 갖고있었다. 그러나 1년생으로서 본질적 성장률이 높은 오징어

에 대한 CYP모델은 MSY, MEY, OAE, 동태적 MEY를 적절하게 설명하

지 못하였다. 그 주된 이유는 오징어의 빠른 성장의 특성과 달리 본질적 

성장률이 0.0716으로서 아주 낮게 나타났기 때문이다. 따라서, 본 연구에

서는 오징어의  본질적 성장률을 ‘1’로 하는 수정된 모델을 개발하였다. 

  대부분의 CYP모델은 통계적 적합성과 유의성을 갖고 있지만, 이 모델 

또한 파라미터에 상당히 민감한 것처럼 보인다. 이는 보다 안정된 모델이 

개발되고 자료가 신중히 처리되어야 함을 의미한다. 특히 복수어업 

(multispecies fisheries), 포식자와 먹이의 연쇄관계, 어류의 연령구조와 

사망률과 같은 생물학적이고 기술적인 상호작용이 계산에 포함되어야 한

다. 더욱이 가격과 비용, 기술적 변화와 어업투입의 적합한 함수와 같은 

경제적 요소와 어획노력을 동시에 고려하는 다목적계획모델의 개발이 보

다 바람직할 것이다. 따라서, 본 연구의 제2차년도에는 비선형모델의 응

용을 포함한 다어종다어법모델에 근거한 다목적계획모델을 개발하려고 

한다.

  마지막으로, 제6장에서는 이러한 생물경제모델을 개발하여 우리나라의 

어업에 적용할 경우 그 결과에 의해 예상될 수 있는 잠재적 관리정책에 

대하여 검토하였다. 먼저, 다어종다어법모델에 의한 다목적 계획모델의 

기본적인 틀의 구상과 개발에 대한 필요성을 제시하였다. 다음으로 어업

의 국제적 여건의 급속한 변화에 따라 TAC제도의 도입과 함께 자원량추

정과 최적자원관리기준에 대한 설정방향이 제시되었다. 특히 다목적계획

모델의 개발시에 (1) 조업일수제한; (2) 쿼터의 감소; (3) 관리비용회복부담

금; (4) 면허수수료;  (5) 어선처리능력단위에 대한 부과금 및 (6) 입하량가치

에 대한 부담금제도들의 파급효과분석을 포함할 것을 제안하고 있다.
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2. 미래의 연구영역

학문연구에 있어서 완벽한 모델은 존재하지 않는다. 모델은 연속적으로 

더 많은 특징을 포함하고 더 많은 정보를 제공하며 전개되어 나간다. 본 

연구에서 제안된 모델은 우리나라 어업의 광대한 모델개발에 대한 첫 단

계에 불과하다. 따라서, 이 연구의 연속사업인 제2차년도에는 비선형모델

의 적용과 다어종다어법모델을 이용한 다목적계획모델을 개발하는 것이

다. 

두 번째 중요한 개발은 자원량 동태과정의 결합에 관한 것이다. 생물학

자들에 의해 많은 투입요소가 모형 내에 포함되어야 할 것이다. 분석이 

모든 선단에 걸쳐 동시에 실행되고 단지 한 선단만이 조업하고 있을 때, 

만일 모델이 장기분석을 위해 사용된다면 자원량의 동태과정은 매우 본

질적이 된다고 볼 수 있다. 방식 사이의 연결 역시 한 방식이 다른 방식

에 미치는 효과를 결정하는데 필요하다. 현재 모델에서, 각 방식들은 생

물학적으로 상호작용하지 않고 있다고 가정된다. 어느 한 방식에 의한 어

획노력량의 수준은 다른 방식의 어획률에 영향을 주지 않는다. 개체군역

학(population dynamics)에 대한 정보 역시 조사된 관리대책의 범위를 확

장시킬 수 있다. 모델 내에서 연령구조(age structure)에 대한 정보는 동

력제한에 따른 변화효과를 검토할 수 있도록 해준다. 편익의 시간조절에 

대한 지표는 경영자들에게 매우 귀중하다. 

