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Résumé 

Dans l’hémisphère Nord, les populations de grands herbivores ont connu ces dernières 

décennies des modifications environnementales majeures, liées d’une part à l’augmentation 

importante de leur densité, et d’autre part aux changements globaux qui affectent leur habitat 

(notamment réchauffement climatique, modification des activités humaines, et fragmentation de 

l’habitat). Mieux comprendre comment ces espèces vont adapter leurs stratégies d’histoire de vie 

pour répondre à ces modifications est une question majeure de l’écologie des populations, et une 

étape nécessaire pour pouvoir adapter leur gestion aux enjeux environnementaux et sociétaux 

actuels. C’est dans ce contexte que nous avons étudié quelles étaient les sources de variation des 

tactiques de survie et de reproduction chez trois espèces de grands herbivores de montagne (l’isard 

Rupicapra pyreneica, le chamois Rupicapra rupicapra, et le mouflon méditerranéen Ovis gmelini 

musimon × Ovis sp.). A partir de suivis longitudinaux par capture-marquage-recapture (CMR) nous 

nous sommes plus particulièrement focalisés sur le rôle de l’hétérogénéité individuelle latente, de la 

variabilité climatique et de la structuration spatiale sur les paramètres démographiques. 

 Ce travail s’est appuyé sur l’utilisation de modèles de mélange et d’une combinaison 

innovante du robust-design et des modèles multi-événements pour analyser des données 

démographiques collectées à différentes échelles spatio-temporelles. L’hétérogénéité individuelle 

s’est avérée être une composante majeure de la démographie des 3 espèces étudiées, avec 

l’identification chez le mouflon et l’isard de femelles aux performances reproductives contrastées, et 

l’existence chez le chamois de différences de survie entre individus liées à la qualité de l‘habitat 

occupé. Ces modèles ont aussi permis de révéler une augmentation de l’investissement reproducteur 

en fin de vie chez les femelles de mouflon au détriment de leur survie et d’étudier chez les femelles 

d’isard les différentes phases de l’effort reproducteur, de la gestation au sevrage, pour mettre en 

évidence que seule la lactation a un coût sur la reproduction suivante. Nos résultats ont également 

mis en exergue le rôle prépondérant du climat hivernal et printanier sur les paramètres 

démographiques des 3 espèces, tout en confirmant que ces effets sont souvent spécifiques à la 

population et au site étudiés. Cette étude montre également que l’isard et le mouflon, bien que 

relativement comparables en termes de taille, de traits écologiques, et de position phylogénétique, 

adoptent des stratégies d’histoire de vie contrastées.  

Au final, nos résultats soulignent donc l’importance des études démographiques comparatives 

à plusieurs niveaux d’organisation (inter-espèces, inter-population, intra-population), pour mieux 

comprendre le devenir des espèces de grands herbivores face aux perturbations environnementales.  

 

Mots-clés : isard Rupicapra pyreneica, chamois Rupicapra rupicapra, mouflon Ovis gmelini 

musimon × Ovis sp., démographie, dynamique des populations, climat, spatial, hétérogénéité 

individuelle, qualité, coût de la reproduction, modèle multi-événements, robust-design, stratégie 

d’histoire de vie 

 



 

 
 

 

 

  



 
 

 
 

Abstract 

 In Northern hemisphere, populations of large herbivores have to cope with major 

environmental modifications linked to the increase of their density and to global change which 

strongly impacts their habitat (climate change, modification of human activities and habitat 

fragmentation). Understanding how these species adjust their life history strategies in response to 

such modifications is central for population ecology and for management issues. In this context, this 

work aimed to identify the sources of variation of survival and reproductive tactics in 3 species of 

mountain ungulate (Pyrenean chamois Rupicapra pyreneica, Alpine chamois Rupicapra rupicapra, 

and Mediterranean mouflon Ovis gmelini musimon × Ovis sp.). Using capture-mark-recapture 

monitoring we specifically investigated the role of individual heterogeneity, climate change, and 

spatial heterogeneity in shaping vital rates. 

 This work relied on mixture models and an innovative combination of robust-design into a 

multi-events framework to explore demographic data collected at different spatio-temporal scales. 

Fixed heterogeneity appeared as a major demographic component in the 3 studied species by 

highlighting in mouflon and Pyrenean chamois two groups of females with contrasted reproductive 

performance, and by providing evidence in chamois of among-females differences in survival rates 

linked to the quality of their habitat. These models allowed us to provide evidence for the terminal 

investment hypothesis in female mouflon and to decompose reproductive effort in females of 

Pyrenean chamois from gestation to weaning, to unveil that lactation only led to cost on subsequent 

reproduction. Our results also highlighted the major influence of winter and spring climatic 

conditions on demographic parameters in the 3 studied species, and confirmed the general trend 

that climate effects are often species- and site-specific. Our findings provided evidence that Pyrenean 

chamois and mouflon evolved contrasted life history strategies, although both species share strong 

similarities in terms of body mass, ecological traits and phylogenetic position. 

Finally, our work stresses the importance of conducting comparative demographic studies, 

based on longitudinal monitoring of marked individuals, at inter-specific, inter-population and within 

population levels, to better understand and predict the future of large herbivores populations in the 

current context of global changes. 

 

Key-words : Pyrenean chamois Rupicapra pyreneica, Alpine chamois Rupicapra rupicapra, 

mouflon Ovis gmelini musimon × Ovis sp., demography, population dynamic, climate, spatial, 

individual heterogeneity, quality, cost of reproduction, multi-events, robust-design, life history 

strategy 
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1.1 : L’anthropocène 

 

La Terre est-elle entrée dans une nouvelle ère géologique : l’ère de l’Anthropocène ? 

La question revient à savoir si les modifications du système terrestre engendrées par les 

activités humaines sont telles que les récents dépôts géologiques incluent une signature 

distincte de l’ère actuelle (ou passée) qu’est l’Holocène (Lewis & Maslin 2015). Chez les 

géologues la question n’est toujours pas tranchée (Lewis & Maslin 2015, mais voir Waters et 

al. 2016). Mais si l’on se pose la question de savoir si les activités anthropiques sont au cœur 

des modifications actuelles de la nature, la réponse est unanime : oui, les hommes sont en 

grande partie responsables de la sixième extinction de masse des espèces animales et 

végétales qui sévit depuis le XVIIème siècle à allure grandissante (Vitousek et al. 1997, 

Palumbi 2001, Barnosky et al. 2011, McCauley et al. 2015, Ceballos et al. 2015). 

Les processus à l’origine des extinctions observées sont multiples, et bien souvent 

associés au développement économique d’un pays et à sa densité de population (McKee et 

al. 2004, Keane et al. 2005, Davies et al. 2006). La surexploitation des populations animales 

et de leurs habitats émargent comme les deux menaces anthropiques les plus importantes 

pour les animaux sauvages (Bennett et al. 2002). Par exemple, chez les mammifères, ces 

deux processus représentent respectivement près de 34% et 47% de l’ensemble des facteurs 

de risques d’extinction d’espèces (Mace & Balmford 2000). L’exemple le plus frappant de 

l’impact de l’exploitation humaine concerne la pêche commerciale. Sur les 30 dernières 

années, les populations de poissons exploitées ont vu leurs effectifs diminuer jusqu’à 83 % 

(Hutchings & Reynolds 2004). En milieu terrestre, ce sont les modifications de l’habitat liées 

à la déforestation (Tabarelli et al. 2005) ou à la modification de l’utilisation des terres (e.g. 

intensification de l’agriculture ou déprise agricole Foley et al. 2005) qui représentent la plus 

grande menace. De même, l’introduction d’espèces invasives dans les milieux naturels 

(Seebens et al. 2013, Mazza et al. 2014) ou l’utilisation massive de pesticides (Beketov et al. 

2013, Schiesari et al. 2013) et autres polluants (Barker & Tingey 2012) ont des effets 

ravageurs sur la biodiversité.  

Enfin, le changement climatique représente une des plus grandes menaces pour le 

futur (pour une revue voir Bellard et al. 2012). La 1ère extinction de mammifère liée à 

l’augmentation du niveau des mers engendrée par le réchauffement climatique a été 

attestée en 2016, avec la disparition du petit rongeur australien Melomys rubicola (Platt 

2016). Les preuves sur l’extinction d’espèces due au changement climatique sont encore 

limitées, mais certaines études suggèrent que d’ici quelques décennies, le changement 

climatique pourrait devenir la plus grande menace pour la biodiversité devant la destruction 

de l’habitat (Leadley 2010), et il est attendu impacter fortement le fonctionnement des 
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populations d’espèces sauvages (Parmesan 2006, Barbraud et al. 2011, Bellard et al. 2012, 

Parida et al. 2015). 

 

1.2 : La montagne, un environnement particulier  

 

A l’échelle planétaire, durant le vingtième siècle, la température n’a augmenté « que » 

de 0,85 °C (IPCC 2014), alors que cette augmentation a été de 2°C dans les Alpes, avec une 

accentuation de cette tendance depuis le début des années 1980 (Beniston 1997). Cette 

augmentation des températures en montagne est attendue s’accentuer encore fortement au 

cours de 21ème siècle, menaçant la biodiversité existante (Nogués-Bravo et al. 2007). Dans ce 

contexte de perturbations environnementales, les écosystèmes de montagne sont 

particulièrement menacés (Beniston 2002, 2003).  

Les écosystèmes alpins sont caractérisés par une forte contrainte climatique sur la 

croissance des plantes (Körner 2003). Par effet de cascade, le changement climatique en 

cours pourrait donc avoir des effets indirects sur l’ensemble de la chaîne alimentaire (Ims & 

Fuglei 2005), induisant un décalage altitudinal des espèces de plantes (Pauli 2001, Walther 

et al. 2005), une modification des communautés végétales sur les sites d’altitude (Klanderud 

2005, Vittoz et al. 2009) et une limite de la forêt qui progresse sur le niveau alpin (Motta & 

Nola 2001, Gehrig-Fasel et al. 2007). Par la modification des habitats et de la ressource 

alimentaire, le changement climatique est attendu forcer les espèces vers des altitudes et 

des latitudes plus élevées afin de retrouver un environnement favorable (Thomas et al. 

1999, Walther et al. 2002, Klanderud & Birks 2003). Dans un environnement montagnard, de 

nombreuses espèces se trouvent déjà en limite de leur aire de répartition géographique, et 

ces modifications pourraient conduire à leur disparition (Moritz et al. 2008, Parida et al. 

2015). 

Les nouvelles pressions qui s’exercent sur les écosystèmes montagnards ne se limitent 

pas aux changements climatiques. Pendant des siècles, la tradition agricole des régions 

alpines, caractérisée par des cultures à petite échelle, avec des petits troupeaux d’animaux 

domestiques et des noyaux de populations humaines concentrés (Niedrist et al. 2009), a 

permis l’apparition et le maintien d’habitats ouverts (e.g. prairie) d’une grande valeur 

écologique et sources d’une forte biodiversité (Gellrich et al. 2007). Mais ces dernières 

décennies, une forte tendance à la mécanisation et à l’intensification de l’agriculture, 

souvent difficile dans ces paysages à cause de la pente, et de la réduction de la main 

d’œuvre liée à l’éxode rural, ont entraîné une diminution des pratiques agricoles en 
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montagne (MacDonald et al. 2000, Sitzia et al. 2010). La première conséquence de ces 

changements est la modification des paysages avec une réduction des prairies disponibles et 

une augmentation de la surface de forêts (Chauchard et al. 2007, Sitzia et al. 2010).  

En parallèle avec la diminution des petites exploitations, le nombre de moutons 

domestiques élevés pour la consommation a augmenté dans de nombreux pays européens 

(Fuller & Gough 1999) avec des troupeaux de plus en plus grands localisés sur de petites 

zones. Ces troupeaux sont susceptibles d’être une source importante de compétition 

alimentaire (La Morgia & Bassano 2009) et de dérangement (Herrero et al. 1996, Ryser-

Degiorgis et al. 2002) pour la faune sauvage, et sont connus également pour diminuer la 

diversité végétale (Sebastià et al. 2008, Scohier et al. 2013). En même temps que la 

« révolution agricole », la « révolution touristique » a fait son œuvre dans les milieux 

montagnards. Le développement massif du tourisme est allé de pair avec l’urbanisation de la 

montagne (Préau 1982), entraînant souvent un impact négatif sur ces paysages et les 

écosystèmes sensibles qu’ils supportent (Godde 2000). Les interactions entre les humains et 

la faune sauvage entraînent des modifications de comportement chez les animaux 

(Marchand et al. 2014a, Geffroy et al. 2015), qui peuvent aller jusqu’à impacter la 

démographie des espèces (McClung et al. 2004, Ellenberg et al. 2007). 

 

1.3 : Les grands herbivores « ingénieurs de 

l’environnement » 

 

La prise de conscience de l’Homme pour la conservation et la sauvegarde de la 

biodiversité est liée aux « services écosystémiques » (Ehrlich & Mooney 1983). Les 

écosystèmes naturels fournissent de nombreux services bénéfiques aux Hommes (Palmer et 

al. 2004). Par exemple, nous pouvons citer la fourniture d’eau potable, la stabilisation des 

sols, ou la pollinisation. Au cœur de ces écosystèmes, les grands herbivores ont une place 

centrale en tant qu’ingénieurs de l’environnement. 

Des insectes aux mammifères en passant par les oiseaux, les herbivores sont par 

définition des espèces animales dont le régime alimentaire est exclusivement composé de 

matériel végétal. D’une grande diversité taxonomique, on les distingue bien souvent en 

fonction de leur masse corporelle, avec les petits herbivores (inférieur à 2 kg, Ritchie et Olff 

1999) qui regroupent les lagomorphes et les rongeurs, et les grands herbivores (> 2 kg) qui 

sont essentiellement des marsupiaux et des ongulés (Fritz & Loison 2006). Leur position 

centrale dans la chaîne alimentaire (« réseaux trophiques ») façonne la dynamique de leurs 
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populations à travers à la fois des mécanismes de régulation ascendants, « bottom up », liés 

à la disponibilité des ressources primaires qu’ils consomment, et descendants, ou « top 

down », liés la prédation, qu’elle soit d’origine naturelle ou anthropique (Hopcraft et al. 

2010, Fritz et al. 2011, Gandiwa 2013). 

Les grands herbivores exercent de nombreux effets directs et indirects sur leur 

environnement, ce qui leur vaut le qualificatif d’« ingénieurs des écosystèmes » (Jones et al. 

1994, Smit et al. 2010, Ripple et al. 2015). Du fait de la consommation de végétaux, de la 

redistribution des nutriments via l’excrétion d’urine et de fèces, du compactage ou de 

l’érosion du sol via le piétinement, de la dispersion des graines sur la fourrure ou dans les 

fèces, ils impactent la productivité végétale, peuvent induire des modifications de 

composition végétale, altérer certains micro-habitats, en créer d’autres et conduire ainsi à 

une modification profonde des écosystèmes (Smit et al. 2010). La consommation et le 

piétinement des plantes par les grands herbivores ont un effet important sur la diversité 

végétale, en permettant de maintenir une hétérogénéité de parcelles végétales dans la 

nature qui, sans cela, ne serait qu’un paysage homogène de végétation ligneuse (Owen-

Smith 1992). Par exemple, même sous les climats humides, qui favorisent la croissance des 

arbres plutôt que de l’herbe, les éléphants Loxondota africana ont maintenu des paysages 

ouverts (Corlett 2013). De même, le bison d’Amérique Bison bison a contribué à maintenir, 

et même à accroître, la surface de prairies, entraînant ainsi une augmentation de la diversité 

d’habitats favorables pour nombre d’espèces de plantes et d’animaux (Gates et al. 2010). A 

l’inverse, l’extinction de la mégafaune herbivore à la fin du Pléistocène semble être 

responsable de la drastique fermeture du milieu qui a eu lieu à cette époque (Sandom et al. 

2014b). La présence de grands herbivores est donc associée à une forte diversité végétale et 

animale. Cependant, une trop forte densité de grands herbivores peut conduire à une 

surconsommation des végétaux, et avoir des effets négatifs sur la biodiversité, en façonnant 

une communauté végétale peu diversifiée composée principalement de plantes résistantes à 

l’herbivorie (Mysterud 2006). Une pression de consommation intermédiaire est donc 

optimale pour avoir une diversité maximale (Smit et al. 2010). 
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1.4 : Des enjeux écologiques et sociétaux 

 

Depuis plus de 500.000 ans, la relation entre l’Homme et les grands herbivores a 

beaucoup évolué. L’Homme a tout d’abord perçu les grands herbivores comme des proies 

(Anderson 1985). Avec l’augmentation et la dispersion des populations humaines, la chasse a 

conduit à l’extinction de plusieurs espèces (Wroe et al. 2004, Burney & Flannery 2005, 

Sandom et al. 2014a). La prise de conscience de la valeur de ces espèces a permis leur 

conservation de justesse, notamment grâce aux chasseurs. Aujourd’hui, avec la place 

dominante de l’agriculture et de l’élevage dans les sociétés humaines, la relation a encore 

changé. L’augmentation des populations de grands herbivores, désirée il y a une 

cinquantaine d’année, est aujourd’hui une source de nouveaux conflits de société. 

Depuis la fin du Pléistocène, 5 espèces de grands herbivores ont disparu en Europe à 

cause de l’Homme (Sandom et al. 2014a) : le mammouth Mammuthus sp., le rhinocéros 

laineux Coelodonta antiquitatis, le bison, le cheval sauvage Equus ferus ferus, et le 

mégalocéros Megaloceros giganteus. Depuis, toutes les espèces présentes durant cette 

période ont persisté bien que leurs effectifs aient fortement fluctué, et que d’autres espèces 

non-natives aient été introduites. En Europe, c’est durant la fin du XIXe, début du XXe siècle, 

que les populations de grands herbivores sauvages ont été au plus bas, parallèlement à une 

pression humaine extrême sur les écosystèmes (Linnell & Zachos 2010). Les grands 

herbivores étaient chassés sans limite pour la nourriture et la fourrure, leurs habitats limités 

par la déforestation, et ils étaient en compétition directe avec le bétail domestique. 

Plusieurs espèces, comme l’emblématique bouquetin des Alpes (Capra ibex) par exemple, 

sont passées près de l’extinction durant cette période. 

Depuis ces 50 dernières années environ, les chasseurs ont été les ouvriers de la 

restauration et de la réintroduction des populations d’ongulés sauvages, notamment grâce à 

l’instauration de quotas puis à l’élaboration de plans de chasse (Loison et al. 2003). En 

parallèle, de profonds changements dans l’utilisation humaine des terres (Gunilla et al. 2000) 

et la quasi-disparition de leurs prédateurs naturels (e.g. le loup Canis lupus et le lynx Lynx 

lynx ; Breitenmoser 1998, Jedrzejewski et al. 2011), ont permis aux populations d’ongulés 

sauvages de fortement se développer pour atteindre des densités importantes (Loison et al. 

2003, Côté et al. 2004, Milner et al. 2006, Austrheim et al. 2011). Ainsi, en France depuis 

1973 les prélèvements annuels à la chasse ont été multipliés par 3 pour l’isard Rupicapra 

pyrenaica, 4,5 pour le chamois Rupicapra rupicapra, presque 11 pour le cerf élaphe Cervus 

elaphus et le chevreuil Capreolus capreolus, 16 pour le sanglier Sus scrofa et jusqu’à 34 pour 

le mouflon Ovis gmelini musimon x Ovis sp. (Figure 1, Réseau Grands Ongulés ONCFS 2015).  
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Figure 1 : Evolution des prélèvements de grands herbivores effectués à la chasse en France entre 1973 et 2014 à 
partir des données du Réseau Grands Ongulés ONCFS/FNC/FDC (2015) 

De par l’augmentation rapide de leurs effectifs et l’expansion de leur occupation 

spatiale, les grands herbivores présentent de multiples enjeux écologiques, comme nous 

l’avons vu précédemment, mais aussi économiques (Reimoser & Putman 2011). En effet, 

leur impact sur l’environnement peut entrer en conflit avec l’utilisation des terres par les 

humains (e.g. Putman & Moore 1998, Fuller & Gill 2001, Perea et al. 2014), avec des dégâts 

sur l’agriculture (Putman & Kjellander 2002, Wilson et al. 2009, Barrios-Garcia & Ballari 2012, 

Massei et al. 2015), et sur la forêt à travers la consommation de jeunes pousses et l’écorçage 

des arbres (Perea et al. 2014, Schulze et al. 2014, Arhipova et al. 2015). Les problèmes liés à 

la présence en abondance des grands herbivores ne s’arrêtent pas là, avec l’augmentation 

des collisions avec les véhicules et les trains (Mrtka & Borkovcová 2013, Cramer et al. 2015, 

Gilbert et al. 2016), et des interactions spatiales de plus en plus fortes avec la faune 
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domestique, influençant la circulation de maladies entre faune domestique/faune 

sauvage/humains, qui peut devenir un réel problème dans certaines régions (Côté et al. 

2004, Ferroglio et al. 2011, Hars et al. 2015, Shwiff et al. 2016).  

 

1.5 : L’écologie des populations au service de la conservation 

et de la gestion 

 

 A l’échelle nationale française, la problématique liée aux grands herbivores est 

maintenant principalement une problématique de gestion de l’abondance. Mais à l’échelle 

mondiale, une grande partie (près de 60% des espèces) des grands herbivores est menacée 

(Ripple et al. 2015, IUCN 2016). Que ce soit dans un but de gestion ou de conservation, 

décrire et comprendre les mécanismes qui conditionnent les variations d’effectif d’une 

population sauvage dans son environnement est primordial afin de connaître les 

conséquences potentielles des perturbations environnementales en cours et adapter les 

mesures en fonction de l’enjeu. C’est la science de l’écologie1 des populations qui permet de 

répondre à ces questions, et notamment la dynamique des populations. 

Les études sur l’impact du changement climatique sur la faune sauvages se sont 

surtout focalisées sur la distribution des espèces, en cherchant à identifier les zones où le 

climat leur sera favorable dans le futur (Leadley 2010, Pereira et al. 2010, Bellard et al. 

2012), en se basant sur la théorie des niches2 (Hutchinson 1957). Mais, les chercheurs 

travaillant dans ce domaine mettent maintenant l’accent sur le fait qu’il est nécessaire 

d’intégrer à ces modèles les caractéristiques biodémographiques des populations étudiées 

(Figure 2). En effet la « productivité » d’une population et ses capacités de dispersion sont 

des facteurs qui vont déterminer comment une population va pouvoir répondre à une 

perturbation environnementale, et vont donc moduler son risque d’extinction à l’échelle 

locale (Pearson & Dawson 2003, Guisan & Thuiller 2005, Keith et al. 2008, Anderson 2009). 

Intégrer la dynamique des populations dans de tels modèles permettrait d’obtenir des 

prédictions plus fines sur la distribution effective des espèces (Barbraud et al. 2011 ; Figure 

2) et de prendre les mesures de conservation adaptées (Wilson et al. 2011, Esselman & Allan 

2011, Guisan et al. 2013).  

                                                      

1
 L’écologie est l’étude scientifique des interactions qui détermine la distribution et l’abondance des 

organismes (définition traduite de l’anglais (Krebs 1972). 
2
 Définie par Hutchinson en 1957, la niche écologique fondamentale d’une espèce représente 

l'ensemble des conditions biophysiques permettant à un organisme d'exister. 
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Pour réaliser ce type de modèle, il est nécessaire d’avoir une connaissance fine du 

fonctionnement des populations, notamment en s’intéressant aux mécanismes qui en 

régissent les variations démographiques. C’est le rôle de l’écologie des populations, qui 

comporte trois niveaux d’étude : démographique, dynamique et évolutive (Barbault 1992). 

L’analyse de la démographie correspond à l’étude descriptive des effectifs, du nombre de 

naissances, de morts, des flux d’individus, de la densité, de la structure des populations et de 

leur variation au cours du temps. L’analyse de la dynamique correspond à l’étude de l’action 

des facteurs écologiques sur la cinétique démographique. Et enfin l’analyse évolutive 

correspond à l’étude des pressions de sélection qui expliquent l’adaptation des populations 

à leur environnement, c’est-à-dire l’étude des stratégies biodémographique ou stratégies 

d’histoire de vie (voir Chapitre 2.1.2). Comme présenté en Figure 3, les niveaux 

démographiques, dynamiques et évolutifs ne peuvent être compris sans prendre en compte 

à la fois les caractéristiques des individus qui forment la population et son environnement au 

sens large.  

Figure 2 : issue de Guisan & Thuiller 2005. Hiérarchie des modèles utilisés pour 
prédire la distribution des espèces. Prendre uniquement en compte les facteurs 
climatiques limitant conduit à prédire une distribution bioclimatique. Intégrer la 
dynamique de population à ces modèles permet de se rapprocher de la distribution 
réalisée de l’espèce. 
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Figure 3 : Représentation schématique de l’écologie des populations : l’étude des variations d’effectif d’une 
population doit se faire à partir des individus en prenant en compte les variables environnementales auxquelles sont 
exposés les individus de la population. Les relations entre les différents niveaux démographiques en partant des 
individus avec leurs caractéristiques propres jusqu’à la population en interaction avec leur environnement sont 
représentés avec les flèches noirs. Les mécanismes de régulations de cet ensemble sont représentés avec les flèches 
rouges. Figure adaptée de (Barbault 1992). 