모델 발전을 위한 세 번째 초점은 선단비용구조 및 주어진 가격 등 모

델내의 주요 경제적 변수들이다. 현재 모델은 단지 일년 동안의 비용 데

이터이다. 시간에 걸친 추가적 비용정보는 조업활동에 따라 비용이 어떻

게 변화하는가에 대해 더 큰 통찰력을 줄 수 있다. 현재 모델에서의 가격

은 모든 계절에 일정하다고 가정한다. 주요 어종의 시장가격이 매우 변동

이 심한 특성을 감안할 때 이 가정을 보다 현실화하는 것이 필요하다.

3. 결 론

얼마나 정교한가에 관계없이 모델은 현실에 대해 단순화된 형태이다. 

모델은 실제 세계에서 일어나는 모든 가능한 상호작용을 포함할 수 없다. 

생물학적 과정은 어획량, 어획노력량, 어획물의 연령분포와 같은 관찰 가
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능한 요소의 변화를 통해 추정될 수 있을 뿐이다. 참된 과정은 관찰이 불

가능하므로, 많은 생물학적 과정은 언제나 불확실하다. 이와 마찬가지로, 

대부분의 경제적 관계 또한 변화에 대한 반응의 관찰에 기초를 두고 있

다. 지난 사건에 기초를 둔 경제적 관계를 추정하는 것은 모든 기초과정

이 알려져 있지 않으므로, 미래 유사한 변화가 유사한 반응을 보일 것이

라는 주장을 보증할 수 없다. 미래의 가격수준과 같은 미래 조건에 대한 

지식의 부족은 모델의 예측력을 제한한다. 그 결과, 모델이 얼마나 잘 구

축되었는가에 관계없이, 모든 모델의 결과는 사실보다 지표로서 인식되어

야 한다.

Box(1979)는 간단한 문장을 통해 모델의 한계를 요약했다. 모든 모델은 

틀리다. 그러나 유용하다. 어업정책분석에 생물경제모델을 사용하는 것은 

현실세계에서 불가능할 때 한 시스템이 행동할 수 있는 방법에 대해 이

해하도록 도와줄 수 있다. 그러나 정책분석을 위해 사용된 모델과 같이 

모델해석의 결과는 그것의 기초를 이루는 단순화된 가정들을 충분히 고

려해야 한다. 모든 모델은 단지 사실의 근사치일 뿐이며, 결과는 단지 모

델에 포함된 기초적인 가정과 비슷할 뿐이다. 

모델은 어업의 주요 상호작용을 포함하고 있다. 중요함에도 불구하고 

통합될 수 없는 이러한 관계의 생략(자원량 역학과 변동가격)은 모델결과

의 유효성을 떨어뜨릴 것으로 예상된다. 이 요소들을 배제할 경우, 효과

적인 어업관리로부터 발생하는 실질경제편익은 감소되어 나타날 것이다. 

모두가 어업은 현재 경제적 시각으로 보아 과잉개발 되었다고 함에 따라 

다양한 모델의 결과들은 동일하게 나타난다. 모델의 결과는 어업은 어떤 

경제적 이윤도 산출하지 못한다는 주장을 뒷받침한다. 