 

L’étude de la dynamique des populations a pour but de comprendre les facteurs 

sources de variations du nombre d’individus, soit dans l’optique de recherche fondamentale 

en écologie des populations (Newton 1989, Murdoch 1994, Turchin 2003), soit dans 

l’optique de la recherche appliquée pour la gestion et la conservation des populations 

(Beissinger & McCullough 2002, Williams et al. 2002, Lande et al. 2003). Au début du XXe, les 

modèles de démographie (Lotka 1925, Volterra 1926, Leslie 1945) se sont concentrés sur des 

estimations de flux d’individus (individus entrant par naissance ou immigration et individus 

sortant par mortalité ou émigration) au sein des populations en se basant sur des variations 

d’effectifs obtenues à partir de comptages successifs. Cette approche d’une part ne permet 

que de décrire les fluctuations d’effectif sans en comprendre les mécanismes sous-jacents, 

et d’autre part est très peu précise du fait de l’inefficacité (sous-estimation quasi 

systématique et forte variabilité) maintenant bien connue des comptages, notamment en ce 

qui concerne les grands herbivores (Morellet et al. 2007). Dans la mouvance générale de 

l’écologie, i.e. décrire les patrons pour comprendre les processus (Swihart et al. 2002), 

l’étude de la dynamique des populations a évolué depuis ces approches descriptives basées 
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sur le suivi de la taille des populations, à l’étude fine des paramètres démographiques et à 

leurs sources de variation (Lebreton et al. 2012). Dans le contexte actuel, cette approche est 

devenue centrale en écologie des populations (Charmantier et al. 2008, Møller et al. 2008, 

Senapathi et al. 2011, Gaillard et al. 2013, Jenouvrier 2013, Mason et al. 2014b), car c’est la 

seule qui permet une compréhension des mécanismes en jeu et qui peut amener à la 

capacité de « prédire » la réaction d’une population à certaines perturbations. 

Les connaissances issues de ces études doivent permettre d’identifier les facteurs clés 

à l’origine des variations des paramètres démographiques, de prédire les variations futures 

et, en conséquence, de proposer des mesures adaptées de gestion des populations selon les 

espèces et leurs habitats (Gaillard et al. 2003a). Les recherches dans le domaine de l’écologie 

des populations ont déjà permis de mettre en avant la forte structuration en âge des 

populations de grands herbivores (Mysterud et al. 2002, Gaillard et al. 2003a), qui a un 

impact important sur la dynamique de la population. Ces études ont également permis 

d’identifier les paramètres démographiques dont les variations entraînent les plus fortes 

fluctuations du taux de croissance des populations. Grâce à ces résultats, l’importance 

capitale de la répartition des prélèvements à la chasse en fonction du sexe et de l’âge est 

maintenant reconnue. Chez les grands herbivores, c’est la survie adulte qui impacte le plus 

fortement le taux de croissance des populations, et il est maintenant acquis par les 

gestionnaires qu’il faut privilégier les prélèvements de cette classe d’âge pour diminuer la 

densité d’une population, et à l’inverse les limiter pour favoriser le taux de croissance 

(productivité) de la population. La densité d’une population est également reconnue comme 

facteur déterminant de son fonctionnement démographique. A forte densité, les ressources 

disponibles par individu diminuent, entraînant une baisse de performance individuelle qui se 

traduit par une diminution du taux de croissance de la population. Eberhardt (2002) a mis en 

évidence que les paramètres démographiques répondaient de manière séquentielle à une 

augmentation de densité. Chez les grands herbivores, les performances des jeunes individus 

(masse/taille, survie, âge de primiparité) répondent en 1er à l’augmentation de densité 

(Bonenfant et al. 2009). Ces résultats ont permis de mettre en place une nouvelle stratégie 

de suivi et de gestion des grands herbivores, basée sur l’utilisation d’une batterie 

d’indicateurs écologiques permettant d’évaluer l’état d’équilibre entre les populations et 

leur environnement (Morellet et al. 2007, Michallet et al. 2015). Ces nouveaux outils, les 

indicateurs de changements écologiques (ICE), reposent sur le fait qu’à un certain niveau de 

densité, les performances individuelles diminuent, et que l’impact de la population sur leur 

environnement augmente (Morellet et al. 2007). Ces outils occupent aujourd’hui une place 

centrale dans les stratégies de gestion, et permettent de s’émanciper des problèmes de 

justesse et de précision associés aux estimations d’effectifs, qui ont pu conduire à une 



1.5 : L’écologie des populations au service de la conservation et de la gestion 

 13
 

gestion trop conservative des populations en sous-estimant systématiquement l’effectif réel 

des populations (Maillard et al. 2010). 

Comprendre comment les individus avec leurs caractéristiques propres (e.g. sexe, âge, 

statut reproducteur) modulent leurs choix face aux contraintes biotiques, abiotiques, 

hétérogènes et dynamiques de leur environnement, et comment ces choix affectent leur 

capacité à survivre et à se reproduire sont des pré-requis indispensables à une 

compréhension fine du fonctionnement démographique des populations (Lomnicki 1988, 

Sutherland 1996, Begon et al. 2006) et à des mesures de gestion adaptées aux enjeux 

(Gaillard et al. 2003a).  

 

 

C’est dans ce contexte général de modifications du paysage et des conditions 

climatiques auxquelles les grands herbivores de montagne sont particulièrement exposés, 

que s’est déroulée ma thèse. Les enjeux liés aux grands herbivores sont multiples. Leur rôle 

central dans l’écosystème les place au cœur des enjeux de conservation de la biodiversité. Et 

le développement des populations sur le territoire français implique de nouveaux enjeux de 

gestion. Face à ces nouvelles problématiques, l’acquisition de connaissance est nécessaire 

pour l’amélioration de la gestion de notre faune et de notre flore. Durant cette thèse, j’ai 

cherché à déterminer quels étaient les facteurs de variations démographiques des grands 

herbivores de montagne. Je me suis plus particulièrement intéressé aux variations 

individuelles, mais aussi aux variations environnementales à travers l’effet du climat et de 

l’habitat sur la reproduction et la survie de 3 espèces : l’isard, le chamois et le mouflon 

méditerranéen. 
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2.1 : De la sélection naturelle aux stratégies d’histoire de vie 

 

2.1.1 : Sélection naturelle 

 

Les origines de la vie demeurent incertaines, mais la première forme de vie sur Terre 

pourrait remonter à 4,1 milliards d'années (Bell et al. 2015). A partir de cette forme de vie 

embryonnaire, l'évolution du vivant a conduit à la nature telle que nous la connaissons 

aujourd’hui. Cette évolution s’est faite sous l’action de la sélection naturelle (Darwin 1859), 

qui se traduit par le fait que les organismes qui ont des caractères héritables leur permettant 

de mieux survivre et se reproduire dans leur milieu par rapport aux autres, produisent plus 

de descendants, qui hériteront à leur tour de ces caractères favorables. La reproduction, de 

manière asexuée ou sexuée, passe par des divisions ou des re-combinaisons cellulaires qui 

impliquent des dédoublements ou des fusions d’ADN. Ces mécanismes à l’œuvre à l’échelle 

moléculaire ne sont pas parfaits, laissant apparaître au hasard des « accidents », les 

mutations, ou encore des variations dans le décodage du patrimoine génétique, 

l’épigénétique. Ainsi, à chaque événement de reproduction, un ou plusieurs êtres vivants 

uniques voient le jour. Les « nouveautés » de ces individus uniques peuvent conférer un 

avantage ou un désavantage par rapport aux autres individus ou encore n’avoir aucun effet. 

Si la mutation confère un avantage au porteur, alors cet individu aura plus de chance de 

survivre ou de se reproduire que les autres individus de la population. Et si cet avantage est 

transmis aux descendants, alors ces descendants survivront mieux et se reproduiront mieux, 

et ainsi de suite. En l’espace de plusieurs générations, une grande partie de la population 

sera composée de ces descendants, jusqu’à ce que tous les individus de l’espèce possèdent 

cet avantage qui deviendra alors un caractère spécifique. 

La sélection naturelle est aujourd’hui largement reconnue comme un moteur de 

l’évolution. Elle permet d'expliquer et de comprendre comment l'environnement influe sur 

l'évolution des espèces et des populations en sélectionnant les individus les plus adaptés. En 

réponse à la sélection naturelle, les organismes sont donc censés survivre et se reproduire 

de manière maximale, afin de maximiser leur valeur sélective3. Mais le démon Darwinien, 

qui vivrait éternellement, se reproduirait dès sa naissance, et produirait un nombre infini de 

descendants n’existe pas, du fait de fortes contraintes évolutives qui impliquent que les 

organismes ont mis au point des stratégies d’histoire de vie contrôlées par des compromis.  

                                                      

3
 Employé ici pour le terme anglais ‘fitness’. La valeur sélective représente la contribution relative d’un 

individu aux générations futures, et est souvent approximée par le nombre total de descendants atteignant la 
maturité sexuelle produits au cours de la vie d’un individu 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Population
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2.1.2 : Stratégie d’Histoire de vie 

 

Afin de répondre aux pressions exercées par la sélection naturelle dans des milieux 

extrêmement variés et en changement continuel (Fahrig 2003), les organismes ont mis en 

place une diversité impressionnante d’adaptations, qu’elles soient de tailles, de formes, de 

couleurs, ou de comportements, qui toutes aboutissent à autant de tactiques de survie et de 

reproduction. Pour chaque organisme, ces tactiques ont évolué de manière à maximiser la 

valeur sélective sous la contrainte de ses caractéristiques phylogénétiques, morphologiques, 

et environnementales. Elles reposent sur un ensemble de traits d’histoire de vie (THV), défini 

comme l’ensemble des caractéristiques fonctionnelles biologiques et démographiques 

permettant de décrire le cycle de vie des individus. Parmi les principaux THV, nous pouvons 

citer la taille à la naissance, la vitesse de croissance, l’âge et la taille à la maturité sexuelle, le 

nombre et la sex-ratio des jeunes produits, les variations de la survie et de la reproduction 

en fonction de l’âge, et enfin la longévité (Stearns 1992). Les THV montrent une très forte 

variabilité, illustrée par exemple par des durées de vie allant de quelques heures pour 

certaines bactéries, quelques jours chez certains insectes, à quelques milliers d’années pour 

certains arbres. La combinaison de l’ensemble des différents THV montre également une 

diversité impressionnante. Au sein des mammifères par exemple, la souris grise (Mus 

musculus) vit 2 à 3 ans, pèse quelques dizaines de grammes, atteint sa maturité sexuelle à 

partir de 6 semaines et peut produire une dizaine de petits 10 fois par an ; alors que la 

baleine bleue (Balaenoptera musculus) vit plus de 80 ans, pèse 170 tonnes, se reproduit 

pour la première fois entre 5 et 15 ans, et ne produit qu’un jeune tous les deux à trois ans. 

Cette diversité a été, et est toujours, source de nombreux questionnements en biologie 

évolutive. Comment expliquer, à partir d’un ancêtre commun, que les mêmes mécanismes 

sélectifs aient mené à l’apparition de THV aussi différents ?  

Cependant, si on peut imaginer une infinité de combinaisons des THV, les études 

empiriques et expérimentales montrent qu’en fait cette diversité est limitée, car certains 

traits ont tendance à covarier, du fait des processus évolutifs qui ont affecté les espèces 

pendant de nombreuses générations. La relation structurée qui lie au sein d’un organisme 

les THV biologiques4, et démographiques5 entre eux et à la phylogénie et l’habitat constitue 

la stratégie biodémographique ou stratégie d’histoire de vie de l’organisme (Stearns 1976, 

                                                      

4
 Principaux THV biologiques : masse à la naissance, patron de croissance, taille adulte, morphologie 

5
 Principaux THV démographiques : âge de 1

ère
 reproduction, durée de gestation, nombre et sex-ratio 

des jeunes produits à chaque occasion de reproduction, nombre d’occasions de reproduction, patron de survie 
en fonction de l’âge, longévité 
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1977, 1980, 1992). L’étude des stratégies biodémographiques a reçu une attention 

particulière de la part de la communauté des biologistes qui cherchent à comprendre 

comment la sélection naturelle a pu mener les êtres vivants à combiner avec autant de 

diversité les THV, et comment ces diverses combinaisons permettent d’optimiser la valeur 

sélective d’un organisme donné dans un environnement donné.  

Après la théorie de la sélection r-K proposée par MacArthur et Wilson (1967) et 

développée par Pianka (1970), qui stipule que les stratégies d’histoire de vie sont 

déterminées par la densité et la variabilité de la disponibilité en ressources (stratégie r en 

faible densité vs K en densité-dépendance), les théories se sont affinées (Reznick et al. 

2002). En prenant en compte l’ensemble des facteurs structurant les THV ainsi que leur co-

variation, deux principaux axes de variation des stratégies d’histoire de vie ont été mis en 

évidence.  

La taille adulte en constitue le 1er axe. C’est la composante allométrique, qui est 

maintenant connue comme une des sources majeure de variation des THV, à travers 

l’expression des contraintes biomécaniques liées à la masse corporelle (Stearns 1984 pour 

lézards et serpents; Gaillard et al. 1989 pour mammifères et oiseaux; Rochet et al. 2000 pour 

poissons téléostéens). Elle explique à elle seule 40% de la variabilité des stratégies 

biodémographiques observée chez les mammifères et 60% chez les oiseaux (Gaillard et al. 

1989). L’âge de première reproduction, la durée de gestation, le poids du jeune à la 

naissance, la durée des soins parentaux ou encore l’espérance de vie augmentent de 

manière allométrique avec la taille adulte alors que la fécondité diminue (Western 1979, 

Gaillard et al. 1989, Promislow & Harvey 1990). Chez les oiseaux par exemple, la mésange 

charbonnière (Parus major), qui pèse une vingtaine de gramme à l’âge adulte, vit entre 2 et 

3 ans, se reproduit à partir d’un an, et effectue deux couvées de 5 à 12 œufs par an avec une 

durée de couvaison de 13 à 14 jours et un envol des poussins à moins de trois semaines. 

Inversement, le vautour fauve (Gyps fulvus), qui pèse en moyenne 8 kilogrammes, vit entre 

25 et 35 ans, se reproduit à partir de 4 ou 5 ans, et effectue un œuf unique tous les ans qu’il 

couve entre 50 et 57 jours, dont il s’occupe quatre mois jusqu’à l’envol du jeune. Une fois la 

composante allométrique prise en compte, le deuxième axe, qui semble être commun chez 

les squamates (Shine & Charnov 1992), les mammifères et les oiseaux (Gaillard et al. 1989), 

et les poissons téléostéens (Rochet et al. 2000) correspond à la vitesse du taux de 

renouvellement6 avec un gradient « lent-rapide » (Gaillard et al. 2016). Ce gradient contraste 

à une extrémité les espèces « lentes » qui présentent une espérance de vie longue, un âge 

de première reproduction tardif, et une fécondité faible, et à l’opposé, les espèces 

« rapides » caractérisées par un âge de première reproduction précoce et une fécondité 

                                                      

6
 Nombre moyen de descendants par lequel un individu nouveau-né sera remplacé d’ici la fin de sa vie 
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élevée mais une longévité plus faible. Par exemple, chez les ongulés, le mouflon des 

Rocheuses Ovis canadensis et le phacochère Phacochoerus aethiopicus qui ont le même 

poids (60kg), ont des positions différentes sur le gradient lent-rapide du taux de 

renouvellement. Les deux espèces ont un âge de primiparité de 2 ans, mais le mouflon ne 

produit qu’un jeune par an et a une espérance de vie de 7,2 ans, alors que le phacochère 

produit 3 jeunes par an et n’a une espérance de vie que de 4,4 ans (Gaillard et al. 1989). La 

place sur ce gradient « lent-rapide » serait liée à la phylogénie, et au mode de vie7 (Gaillard 

et al. 2016). Les facteurs écologiques structurant le rythme de vie d’une espèce ne sont 

cependant encore pas clairement identifiés et semblent varier entre taxons (Gaillard et al. 

2016). Chez les ongulés, pour poursuivre l’exemple précédent, la distribution des organismes 

le long de ce gradient semble être liée au régime alimentaire, les « cueilleurs » ayant un taux 

de renouvellement plus rapide que les « paisseurs » (Sæther & Gordon 1994). De façon plus 

générale, la position des espèces sur ce gradient est fortement corrélée au temps de 

génération8 (Gaillard et al. 2005). 

Finalement, une fois prises en compte ces composantes allométrique et temporelle, il 

subsiste d’autres sources de variation des stratégies d’histoire de vie. Chez les mammifères, 

Gaillard et al. (1989) ont mis en avant un troisième axe qui correspond à un gradient 

d’allocation de l’effort de reproduction dans le temps. Les stratégies extrêmes de ce gradient 

sont les semelpares d’un côté, et les itéropares de l’autre. Cet axe semble refléter le degré 

d’investissement parental dans chaque occasion de reproduction, les espèces itéropares 

investissant plus d’énergie dans chaque jeune produit que les espèces semelpares (Pontier 

et al. 1993). Plus récemment, Bielby et al. (2007) ont mis en évidence un autre axe chez les 

mammifères, explicité par un compromis entre le nombre et la taille des nouveau-nés. 

Il est donc maintenant reconnu qu’un organisme ne peut pas développer n’importe 

quelle stratégie biodémographique, mais qu’elle doit être ajustée à sa taille et à des 

contraintes liées à son habitat. Cet ajustement le long des axes décrits ci-dessus se fait sous 

forme de compromis : une espèce qui se reproduit vite et beaucoup par exemple ne pourra 

survivre longtemps ; une espèce qui vit longtemps à l’inverse devra attendre pour se 

reproduire et avoir une fécondité limitée.  

 

  

                                                      

7
 De l’anglais « lifestyle » : description du mode de vie caractéristique de l’espèce. Cette définition fait 

référence principalement au régime alimentaire, la stratégie d’accouplement, et aux caractéristiques de 
l’habitat d’une espèce (Gaillard et al. 2016) 

8
 Temps entre deux générations définit par l’âge moyen des mères à la naissance des petits. 
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2.1.3 : Une histoire de compromis 

 

Sous-jacente à la théorie des stratégies d’histoire de vie est ancrée celle des 

compromis : c’est parce que les organismes doivent faire des compromis dans l’allocation de 

l’énergie dont ils disposent à l’ensemble des fonctions biologiques qu’ils doivent assurer, que 

les THV montrent les co-variations qui structurent les stratégies d’histoire de vie. 

L’idée essentielle de cette théorie des compromis est que les différents traits 

biologiques sont interdépendants du fait que tout organisme dispose d’un temps et d’une 

quantité d’énergie limités pour vivre et se reproduire (Cody 1966, Williams 1966). Une 

augmentation du temps ou de l’énergie consacrée à une fonction ne peut se faire qu’aux 

dépens d’autres fonctions. Afin de maximiser sa valeur sélective, chaque organisme doit 

donc opérer le partage idéal des ressources en temps et en énergie entre les besoins de 

croissance, de maintenance et de reproduction, de sorte que des co-variations négatives 

entre les THV sont attendues (Stearns 1992).  

Les compromis entre les THV proviennent particulièrement du fait que la reproduction 

nécessite une quantité importante d’énergie (Williams 1966). Les dépenses liées à la 

reproduction vont de l’énergie déployée pour la formation et la maturation des gamètes 

jusqu’aux soins prodigués aux jeunes, en passant par les dépenses liées aux comportements 

de cour, à l’accouplement et à la production de jeunes (Wootton 1985). La reproduction 

entraîne forcément des coûts énergétiques, mais ceux-ci n’impacteront pas forcément la 

valeur sélective (i.e. diminution de la valeur reproductive résiduelle9) car ils peuvent être 

compensés par divers mécanismes (Tuomi et al. 1983, Clutton-Brock et al. 1989, Woodroffe 

& Macdonald 1995, Jönsson 1997). De plus, les dépenses liées aux différentes phases de la 

reproduction ne représentent pas le même investissement, et sont donc susceptibles 

d’engendrer des coûts plus ou moins marqués.  

Chez les ovipares ectothermes (e.g. reptiles et poissons) par exemple, les soins 

parentaux sont limités (mais voir Huang 2006 chez le lézard et Sparkes et al. 2008 chez 

l’épinoche Gasteroteus sp.), et c’est la production d’œufs (nombre, taille et masse) qui est la 

plus susceptible d’entraîner un coût en terme de croissance, reproduction et survie (Doughty 

& Shine 1997, Bonnet et al. 2002, Cox & Calsbeek 2010, Bleu et al. 2013, Laidlaw et al. 2014). 

Chez les ovipares homéothermes (oiseaux), les soins parentaux sont intenses car les parents 

doivent fournir l’environnement thermique adéquat aux petits (Danchin et al. 2005). Chez 

ces espèces, en plus de la production des œufs, l’incubation et l’élevage des jeunes sont 

susceptibles d’entrainer un coût sur la valeur reproductive résiduelle (Golet et al. 1998, 

                                                      

9
 Valeur reproductive future espérée en fonction de de l’âge et de la condition de l’individu  
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Visser & Lessells 2001, Hanssen et al. 2003, Arnold et al. 2012, Pardo et al. 2014). Enfin, chez 

les mammifères, les soins parentaux sont encore plus importants avec l’allaitement des 

jeunes, et chez ces espèces, la production de jeunes (nombre, poids à la naissance) et la 

durée de la lactation sont susceptibles d’engendrer des coûts (Clutton-Brock et al. 1983, 

Boyd et al. 1995, Huber et al. 1999, Koivula et al. 2003, Descamps et al. 2009, Thompson et 

al. 2012). Il apparaît donc crucial de différencier les dépenses associées aux différentes 

phases de la reproduction pour avoir une vision claire des compromis engendrés (Beauplet 

et al. 2006, Townsend & Anderson 2007, Arnold et al. 2012, Pardo et al. 2014). 

Bien que cette théorie des compromis ait quasiment été érigée en paradigme, de 

nombreuses études empiriques n’ont pas trouvé les covariations négatives attendues entre 

reproduction et autres THV (Mouette tridactyle Rissa tridactyla : Cam et al. 1998, Mésange 

nonnette Poecile palustris : Tomasz & Rowiński 2006, Ecureuil du Columbia Spermophilus 

columbianus : Broussard et al. 2008, Mouflon des Rocheuses : Festa-Bianchet 1989). Ces 

résultats inattendus peuvent être inhérents à l’étude en elle-même, qui a pu se focaliser sur 

une phase reproductive qui n’était pas la plus à même d’engendrer des coûts. Mais ils 

peuvent également être expliqués par le fait que les THV, bien que structurés selon des axes 

bien définis, connaissent malgré tous des variations non négligeables. Ces variations sont 

liées à de très nombreux facteurs, comme les conditions environnementales locales (densité 

de population, climat, etc…) ou les caractéristiques des individus. 

 

2.2. Variation et covariation des traits d’histoire de vie 

 

2.2.1 : Variation de l’acquisition des ressources et allocation 

 

Les études sur les coûts de la reproduction ont mis en lumière des résultats contrastés 

chez les homéothermes (voir Hamel et al. 2010b pour une revue). En effet, certaines ont mis 

en exergue les co-variations négatives entre THV qui sont attendues lorsque des coûts 

s’expriment (Mouette tridactyle : Golet et al. 1998, Eider Somateria mollissima : Hanssen et 

al. 2003, Campagnol Clethrionomys glareolus : Koivula et al. 2003, Cerf élaphe : Moyes et al. 

2006, Phoque de wedell Leptonychotes weddellii : Chambert et al. 2013), alors que d’autres 

n’ont trouvé aucune relation, voire des co-variations positives (i.e. l’inverse du coût, soit un 

avantage Mouette tridactyle : Cam et al. 1998, Canard Aix sponsa : Kennamer et al. 2016, 

Otarie à fourrure Arctocephalus tropicalis : Beauplet et al. 2006, Renne Rangifer tarandus : 

Weladji et al. 2008). En se basant sur ces observations inattendues, Van Noordjwick & De 
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Jong (1986) ont proposé un modèle afin de comprendre pourquoi on pouvait observer une 

corrélation positive entre THV alors que l’on s’attendrait à trouver un compromis 

(corrélation négative). 

Comme nous l’avons vu précédemment, chaque être vivant est unique. Ainsi, dans une 

population donnée, certains individus sont « meilleurs » que d’autres (voir Wilson & Nussey 

2010). Cela peut-être dû à la génétique ou à l’épigénétique, les individus de meilleure qualité 

pouvant par exemple avoir un métabolisme plus efficace, une taille optimale, un système 

immunitaire plus fort. Cela peut être dû aux conditions environnementales qui ont sévi au 

cours de l’année de leur naissance, avec des individus nés une bonne année qui gardent 

l’avantage en croissance par exemple toute leur vie (effets cohorte, Albon et al. 1992). Et 

cela peut aussi être dû au fait qu’ils bénéficient d’un micro-habitat de meilleure qualité que 

les autres. Il résulte de ces différences individuelles une hétérogénéité de la quantité 

d’énergie disponible pour les besoins vitaux de chaque individu. Au sein d’une population, 

on peut donc observer toute une gamme de variation dans l’acquisition des ressources par 

les différents individus, et donc dans la disponibilité énergétique dont ils bénéficient. Notons 

cette quantité d’énergie disponible A, et la quantité d’énergie investie dans la reproduction 

et la survie R et S respectivement. De manière simplifiée, la formule A=R+S représente l’idée 

basique des compromis d’allocation d’énergie. Et la co-variation entre R et S détermine le 

signe de la corrélation entre les mesures de R et S. 

La Figure 4, issue de Van Nordjwick & De Jong (1986) montre une représentation 

graphique de ce modèle énergétique. La variation dans l’acquisition des ressources est 

représentée par les droites a=1, a=2, et a=3 avec 3 niveaux différents de ressources 

disponibles qui peuvent être allouées, selon la formule A=R+S, à la reproduction en cours ou 

bien à la survie. Les droites b, représentent trois stratégies de répartition de l’énergie entre 

la reproduction et la survie, soit de manière égale (pente de la droite b=0,5), soit en faveur 

de la reproduction (b=0,25), soit en faveur de la survie (b=0,75) (Figure 4a). Si l’on considère 

une population dans laquelle la variation d’acquisition des ressources est largement 

supérieure à la variation des stratégies de répartition de l’énergie, nous observerons donc 

une corrélation positive entre R et S (Figure 4b), avec les individus ayant accès à plus de 

ressources pouvant à la fois plus se reproduire et mieux survivre que les autres. A l’inverse, 

si la variation d’acquisition des ressources est inférieure à la variation des stratégies de 

répartition de l’énergie, nous observerons bien une corrélation négative entre ces traits, 

signe d’un compromis (Figure 4c). 

Ces travaux montrent comment l’hétérogénéité individuelle dans la capacité 

d’acquisition des ressources peut masquer les compromis entre THV à l’échelle d’une 
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population, bien qu’ils s’expriment au niveau individuel, et que les conditions 

environnementales jouent un rôle majeur dans l’expression de ces coûts.  