  세계적으로 수산자원의 고갈이 진행됨에 따라 수산자원의 지속가능한 

개발이 세계적인 과제가 되고 있으며, 나아가 OECD, UN, FAO 등 국제

기구들은 각 연안국들이 어업의 지속가능한 개발을 위한 노력과 그 진행

상황을 관찰하고 평가하며 나아가 장래를 예측하기 위한 지표의 개발에 

관심을 기울이고 있고, 이제 이에 대한 논의가 앞으로 활발히 진행될 것

이다. 이를 보완하기 위해서는 현재 추진중에 있는 TAC 제도가 더욱 본

격적으로 도입되어야 할 것이며, 무엇보다 이들 자료를 생산하는 기관을 

통계법에 의한 지정통계기관으로 지정하여 자료의 공신력과 규칙적이고 

주기적인 생산이 될 수 있도록 추진되어야 할 것이다. 
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1. 콥더글라스 생산함수

1) 로지스틱 성장모델

제4장의 방정식 (4.87)은 콥더글라스 생산함수에 기초를 두고 어획노력연

관의 장기균형을 추정하는 데 필요한 여섯 가지 파라미터 r, q, k,m,α,β

가 있다. 이 파라미터들을 추정하기 위해 TSoa, Schrank and Roy(1985) 세 

사람은 비선형회귀기법을 사용해 추정할 수 있는 시차구조모델(a lagged 

structured model)을 개발하였으며, 다음과 같이 가정한다. 

Bt-Bt-1=rBt-1-
r
k
Bmt-1-Ct-1

  (A1)

제4장의 방정식 (4.82)를 다시 정리하면  

B t= (
C t

qE α
t )

1
β

  (A2)

그러면 식 (A1)는 다음과 같이 표현된다. 

Bt=(1+r) (
Ct-1

qEα
t-1

)
1
β
-
r
k
(
Ct-1

qEα
t-1

)
m
β
-Ct-1

  (A3)

식 (A3)의 자원량에 대한 표현을 식 (4.82)로 대치하면

Ct=qE
α [ (1+r)(

Ct-1

qEα
t-1

)
1
β -

r
k
(
Ct-1

qEα
t-1

)
m
β -Ct-1]

β

  (A4)

비선형추정과정을 이용해 어획량과 어획노력량에 대한 모델평가는 파

라미터의 수가 많아 다소 정확하지 않다는 점이 증명되었다. Taso, 
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Schrank and Roy(1985)는 국지적 최적화 범위에  따라 변수값이 정의되

지 않은 문제, 그리고 수렴의 문제 등을 지적하였다. 대부분의 비선형회

귀 패키지는 반복적 탐색절차를 사용하는 데, 이 방법은 수렴이 어렵거

나, 추정과정에서 사용된 시작값(the starting value)에 따라 다른 값으로 

수렴될 수 있다. 따라서, 모델 파라미터의 신뢰도에는 여전히 많은 불확

실성이 존재한다. 

2) 지수적 성장모델

Tsao, Schrank and Roy(1985)는 콥더글라스 모델의 로지스틱성장방식

만을 개발하였으나 지수적 성장방식도 유사한 방법으로 구축될 수 있다. 

식 (4.94)에 의해, 주어진 해(year)의 지속적 어획수준은 다음과 같다.

C= qE
α
B

β
= rB ln (k/B)   (A5)

따라서, 한해로부터 다음해까지 자원량의 변화는 아래와 같이 주어진다.

Bt-Bt-1=rBt-1 ln(k/Bt-1)-Ct-1
  (A6)

식 (A2)에서 t기간의 자원량이 주어질 때, 식 (A6)을 다시 표현하면,

Bt=(1+r) (
Ct-1

qEα
t-1 )

1
β

[ ln (k)- 1
β
( lnCt-1- ln q-α lnEt-1)]-C t-1

 

 (A7)

이 식을 식 (A5)의 일반어획방정식으로 대치하면

C t= qE
α
t { (1+ r) (

C t-1

qE α
t-1 )

1
β

[ ln (k)- 1
β
( lnC t-1- ln q-α lnE t-1)}-C t- 1}

β

 

(A8)
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비선형회귀기법을 이용해 모델의 파라미터들을 추정할 수 있다. 그러나 

모델의 추정은 위에서 간략히 설명된 것과 유사한 문제점을 갖는다. 