Ce modèle fournit un cadre de travail sur les compromis simple et intuitif, et reste une 

référence pour la compréhension des stratégies d’histoire de vie (Metcalf 2016). Mais il a 

connu récemment des apports précieux qui l’affinent : la prise en compte de la variance des 

THV étudiés (Hamel et al. 2010) (voir § suivant), et de la dépendance entre allocation et 

disponibilité (Descamps et al. 2016). Ces derniers ont mis en avant le fait que l’hypothèse 

d’une indépendance entre les ressources totales acquises et l’allocation à la reproduction, 

qui est la clef du modèle de Van Noordjwick & De Jong, est fortement contredite par les 

observations empiriques. Par exemple, chez de nombreuses espèces, les individus peuvent 

ne pas se reproduire les mauvaises années pour optimiser leur survie. L’allocation d’énergie 

à la reproduction devient alors nulle. Chez les « capital breeders » (Jönsson 1997, voir 

paragraphe 2.3.2) en environnement saisonnier par exemple, l’allocation à la reproduction 

augmente à un taux plus lent que l’acquisition totale en ressources, de sorte que l’énergie 

absolue allouée à la reproduction et à la maintenance augmente. En se basant sur des 

simulations, Descamps et al. (2016), sans remettre en cause le modèle de Van Noordjwick & 

De Jong, montrent que le fait de l’affiner en prenant en compte la non-indépendance entre 

allocation et disponibilité joue un rôle dans la capacité de détection des compromis. 

 

  

Figure 4 : Illustration du modèle de Van Noordjwik et De Jong 1986 pour expliquer les corrélations positives et négatives observées 
entre différents traits d’histoire de vie selon la variabilité d’acquisition des ressources et leur allocation. (a) La variation dans l’acquisition 
des ressources est représentée par les droites a, alors que les droites “b” représente différentes tactiques d’allocation de ces ressources 
entre deux traits d’histoire de vie, ici la reproduction en cours et la survie future. (b) La variation dans l’acquisition des ressources est élevé 
alors que la variation dans les tactiques d’allocation de ces ressources est faible. Au niveau de la population, on observe une corrélation 
positive entre ces deux traits. (c) A l’inverse, la variation dans l’acquisition des ressources est faible alors que la variation des tactiques 
d’allocation des ressources est forte. Dans ce cas, on observe une corrélation négative à l’échelle de la population. 
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2.2.2 : Variabilité des traits d’histoire de vie 

 

L’autre notion importante qui n’est pas incluse dans le modèle de Van Noordwijk & De 

Jong est la variance des THV. Hamel et al. (2010) ont remédié à cette lacune, et ont mis en 

avant que la détection et l’intensité du coût engendré par la reproduction dépendent 

directement de la variabilité du trait d’histoire de vie et de l’espèce étudiés. En effet, selon la 

stratégie biodémographique adoptée par une espèce, tous les traits démographiques n’ont 

pas la même variabilité. 

Biologiquement, la variance observée est contrainte par le phénomène de canalisation 

environnementale (Stearns et al. 1995, Gaillard et al. 2003b). Grâce au développement de 

modèles démographiques matriciels, permettant de prendre en compte la structure 

(notamment en sexe et âge) d’une population, il est possible d’estimer l’impact d’une 

modification de la survie ou de la reproduction sur le taux de croissance de la population10 

(λ) grâce à des analyses de sensibilité11 ou d’élasticité12 (Caswell 2000). Ces modèles ont 

permis de mettre en avant que λ n’a pas la même sensibilité aux différents paramètres 

démographiques (Caswell 1978) : une variation donnée d’un paramètre démographique 

n’entraînera pas la même réponse de , que la même variation d’un autre paramètre. Selon 

l’hypothèse de la canalisation environnementale, afin de minimiser l’impact de la 

stochasticité environnementale sur le fonctionnement démographique des population, les 

paramètres démographiques avec la plus grande sensibilité doivent subir de fortes pressions 

de sélection pour être tamponnées contre les variations environnementales, et sont 

attendus avoir la plus faible variabilité (Pfister 1998, Gaillard & Yoccoz 2003). La théorie des 

stratégies biodémographiques prédit que les espèces avec une stratégie « rapide » seront 

plus sensibles aux variations associées à la reproduction, alors que les espèces à stratégie 

« lente » seront plus sensibles aux variations associées à la survie adulte (Oli & Dobson 2003, 

Gaillard et al. 2005).  

En reportant cette variabilité des traits sur le modèle de Van Noordwijk et De Jong, 

Hamel et al. (2010) ont montré que plus un trait est variable, plus la chance de détecter un 

coût sur ce trait est grande. Chez les espèces « rapides », comme les rongeurs, il sera plus 

                                                      

10
 Le taux de croissance d’une population correspond à la variation de la population au cours d’une 

période de temps (en général le pas de temps est égal à la durée entre 2 occasions de reproduction) 
11

 Une analyse de sensibilité permet de quantifier, de manière absolue, les effets d’une perturbation des 
valeurs d’un paramètre démographique (survie ou fécondité à un âge donné) sur l’estimation du taux 
d’accroissement asymptotique de la population λ 

12
 L’élasticité correspond à la sensibilité relative. Cette notion est particulièrement utile car la survie 

(compris entre 0 et 1) et la fécondité ne sont généralement pas du même ordre de grandeur. 
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facile de détecter un coût de la reproduction sur la survie que sur la reproduction future, et 

vice versa chez les grands mammifères.  

Cette notion de canalisation implique aussi que les sources de variations 

environnementales auront un impact plus important sur les paramètres démographiques 

non-canalisés que sur les paramètres canalisés. Une étude récente (Sæther et al. 2013) a mis 

en avant que la position le long du gradient lent-rapide a une influence sur la dynamique des 

populations, avec les espèces « rapides » plus sensibles aux perturbations 

environnementales que les espèces « lentes ». 

 

2.2.3 : Sources de variation des traits démographiques 

 

Une population est composée d’un ensemble d’individus différents confrontés à un 

environnement fluctuant. Deux catégories de facteurs peuvent expliquer les variations de 

THV entre individus : les facteurs intrinsèques, qui sont propres à l’individu, comme le sexe, 

l’âge ou la qualité individuelle, et les facteurs extrinsèques, ou environnementaux, qui 

peuvent varier dans le temps et l’espace, comme les variables météorologiques, la densité 

de population ou la composition de l’habitat. 

 

2.2.3.1 : Facteurs individuels 

 

Sexe 

 

Dans de nombreuses espèces, les traits déterminant le succès de reproduction, et donc 

la valeur sélective ne sont pas les mêmes pour les mâles et les femelles, de sorte que les 

deux sexes d’une même espèce adoptent des stratégies d’histoire de vie différentes. 

Chez les organismes sexués, il existe déjà une différence dans la taille et le nombre de 

gamètes produits par chaque sexe (i.e. anisogamie). En règle générale, les mâles produisent 

un grand nombre de petits gamètes peu coûteux en énergie (i.e. les spermatozoïdes). Les 

femelles en revanche sont limitées par le rythme de production de leurs gamètes, plus gros 

et plus coûteux à produire (comme par exemple chez les reptiles, les oiseaux, les poissons et 

les mammifères), et donc limités en nombre (Parker et al. 1972). Il en résulte qu’un mâle 

peut potentiellement féconder un nombre illimité de femelles (Williams 1966), et que la 

sélection favorisera chez les mâles les caractères facilitant l’accès aux femelles, alors qu’elle 
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favorisera les femelles produisant le plus de gamètes. Lorsque des soins parentaux sont 

prodigués aux jeunes, ils peuvent être assurés par les femelles, par les mâles ou par les deux 

sexes (Clutton-Brock 1991). Lorsque les deux sexes n’ont pas les mêmes dépenses 

reproductives, là encore ce sont des caractères différents qui seront sélectionnés entre 

mâles et femelles.  

Dans de très nombreuses espèces, ce sont les femelles qui assurent seules l’élevage 

des jeunes, et les mâles sont polygynes. Chez ces espèces, les mâles qui ont le meilleur 

succès reproducteur sont ceux qui ont développé des caractères leur facilitant l’accès aux 

femelles, soit par compétition avec les autres mâles, soit par le choix des femelles. Ces 

espèces ont souvent développé un dimorphisme sexuel prononcé de taille et d’ornements, 

du fait de la sélection sexuelle (Darwin 1871). 

Chez ces espèces polygynes cette pression de sélection a conduit à l’apparition de 

stratégies spécifiques au sexe. Pour faire face à la compétition intra-sexe pour l’accès aux 

femelles, les mâles ont mis en place une stratégie d’acquisition et d’allocation des 

ressources énergétiques qui favorise une croissance corporelle rapide afin d’atteindre 

rapidement une taille compétitive, ainsi que le développement des attributs sexuels 

secondaires13, qui leur donnent un avantage à la fois dans la compétition et par rapport au 

choix des femelles. Cette stratégie pour maximiser la compétitivité pour l’accès aux femelles 

entraine souvent une survie plus faible et une longévité moindre chez les mâles que chez les 

femelles (Clutton-Brock et al. 1982, Jorgenson et al. 1997, Modafferi & Becker 1997, 

Lemaître & Gaillard 2012). A l’inverse, chez ces espèces, les femelles privilégient les 

conditions favorables à leur survie, et à leur succès dans l’élevage des jeunes (Trivers 1972, 

Hedrick & Temeles 1989, Shine 1989). 

Même si la polygynie est de mise chez la plupart des animaux, il faut toutefois noter 

que la polyandrie existe, chez plusieurs espèces d’oiseaux notamment. Le schéma inverse 

s’observe alors, avec des femelles plus grandes que les mâles et exhibant des couleurs 

attractives (Clutton-Brock 2009). On s’attend donc aussi à une stratégie d’acquisition et 

d’allocation différente selon le sexe chez ces espèces. 

 

                                                      

13
 Les caractères sexuels secondaires sont les traits qui distinguent les individus des deux sexes d’une 

même espèce, à la différence des caractères sexuels primaires que sont les organes sexuels. Les caractères 
sexuels secondaires ne participent donc pas directement au système reproducteur. Sous l’effet de la sélection 
sexuelle, ces caractères qui confèrent un avantage aux porteurs peuvent devenir très développés. Ces attributs 
peuvent être attractifs pour les partenaires sexuels (exemple de la queue du paon Pavo cristatus) ou permettre 
de s’imposer face aux rivaux de même sexe (exemple des bois des cervidés, notamment le mégalocéros 
Megaloceros giganteus dont les bois pouvaient attendre 3,65 mètres). 
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Age 

 

Les caractéristiques d’un individu varient au cours du temps avec son âge, qui est, chez 

la plupart des espèces animales, le premier facteur de variation dans l’acquisition des 

ressources et leur allocation (Pianka & Parker 1975, Stearns 1992, Forslund & Pärt 1995). 

Après une période de croissance exclusive, la première modification du patron d’allocation 

des ressources apparaît lors du premier événement de reproduction (Kunkele & Kenagy 

1997). Les femelles primipares (se reproduisant pour la première fois) subissent un coût 

supérieur de la reproduction que les femelles multipares (femelles qui se sont déjà 

reproduites ; Huber et al. 1999, Cam & Monnat 2000, Olsson & Van der Jeugd 2002, 

Barbraud & Weimerskirch 2005). Mais cette diminution du coût de la reproduction avec 

l’âge n’a pas lieu uniquement après le premier événement de reproduction. En effet, on 

constate souvent une amélioration des performances reproductrices avec l’âge (Curio 1983, 

Forslund & Pärt 1995). Cette amélioration des performance peut-être liée à trois 

mécanismes : la sélection (Service 2000, Nussey et al. 2006), l’acquisition d’expérience ou 

« hypothèse de la contrainte » (McNamara & Houston 1996), et l’optimisation de l’effort 

reproducteur ou « hypothèse de la restriction » (Williams 1966, Pianka & Parker 1975). Bien 

que ces trois hypothèses ne soient pas mutuellement exclusives (Forslund & Pärt 1995), 

leurs prédictions au niveau individuel divergent. L’hypothèse de la sélection se place au 

niveau populationnel, et stipule que l’amélioration des individus au sein d’une population 

avec l’âge est le reflet de la perte des individus de plus faible qualité au fil du temps (Curio 

1983, Vaupel & Yashin 1985, Service 2000, Nussey et al. 2006). Cette amélioration n’est donc 

pas forcément vraie au niveau individuel. L’hypothèse de la contrainte propose que l’individu 

profite de ses expériences précédentes, avec une amélioration de ses aptitudes 

reproductrices et des fonctions physiologiques qui y sont associées (Curio 1983). Enfin, 

l’hypothèse de la restriction de l’effort reproducteur est basée sur la variabilité temporelle 

de l’effort reproducteur d’un individu. Chez les jeunes individus d’espèces itéropares, 

l’espérance de vie est importante, et pour ne pas risquer un coût en termes de survie, les 

jeunes investiront peu dans la reproduction pour maximiser le nombre d’occasions de se 

reproduire. A mesure que leur valeur reproductive résiduelle va diminuer avec l’âge (i.e. 

espérance de futures occasions de reproduction), les individus sont attendus augmenter leur 

effort reproducteur afin de maximiser le succès reproducteur présent et ainsi subir des coûts 

lié à la reproduction plus importants (Williams 1966, Gadgil & Bossert 1970, Pianka & Parker 

1975). La théorie de la restriction peut conduire chez les animaux en fin de vie à un 

investissement terminal (Clutton-Brock 1984). Lorsque la probabilité de survie pour un 

animal est faible, et que la valeur reproductive résiduelle est proche de zéro, les animaux 

sont attendus investir toutes leurs ressources disponibles dans une dernière tentative de 

reproduction (Clutton-Brock 1984). Bien que cette théorie soit en accord avec l’évolution des 
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stratégies d’histoire de vie, très peu d’études empiriques sur la variation des THV avec l’âge 

l’ont validée (McNamara et al. 2009, Froy et al. 2013). 

A l’inverse, une diminution de la survie et des performances reproductives est souvent 

observée chez les vieux individus (Monaghan et al. 2008, Nussey et al. 2013). Ce phénomène 

de sénescence (Williams 1957, Comfort 1979) est défini comme une accumulation inévitable 

et irréversible de dommages avec l’âge qui amène à une détérioration physique de l’animal, 

avec perte de la fonction reproductrice et mortalité accrue (Monaghan et al. 2008). Nous 

n’allons pas rentrer dans les détails physiologiques expliquant le phénomène de sénescence, 

mais plusieurs mécanismes ont été identifiés comme acteur de cette détérioration des 

fonctions biologiques avec l’âge (Ricklefs 2008), et de très nombreuses études empiriques 

l’ont mise en évidence tant sur la survie que sur la reproduction (Nussey et al. 2013).  

 

Condition et qualité individuelle 

 

Comme nous venons de le voir, le sexe et l’âge affectent les THV des individus de 

manière homogène, mais d’autres facteurs entraînent des différences entre les individus. 

L’hétérogénéité interindividuelle est un aspect central de l’écologie évolutive, car elle joue 

un rôle majeur dans le fonctionnement biodémographique des populations ((Vaupel et al. 

1979, Tuljapurkar 2013). Elle implique que, au sein d’une population, certains individus ont 

une meilleure valeur sélective que d’autres, en montrant de meilleures capacités à survivre 

et se reproduire. Cette hétérogénéité peut être liée à des facteurs génétiques (Foerster et al. 

2003, Hunt et al. 2004), physiologiques (voir notion de condition dans le paragraphe 

suivant), aux conditions rencontrées l’année de naissance (Lindström 1999, Metcalfe & 

Monaghan 2001, Lummaa & Clutton-Brock 2002, Descamps et al. 2008), à des effets 

maternels (Mousseau & Fox 1998, McAdam et al. 2002), à l’habitat (LaMontagne et al. 2013) 

ou à la personnalité (Boon et al. 2008). 

En écologie, l’hétérogénéité interindividuelle a été principalement appréhendée à 

travers deux notions liées entre elles : la condition et la qualité. La condition des individus 

est une notion qui se rapporte à l’état de l’individu à un temps donné, comme par exemple 

la taille des individus, l’état de leur système immunitaire ou de leur réserves énergétiques 

(McNamara & Houston 1996). Les ressources dont l’individu dispose, ou l’effort 

reproducteur alloué précédemment peuvent par exemple affecter sa condition. La condition 

réfère à un état phénotypique et donc mesurable. La qualité est plus complexe à 

appréhender car elle réfère à une notion abstraite et souvent peu définie. Dans une revue 

sur cette notion de qualité, Wilson et Nussey (2010) ont proposé la définition suivante : « un 
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axe d’hétérogénéité entre les individus qui est positivement corrélé à la valeur sélective ». 

Bien que très large, cette définition résume le fait que la qualité réfère à des caractéristiques 

individuelles phénotypiques ou génétiques qui ont une incidence sur la valeur sélective de 

l’individu. La condition d’un individu peut donc être liée à sa qualité. Même si les variables 

déterminant la qualité d’un individu sont difficilement accessibles aux études de terrain, il 

est nécessaire de prendre en compte la composante individuelle dans toute étude 

démographique, car elle a une influence directe sur les variations des THV (McNamara & 

Houston 1996) comme la survie (Fox et al. 2006, Péron et al. 2010, Kennamer et al. 2016), la 

reproduction (Weladji et al. 2008, Hamel et al. 2009b), ou des caractéristiques 

comportementales comme la dispersion (Clobert et al. 2009). Du fait de son influence sur les 

covariations des THV, elle peut masquer les compromis théoriquement attendus, et en 

conséquence remettre en cause des théories de la biologie évolutive. Cependant, 

l’hétérogénéité dans la qualité individuelle est difficilement mesurable, et beaucoup 

d’études ont utilisé des indices de condition comme proxy de cette qualité (Moyes et al. 

2009), bien que la condition ne reflète pas forcément la qualité (Gaillard et al. 2000a, Cam et 

al. 2002). Les récents développements d’outils statistiques permettent maintenant de 

prendre en compte une hétérogénéité latente entre individus, sans besoin de mesures 

(modèles mixtes : Hedeker & Gibbons 1994 ; modèle de mélange : Pledger et al. 2003, Hamel 

et al. 2016), et sont donc extrêmement précieux pour l’étude des covariations entre THV.  

L’hétérogénéité individuelle a un impact plus ou moins fort sur les THV en fonction des 

conditions environnementales dans lesquelles vit la population. Dans un environnement 

optimal, où les ressources sont non limitantes, tout le monde a accès à suffisamment de 

ressources et même les individus de mauvaise qualité ‘tirent leur épingle du jeu’. 

L’expression de l’hétérogénéité individuelle est donc gommée (Figure 4b). En revanche dans 

les environnements pauvres en ressource, l’hétérogénéité s’exprime pleinement (Figure 4c; 

Lomnicki 1978, Leung & Forbes 1997). Il est donc nécessaire, en plus de cette hétérogénéité 

individuelle, de prendre en compte les facteurs environnementaux pour comprendre 

l’évolution des stratégies biodémographiques.  

 

2.2.3.2 : Facteurs environnementaux  

 

Variabilité temporelle 

 

Une population est formée par l’ensemble des individus qui la composent : jeunes, 

vieux, inexpérimentés, expérimentés, dominants, dominés, en bonne santé, malades. Tous 
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ces individus interagissent entre eux, mais aussi avec leur environnement : les ressources 

disponibles, la prédation, les maladies, les espèces sympatriques…, et cet environnement 

fluctue au cours du temps sous l’action de divers mécanismes, dont les principaux sont la 

densité de population et les facteurs climatiques. 

Un environnement comprend une quantité de ressources limitée, à partager entre les 

individus de la population, mais aussi avec les autres espèces présentes. Plus les individus se 

reproduisent, plus la taille de la population va augmenter, et plus la quantité de ressources 

disponibles pour un individu va diminuer jusqu’à impacter la condition et les performances 

des individus, selon le phénomène de densité-dépendance. En se basant sur 1780 séries 

temporelles de mammifères, d’oiseaux, de poissons et d’insectes, Silbly et al. (2005) ont mis 

en avant que le taux de croissance de la population dépendait de la taille de la population. 

Lorsque la densité est faible, le taux de croissance de la population est élevé (Courchamp et 

al. 1999, Stephens & Sutherland 1999), puis rapidement, il décroit avec l’augmentation de 

l’effectif de la population pour arriver à un plateau. Bien que l’effet général sur la croissance 

des populations soit le même, l’effet de la densité sur les paramètres démographiques peut 

varier d’une espèce à l’autre. Chez les poissons, par exemple, l’augmentation de densité est 

principalement accompagnée d’une augmentation de la mortalité juvénile, puis d’une 

diminution de la croissance corporelle et de la reproduction chez les adultes (Lorenzen & 

Enberg 2002). Chez les rongeurs, les effets sont principalement sur le stade adulte avec une 

diminution de la croissance corporelle, une augmentation de l’âge à la maturité sexuelle, 

une diminution de la fécondité et de la survie adulte (Ostfeld & Canham 1995, Leirs et al. 

1997). 

La disponibilité en ressources dépend également fortement du climat, qui est connu 

pour jouer un rôle déterminant dans la dynamique des écosystèmes (Stenseth et al. 2002). 

Le climat a des effets directs sur les animaux (thermorégulation, adaptations 

comportementales…), mais aussi des effets indirects de par son influence sur la productivité 

végétale, et donc la disponibilité en ressources pour les herbivores. L’influence du climat sur 

les populations animales est variable en fonction du site et de l’espèce. Par exemple, chez les 

rongeurs herbivores en milieu aride, les précipitations ont un impact positif sur la 

reproduction (Lima et al. 2001), et la survie (Leirs et al. 1997, Bergallo & Magnusson 1999). 

Dans ces régions, la pluie est bénéfique à la productivité végétale (Jaksic et al. 1997), ce qui 

influence la masse corporelle (Lima et al. 1997), et donc le potentiel reproducteur. Dans les 

milieux tempérés froids, comme la Norvège, ce sont les conditions hivernales qui vont 

impacter le plus fortement la démographie de ces mêmes espèces. Les températures froides 

et les couches de neige épaisses ont un impact négatif sur la survie (Korslund & Steen 2006). 

La couverture neigeuse limite l’accès à la végétation, ce qui, combiné avec les faibles 

températures qui entrainent des déperditions thermiques induisant une perte de masse 
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(Aars & Ims 2002), conduit à une mortalité accrue. De la même manière, chez le saumon du 

Pacifique, la température de la surface de l’eau a des effets opposés selon la latitude 

(Mueter et al. 2002). Les saumons au nord sont exposés au phénomène de descente des 

eaux (« downwelling »), alors qu’au sud, ils sont exposés à la remontée des eaux 

(« upwelling »). Au sud, l’augmentation de température est associée à un ralentissement de 

la remontée des eaux, qui entraine une diminution de production primaire et secondaire, 

c’est-à-dire une diminution de la disponibilité alimentaire pour le saumon (Gargett et al. 

2001). En parallèle, cette augmentation des températures au sud favorise les prédateurs de 

saumon tel que le merlu. A l’inverse, au nord, l’augmentation des températures est associée 

à une augmentation des proies du saumon et est donc bénéfique à l’espèce.  

Ces exemples montrent deux points essentiels : la variabilité des ressources a une 

influence capitale sur les paramètres démographiques, et les facteurs déterminant cette 

variabilité sont propres aux populations dans leur environnement. 

 

Variabilité spatiale 

 

De la même façon que les ressources varient dans le temps, elles varient aussi dans 

l’espace. L’environnement d’une population est composé d’une multitude de patchs de 

ressources hétérogènes. La relation entre les performances individuelles et l’utilisation de 

l’habitat a toujours suscité un vif intérêt en écologie (Hutchinson 1957, Fretwell & Lucas 

1970, Pulliam 1988). Dans cet environnement hétérogène, l’utilisation des différentes 

ressources par les individus n’est pas proportionnelle à leur disponibilité : les individus 

sélectionnent leur habitat. La sélection de l’habitat est définie comme un processus 

hiérarchique de réponses comportementales opérant à différentes échelles spatiales (Senft 

et al. 1987, Hall et al. 1997). Bien qu’elles constituent un continuum d’un point de vue 

biologique, Johnson (Johnson 1980) a défini quatre échelles spatiales distinctes afin 

d’étudier le processus de sélection d’habitat. La première échelle de sélection comprend le 

choix d’une aire de distribution des individus d’une espèce au sein du biome terrestre. La 

seconde échelle, dite « échelle du paysage », consiste à sélectionner un domaine vital14 au 

sein de l’aire de distribution de l’espèce. La troisième échelle dite « échelle du domaine 

vital » consiste à sélectionner des parcelles d’habitats parmi ceux disponibles au sein du 

domaine vital. Enfin la quatrième échelle dite « échelle du patch alimentaire » consiste à 

sélectionner des patchs alimentaires parmi les différents disponibles au sein du domaine 

                                                      

14
 Le domaine vital est l’aire où un animal vit ordinairement et qui suffit à répondre à ses besoins 

primaires de la journée, la saison ou l’année (Burt 1943)(Burt 1943)  
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vital. Par exemple, à une échelle spatiale large (aire de distribution), plusieurs travaux se 

sont penchés sur les facteurs déterminant la présence ou l’absence d’une espèce sur une 

zone donnée (Hirzel et al. 2001, Segurado & Araujo 2004). A l’opposé, à l’échelle très fine du 

patch alimentaire, les études se sont intéressées aux variations individuelles de gain 

d’énergie en fonction de la quantité, de la qualité, ou encore du taux d’ingestion de la 

nourriture (Stephens & Krebs 1986, Owen-Smith et al. 2010). Gaillard et al. (2010) ont mis en 

avant que les relations entre l’habitat et la performance des animaux sont dépendantes de 

l’échelle spatiale et temporelle à laquelle on se place : pour étudier les facteurs affectant les 

performances individuelles, il est nécessaire de travailler au niveau du domaine vital des 

individus.  