2. Coppola 생산함수

1) 로지스틱 성장모델

모든 균형모델은 어느 한 해로부터 다음 해까지 자원량의 변화는 모집

단(population)의 자연성장과 총어획량(the amount of catch taken)의 차

이에 의존한다는 기본적 가정을 하고 있으며, 이는 다음과 같이 표현된다. 

ΔB t=C e-C t   (A9)

ΔB t가 일정기간의 자원량의 변화라고 할 때, Ct는 그 기간동안의 어

획량이며, Ce는 지속적인 어획수준이다. 로지스틱모델의 단순화를 위해, 

지속가능한 연간어획량은 다음과 같이 주어질 수 있다. 

  

Ce=(r/K)B(K-B)   (A10)

Ct=B(1-R
Et
e )   (A11)

이때 Et는 t년도에 소비된 어획노력량이다. 식 (A10)과 (A11)로부터 

한 해로부터 다음 해까지 자원량의 변화는 다음과 같이 표현될 수 있다.

ΔB t=B t+ 1-B t=
C t+ 1

(1-R
Et+ 1

e )
-

C t

(1-R
Et
e )

  (A12)

ΔB t에 대한 이 식을 식 (A9)와 결합하면, 어획의 균형수준은 다음과 

같이 표현된다. 
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Ce=
C t+1

(1-R
Et+ 1

e )
-

C t

(1-R
Et
e )

+C t   (A13)

또한 식 (A10)으로부터

Ce=
r
k

C t

(1-R
Et
e ) (k-

C t

(1-R
Et
e ) )   (A14)

식 (A13)과 (A14)을 같다고 놓고, 다시 풀면

Ct+1

Ct
=

(1-R
Et-1

e )

(1-R
Et
e ) (r- r

k

Ct

(1-R
Et
e )

+R
Et
e )   (A15)

이 식은 비선형회귀기법을 이용해 풀 수 있다. 이 식에서는 r,K,R e  

만이 알려지 않음에 따라, Tsoa, Shrank, Roy에 의해 체험되었던 비선형

회귀알고리듬에 관련된 문제들은 감소하였다. 

2) 지수적 성장모델

지수적 성장모델에 대한 함수형태의 유도는 로지스틱 모델의 경우와 

유사하다. 지수적 잉여성장함수 (주어진 자원량에 대한 지속 가능한 어획

함수)는 다음과 같다. 

Ce=rB ln (k/B)  (A16)

어느 한 해의 어획량은 다음과 같으며

Ct=B(1-R
Et)   (A17)

식 (A17)로부터 (A9)는 다음과 같이 표현될 수 있다.
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ΔB t=B t+ 1-B t=
C t+ 1

(1-R
Et+ 1)

-
C t

(1-R
Et)

  (A18)

유사한 방법으로 식 (A16)과 (A17) 역시 다음과 같이 표현될 수 있다 .

Ce=
Ct+1

(1-R
Et+1

)
-

C t

(1-R
Et
)
+Ct   (A19)

Ce=
rC t

(1-R
Et)

ln ( k(1-R
Et)

Ct )   (A20)

이 두 식을 같다고 놓으면

Ct+1

(1-R
Et
)
-

Ct

(1-R
Et
)
+Ct=

rC t

(1-R
Et
)
[ ln (k)+ ln (1-R

Et)- ln (Ct)]  

 (A21)

이를 다시 정리하면

Ct+1(1-R
Et )

Ct(1-R
Et+1

)
-1+(1-R

Et)= r [ ln (k)+ ln(1-R
Et)-ln(Ct)]   (A22)

따라서 아래와 같이 정리된다.

Ct+1

Ct
=

(1-R
Et+1 )

(1-R
Et)

[r[ ln(k)+ ln(1-R
Et)-ln(1-R

Et)- ln(Ct)]+R
Et]  

 (A23)

마지막 식은 비선형회귀기법을 이용해 파라미터 r,R,K를 추정하는데 

사용되었다. 