La théorie de la distribution libre et idéale prédit que les individus devraient se répartir 

sur les patchs de ressources de telle sorte qu’un équilibre serait atteint où tous les individus 

d’une population auront la même valeur sélective (Fretwell & Lucas 1970). Cette théorie 

repose sur l’hypothèse que les individus sont omniscients à propos de la qualité et de la 

disponibilité des ressources, qu’ils sont de même capacité compétitrices et libres de leur 

mouvement, sans coût, dans leur environnement. Malgré sa valeur heuristique, cette 

théorie a montré ses limites dans la pratique. De manière intuitive, deux premières 

objections s’opposent à cette théorie : les animaux ne sont pas omniscients (Abrahams 

1986), et le déplacement a un coût énergétique (Revilla & Wiegand 2008, Burgess et al. 

2012). En plus de cela, comme nous avons vu au paragraphe « 2.2.3.1 Facteurs individuels : 

Condition et qualité individuelle », la variabilité interindividuelle est une composante 

dominante du monde animale, et tous les individus ne sont donc pas égaux face à la 

compétition (Parker & Sutherland 1986). Dans le cas d’espèces territoriales, la distribution 

des ressources n’est plus libre, mais despotique, avec les individus les plus forts 

monopolisant les ressources de meilleure qualité, et forçant les compétiteurs moins bons à 

se contenter de ressources moins favorables (Fretwell & Lucas 1970). De même, chez les 

espèces vivant en groupe avec une hiérarchie sociale, les individus de rang élevé ont un 

accès privilégié aux ressources par rapport aux dominés (Hemelrijk 2000, Whiteman & Cote 

2004). 

D’autres facteurs encore peuvent limiter la liberté de mouvements des animaux dans 

le paysage. Les barrières physiques du paysage, comme les rivières ou la topographie 

(Benhamou & Cornélis 2010), ou la présence de prédateurs qui instaurent un « paysage de la 

peur » (Laundré et al. 2001) conduisent à une distribution spatiale non-libre des individus. 

Pour éviter un prédateur ou le détecter de manière anticipée, une proie peut être contrainte 

de choisir des parcelles moins favorables au niveau alimentaire mais moins risquées en 

terme de prédation (Brown 1999). Les activités humaines peuvent aussi engendrer des 

contraintes fortes sur la distribution spatiale des animaux. La chasse et le dérangement 
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touristique (Marchand et al. 2014a), les routes, qui occasionnent des collisions et constituent 

des barrières physiques (Forman & Alexander 1998, Spellerberg 1998) sont autant de 

facteurs qui limitent les animaux dans leurs mouvements et les obligent à composer avec 

des parcelles de qualité moindre, ce qui peut impacter leur valeur sélective. Ainsi, de 

nombreuses contraintes qui pèsent sur les animaux les empêchent de se distribuer de 

manière libre et idéale. En conséquence, les études montrant une hétérogénéité spatiale de 

valeur sélective au sein d’une population sont nombreuses. Dans le parc du Serengeti, les 

lions Panthera leo territoriaux habitant près de la confluence de rivières ont un succès 

reproducteur plus élevé (Mosser et al. 2009). Les confluences sont associées à une zone 

d’eau libre, mais aussi à un paysage arboré (couvert) qui permet une forte probabilité de 

capture de proies. De la même manière, chez le wallaby Macropus rufogriseus, la qualité de 

l’habitat a un effet sur le succès de reproduction (Higginbottom 2000) : les femelles 

dominantes, ayant accès à une végétation de meilleure qualité élèvent plus vite leur petit. Il 

apparait donc important dans toute étude de stratégies biodémographiques de prendre en 

compte la variabilité spatiale des ressources, tout en tenant compte de la distribution 

spatiale et de la structure sociale des espèces étudiées. 
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2.3 : Les grands herbivores de montagne 

 

2.3.1 : Une stratégie « lente » 

 

 Les grands herbivores ont adopté une stratégie « lente » (Gaillard et al. 2016). En 

effet, ce sont des espèces longévives et itéropares. Par exemple, chez le mouflon canadien la 

longévité maximum observée est de 19 ans (Bérubé et al. 1999), chez la chèvre des rocheuse 

18 ans (Côté & Festa-Bianchet 2003) et chez le bouquetin 20 ans (Toïgo et al. 2007). Les 

femelles se reproduisent généralement plus de 5 fois au cours de leur vie, et quelques 

individus peuvent même se reproduire jusqu’à 15 fois (Gaillard et al. 2000b). L’entrée en 

reproduction commence souvent à partir de 2 ans (exceptionnellement à partir de 1 an 

(McCullough 1997), mais elle peut être reportée jusqu’à 4 ans dans les populations vivant 

dans des conditions environnementales limitantes (Gaillard et al. 2000b, Toïgo et al. 2002, 

Martin & Festa-Bianchet 2011). Ces espèces sont souvent monotoques (i.e. ne produise 

qu’un seul petit par occasion de reproduction), même si certaines espèces peuvent être 

polytoques, et produire en moyenne 2 petits par occasion de reproduction voire 3 de façon 

marginale (chevreuil, cerf à queue blanche, saïga). Il en résulte donc un temps de génération 

supérieur à 4 ans, et un renouvellement des adultes lent (Millar & Zammuto 1983).  

Comme chez les mammifères en général, les populations de grands herbivores sont 

fortement structurées en âge (Gaillard et al. 2000b, Coulson et al. 2004). La survie et le 

succès reproducteur suivent habituellement un patron semblable d’une espèce à l’autre 

(Figure 5). La survie est plus faible chez les jeunes individus qui ont une forte allocation 

d’énergie à la croissance, maximale chez les adultes, puis décroît avec l’âge, généralement à 

partir de 8 ans, suivant un phénomène de sénescence (Loison et al. 1999a, Toïgo et al. 2007). 

Chez les femelles, le succès reproducteur augmente en général avec l’âge conformément 

aux théories développées dans le paragraphe « 2.2.3.1 : Facteurs individuels : Age » pour 

atteindre un plateau (Côté & Festa-Bianchet 2001, Crampe et al. 2006). Chez les vieux 

individus, la plupart des études trouvent que le succès de reproduction diminue (Bérubé et 

al. 1999, Ericsson et al. 2001, Weladji et al. 2002), mais certaines ont au contraire trouvé une 

augmentation de l’effort reproducteur en fin de vie, suggérant un investissement terminal 

même si un coût sur la survie n’a pas été clairement démontré (Ericsson 2001, Weladji et al. 

2010, Martin & Festa-Bianchet 2011). Globalement, l’effet de l’âge sur la performance des 

individus est bien décrit par des modèles de trois ou quatre classes d’âge incluant les jeunes, 

les adultes et les vieilles femelles (Crampe et al. 2006, Morin et al. 2016) ou par un modèle 

quadratique, qui permet une amélioration et une diminution progressive du succès 

reproducteur selon l’âge (Weladji et al. 2002, Gaillard et al. 2004).  
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Les grands herbivores ont développé des tactiques de reproduction conservatives. Les 

individus maximisent leur survie propre, plutôt que leur reproduction ou la survie de leur 

jeune car pour ces espèce itéropares, vivre plus longtemps, et donc avoir plus d’occasions de 

reproduction, est le meilleur moyen de maximiser la valeur sélective (Clutton-Brock 1988, 

Newton 1989). Le taux de croissance de la population étant plus sensible aux variations de 

survie adulte, l’évolution a conduit à la canalisation de cette variable, qui varie peu en 

fonction des conditions environnementales (Gaillard et al. 2003b). En revanche, les 

paramètres reproductifs tels que la fécondité ou la survie juvénile présentent une forte 

variabilité chez ces espèces (Gaillard et al. 1998, 2000; Figure 5). Il en résulte que, la survie 

adulte étant élevée et peu variable, ce sont la fécondité et la survie juvénile qui sont 

responsables de la majeure partie des variations d’effectif chez les grands herbivores 

(Gaillard et al. 1998). Il est donc primordial d’étudier les mécanismes affectant ces 

paramètres pour mieux comprendre la dynamique de population des ongulés. 

 

Figure 5 : Issu de Gaillard et al. 2000b. Variation temporelle des composants de la valeur sélective chez les grands 
herbivores. Chaque graphique présente la moyenne annuelle des estimations, et le coefficient de variation 
correspondant pour un type d’écosystème (« Moutain-Artic » pour les écosystèmes de montagne et arctique, 
« Temperate » pour les écosystèmes tempérés, et « Tropical » pour écosystèmes tropicaux). Les rectangles noirs pleins 
représentent les quartiles de 25% à 75%, les crochets 1,5 fois cette variabilité, le carré blanc la médiane et les barres 
horizontales représentent les « outliers » (différents de la moyenne des estimations). Il faut noter que l’échelle du 
coefficient de variation pour les écosystèmes de montagne est deux fois supérieure aux autres types. PRS : survie 
juvénile avant sevrage, POS : survie juvénile après sevrage, YS ; survie de 1 à 2 ans, PAS : survie annuel des adultes, SS : 
survie annuelle des vieilles femelles, FY : fécondité des jeunes femelles, FAD : fécondité des adultes, FS : fécondité des 
vieilles femelles, SJ : survie juvénile, Ratio : ratio du sexe des descendants femelles/mâles. 

 

Malgré une grande diversité de taille et d’habitats, les espèces de grands herbivores 

montrent une forte similitude de réaction à la densité (Bonenfant et al. 2009a), et suivent le 

modèle de densité-dépendance proposé par Eberhardt (2002) pour les vertébrés longévifs. 
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Ce modèle est basé sur l’observation empirique des modifications successives des 

paramètres démographiques en lien avec l’augmentation de la densité. Chez les grands 

herbivores, c’est la survie juvénile qui répond en premier lieu à une augmentation de densité 

(en diminuant), suivie d’un décalage de l’âge de première reproduction, qui se retarde de 

une ou deux années, puis des paramètres liés à la reproduction des adultes, avec une baisse 

de la fécondité, et enfin dans les cas de très fortes densités, de la survie adulte qui finit par 

diminuer également.  

 

2.3.2 : Un environnement saisonnier 

 

La plupart des espèces de grands herbivores occupent des environnements saisonniers 

(Gaillard et al. 1998, 2000b), caractérisés par des variations environnementales prévisibles 

d’une année sur l’autre. Ces environnements voient l’alternance d’une période avec 

croissance végétale durant la saison favorable (printemps-été), et d’une période sans 

croissance végétale du fait des températures froides, de l’ensoleillement limité et de la 

couverture neigeuse en montagne (automne-hiver). Pour les grands herbivores, les 

conséquences de ce cycle sont une période avec une forte disponibilité alimentaire, suivie 

d’une période limitante durant laquelle l’accès à la nourriture et les conditions climatiques 

ne permettent pas d’avoir un bilan énergétique positif. Ces variations annuelles de 

disponibilité alimentaire imposent aux herbivores d’ajuster leur stratégie d’histoire de vie en 

fonction des ressources et donc des saisons (Moen et al. 2006). Les variations 

environnementales saisonnières sont à la fois prévisibles avec la succession de saisons intra-

annuelles, et imprévisibles avec une variabilité interannuelle liée aux conditions 

météorologiques locales de chaque année, mais aussi aux fluctuations climatiques qui 

sévissent à large échelle.  

Les grands herbivores se sont adaptés à ces variations saisonnières en étant capables 

de passer l’hiver en s’alimentant très peu grâce aux réserves accumulées pendant la belle 

saison, et en synchronisant les naissances au pic de productivité végétale.  

La synchronisation des naissances permet de faire coïncider les forts besoins 

énergétiques liés au dernier tiers de la gestation et à la lactation (Gittleman & Thompson 

1988) avec le pic de disponibilité annuel en ressources alimentaires (Bowyer 1991, Rachlow 

& Bowyer 1991, Bowyer et al. 1998). Dans les cas où la période de disponibilité alimentaire 

est trop restreinte, le comportement de migration latitudinale ou altitudinale permet de 

prolonger et maximiser les apports en ressources de bonne qualité (Albon & Langvatn 1992, 

Mysterud et al. 2001a). Mais les ressources alimentaires disponibles durant la période 

favorable ne servent pas uniquement pour la reproduction en cours. Elles sont utilisées pour 
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la croissance (Suttie & Webster 1995, Pettorelli et al. 2007), ainsi que pour l’accumulation de 

réserves qui permettront à la fois de survivre à l’hiver (Leader-Williams & Ricketts 1982), et 

de mener à bien la reproduction suivante. 

  

Figure 6 : Variation saisonnière du poids chez le renne d’Alaska d’après (Finstad & Prichard 2000). H indique le 
poids a l’entrée de l’hiver (Décembre-Janvier), les autres points étant le poids au début de l’été (Mai-Juillet). 

En effet, les femelles d’un grand nombre d’espèces de grands herbivores (ainsi que 

d’autres taxons) vivant en milieu saisonnier, comptent sur les réserves accumulées durant le 

printemps et l’été pour assurer la reproduction suivante qui se déroule pendant l’hiver 

(Leader-Williams & Ricketts 1982, Stephens et al. 2009). Ces espèces sont décrites comme 

des ‘capital breeder’, comptant sur leur capital de réserves pour se reproduire (Jönsson 

1997). Chez le caribou Rangifer tarandus par exemple, les naissances se font au début du 

printemps, près d’un mois avant l’arrivée de la nouvelle végétation (Finstad & Prichard 

2000), et les femelles utilisent exclusivement leurs réserves corporelles pour mener à bien la 

gestation et le début de la lactation. Cette tactique amplifie encore les variations 

saisonnières de poids qui sont extrêmement marquées chez cette espèce (voir Figure 6). A 

l’inverse chez les espèces dites ‘income breeder’, les femelles utilisent en direct l’énergie 

acquise durant la période de reproduction (Jönsson 1997, Stephens et al. 2009), comme 

c’est le cas du chevreuil par exemple (Andersen et al. 1998).  

Comme le renne, la plupart des espèces habitant les régions arctiques et alpines 

tendent à être des ‘capital breeders’, comptant principalement sur les réserves corporelles 

pour faire face aux dépenses liées à l’effort reproducteur. Pour ces espèces, les conditions 

météorologiques qui influencent la productivité végétale sont particulièrement 

déterminantes (Figure 7).  
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2.3.3 : Effort reproducteur 

 

Les ongulés appartiennent à la classe des mammifères, dont la caractéristique 

principale est l’allaitement des jeunes. Chez les mammifères, le dernier tiers de la gestation 

et surtout la lactation sont connus pour imposer des coûts énergétiques très élevés (Oftedal 

1985, Gittleman & Thompson 1988).  

Les dépenses énergétiques allouées à la reproduction s’accumulent à mesure que le 

cycle reproducteur progresse de la conception au sevrage, mais leur valeur absolue 

augmente aussi d’étape en étape : la lactation est plus coûteuse que la gestation et la 

gestation est elle-même plus coûteuse que la conception (Gittleman & Thompson 1988). 

Chez les grands herbivores notamment, les besoins énergétiques des femelles peuvent 

augmenter jusqu’à 150% durant le pic de lactation (Oftedal 1985). En conséquence, une 

femelle mettant bas mais dont le jeune ne survit pas à la phase néonatale (~1 mois après la 

naissance) pendant laquelle le jeune est très vulnérable et connait de forts risques de 

mortalité (Portier et al. 1998), aura des dépenses énergétiques liées à la reproduction bien 

moindres qu’une femelle allaitant son jeune jusqu’au sevrage. On s’attend donc à ce que les 

coûts liés à la reproduction augmentent avec les phases successives du cycle reproducteur. 

Dans une revue sur les études ayant investigué les coûts de la reproduction chez les ongulés 

et les rongeurs, Hamel et al. (2010) trouvent que la proportion des études mettant en 

évidence des coûts de la gestation sur la valeur sélective est la même que pour les coûts de 

l’allaitement pour les ongulés, et est supérieure pour les rongeurs. L’hétérogénéité 

individuelle peut expliquer ce résultat inattendu, avec une augmentation de la proportion de 

femelles de meilleure qualité que la moyenne au fur et à mesure que le cycle reproductif 

progresse. En effet, les femelles de mauvaise qualité ont plus de risques de perdre leur jeune 

en fin de gestation ou début de lactation que les femelles de bonne qualité, qui ont plus de 

chances d’élever leur jeune jusqu’au sevrage. La qualité moyenne des femelles 

reproductrices doit donc être supérieure au sevrage qu’à la conception, rendant les coûts de 

la lactation plus difficiles à détecter (Vaupel & Yashin 1985). Une autre explication non 

antagoniste serait que la gestation est plus énergivore que ce qui a été envisagé jusque-là 

dans les milieux tempérés. En effet, elle survient à un moment où les ressources sont 

limitées, contrairement à la lactation qui se superpose à la période où la végétation est 

pléthorique, et il se peut que l’allocation d’énergie à la gestation soit forte relativement à la 

disponibilité des ressources. Enfin, ces résultats pourraient également être liés à des biais 

d’échantillonnage engendrant une sous-estimation des coûts liés à la lactation et une 

surestimation des coûts liés à la gestation, du fait de l’impossibilité de distinguer les femelles 

ayant mis bas mais dont le jeune est mort très tôt après la naissance des femelles n’ayant 

pas conçu.  
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Ces études montrent qu’il est indispensable d’avoir un suivi fin du succès reproducteur 

des femelles en séparant les différentes phases du cycle reproducteur. La lactation peut 

même être divisée en deux phases, car les dépenses énergétiques liés à l’allaitement sont 

dégressives durant la période post-natale avec une diminution des tétées durant le 

deuxième mois de vie (Ruckstuhl & Ingold 1994). Ce changement est compensé par une 

augmentation progressive d’herbe dans le régime alimentaire du jeune jusqu’au sevrage 

complet. Le processus de lactation peut donc être divisé en lactation exclusive, puis lactation 

non-exclusive, moins coûteuse en énergie (Figure 7).  

Chez les grands herbivores de montagne, qui sont des ‘capital breeder’, la lactation a 

lieu à une période où les femelles doivent, en plus de subvenir aux besoins de leur jeune, 

accumuler suffisamment de réserves à la fois pour pouvoir survivre à l’hiver suivant et 

assurer la reproduction suivante (Pelletier et al. 2007). La reproduction en cours est donc 

censée impacter la reproduction suivante et la survie. Cependant, comme nous l’avons vu 

précédemment, chez les ongulés, la pression évolutive sur la survie adulte a été tellement 

forte que l’on s’attend à ce que l’énergie disponible soit allouée en priorité à cette fonction 

via l’accumulation de réserves. En conséquence, on s’attend chez ces espèces à ce que le 

coût de la reproduction en cours s’exprime principalement sur la reproduction suivante, et 

qu’un coût sur la survie ne s’exprime que lorsque les conditions environnementales sont 

extrêmement limitantes (Hamel et al. 2010). 

Plusieurs études ont ainsi reporté un coût de la lactation sur la masse corporelle (coût 

à court terme Sand 1998 chez l’élan Alces alces, Guinness et al. 1978, Clutton-Brock et al. 

1983 chez le cerf élaphe; Festa-Bianchet et al. 1998 chez le mouflon des Rocheuses). Mais 

peu d’études ont distingué les coûts de la gestation et de la lactation à moyen terme (i.e. 

coût en termes de valeur sélective), et leur résultat divergent. Certaines ont mis en évidence, 

comme attendu, un coût de la lactation sur la reproduction, mais pas sur la survie (Morano 

et al. 2013), alors que d’autres n’ont trouvé aucun coût (Sand 1998), et d’autres encore ont 

trouvé des corrélations positives entre THV (Weladji et al. 2008). Comme évoqué au 

paragraphe 2.2.1, ces résultats contrastés peuvent être expliqués, chez les grands herbivores 

aussi, par l’hétérogénéité interindividuelle qui biaise les corrélations entre THV (Reznick 

1985, Van Noordwijk & De Jong 1986, Hamel et al. 2010,). 
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Figure 7 : Cycle de vie des grands herbivores et ‘cycle des ressources’ en milieu de montagne. La croissance et les 
différentes étapes de la reproduction sont calquées sur la phénologie de la végétation afin de faire coïncider le pic de 
demande énergétique avec le pic de disponibilité alimentaire au printemps. Les individus utilisent les ressources 
disponibles durant le pic de productivité végétale (printemps) pour constituer des réserves qui seront utilisées pour la 
survie hivernale et la gestation. Distinguer les phases d’allaitement exclusif et non-exclusif permet de mettre en lumière 
le printemps comme période critique chez les ‘capital breeders’ avec la superposition de besoins énergétiques. Durant la 
période d’élevage (printemps-été), la disponibilité alimentaire est soumise à une influence météorologique qui peut 
influer sur la survie et la reproduction suivante. Les conditions météorologiques hivernales sont déterminantes pour la 
survie et la reproduction en cours. 

 

2.3.4 : Hétérogénéité interindividuelle 

 

Chez les grands herbivores, le nombre d’études portant sur les coûts de la 

reproduction ayant trouvé des corrélations positives est un très bon exemple de 

l’importance de l’hétérogénéité individuelle au sein de ces espèces (e.g. Festa-Bianchet 

1989, Festa-Bianchet et al. 1998, Sand 1998, Weladji et al. 2008, Hamel et al. 2009a, 2011). 

Chez les femelles de cerf élaphe, Moyes et al. (2009) ont testé la corrélation entre 11 

mesures de la qualité individuelle et trouvé une corrélation entre la plupart d’entre elles, 

notamment entre la longévité, le paramètre le plus important pour la valeur sélective des 

grands herbivores, l’âge de primiparité, et le nombre total de petits produits et élevés 

jusqu’à 1 an au cours de la vie. 

Plusieurs phénomènes plus ou moins mesurables peuvent expliquer l’hétérogénéité 

interindividuelle chez les grands herbivores. Les effets cohortes, i.e. les effets des conditions 

environnementales rencontrées en début de vie sont connues pour avoir un effet à long 
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terme chez ces espèces (Rose et al. 1998, Forchhammer et al. 2001, Gaillard et al. 2003c, 

Hamel et al. 2009b), ainsi que les effets maternels (Keech et al. 2000, Adams 2005, Holand et 

al. 2006). Le patrimoine génétique peut aussi entraîner des différences de qualité entre 

individus (Brambilla et al. 2015), tout comme la qualité du domaine vital (Nilsen et al. 2004, 

McLoughlin et al. 2006, 2007). 

Pour prendre en compte l’hétérogénéité interindividuelle, il est commun d’inclure 

dans les analyses des mesures de condition qui servent de proxy de la qualité (e.g. Hamel et 

al. 2008, Morano et al. 2013), comme la masse corporelle, la taille des ornements, et le 

statut social (Clutton-Brock et al. 1988, Festa-Bianchet et al. 1998), taille des cornes (Toïgo et 

al. 2013) ; rang social (Côté & Festa-Bianchet 2001, von Holst et al. 2002). Mais ces mesures 

de condition phénotypique ne sont pas forcément corrélées fortement à la qualité 

individuelle et la prise en compte maintenant possible, du fait des nouveaux 

développements statistiques, d’une hétérogénéité latente, i.e. sans besoin de mesure, 

devrait permettre d’affiner ces études (voir paragraphe 3.2.2 Modèles de mélange).  

 

2.3.5 : Organisation sociale et structure spatiale 

 

Les grands herbivores ne se distribuent pas de manière libre et idéale dans le paysage 

(Coulson et al. 1999, 1999, Darmon et al. 2007) car ils sont contraints par la topographie 

(Marchand et al. en révision, Benhamou & Cornélis 2010), par le paysage de la peur (Creel et 

al. 2005) ou les activités humaines (Frid & Dill 2002, Duparc 2016). La distribution spatiale de 

ces espèces est en outre modelée par des contraintes sociales. Chez les ongulés, les femelles 

ont une tendance marquée à la phylopatrie (Greenwood 1980) ce qui conduit à l’émergence 

d’unités sociales matrilinéales (Boyce et al. 1999) avec des individus fidèles à leur domaine 

vital. Les interactions sociales telles que la dominance, ou la territorialité jouent aussi un rôle 

majeur dans la distribution spatiale des animaux (McLoughlin et al. 2006, 2007).  

En conséquence, la variation spatiale des ressources pourrait donc conduire à des 

différences d’acquisition d’énergie entre individus qui engendrerait des différences en 

termes de valeur sélective. Peu d’études ont pour l’instant été conduites sur le sujet, mais 

Pettorelli et al. (2001), Nilsen et al. (2004) et McLoughlin et al. (2007) chez le chevreuil, 

McLoughlin et al. (2006) chez le cerf et Higginbottom (2000) chez le wallaby ont montré que 

des différences d’utilisation de l’habitat ou de qualité de domaine vital conduisaient des 

différences en terme de succès de reproduction.  
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2.4 : Objectifs et structure de la thèse 

 

Nous avons vu que les populations de grands herbivores font face à de nombreux 

changements biotiques et abiotiques, particulièrement en milieu de montagne. Ces 

changements sont susceptibles d’entraîner d’importantes modifications démographiques qui 

nécessitent d’améliorer nos connaissances sur le fonctionnement démographique de ces 

espèces pour pouvoir adapter les modes de gestion aux enjeux actuels. C'est dans ce 

contexte d’acquisition de connaissances à des fins appliquées que travaille l'office national 

de la chasse et de la faune sauvage (ONCFS). Depuis le début des années 1980, plusieurs 

programmes d’études à long terme ont ainsi été lancés par cet organisme, notamment dans 

le massif du Bazès (Hautes-Pyrénées) sur l’isard, dans le massif du Caroux-Espinouse 

(Hérault) sur le mouflon et dans le massif des Bauges (Savoie/Haute-Savoie) sur le chamois. 

Depuis maintenant plus de 30 ans, l’ensemble de ces sites fait l’objet d’un suivi par capture-

marquage-recapture qui fournit des données à l’échelle individuelle. 

Cette thèse vise à étudier en détail les mécanismes démographiques de ces 

populations à travers trois principaux axes : l’hétérogénéité interindividuelle, la variabilité 

climatique et la structure spatiale. Notre étude présente plusieurs originalités. La première 

est ce suivi individuel à long terme que nous avons évoqué. La deuxième est l’étude en 

parallèle de plusieurs espèces chamois/isard et mouflon, dans des sites contrastés, qui 

permet une approche comparative. La troisième est l’étude simultanée de la survie et de la 

reproduction afin d’avoir une vision complète des stratégies biodémographiques mises en 

place par ces espèces. La quatrième est l’utilisation de modèles permettant d’étudier 

l’hétérogénéité interindividuelle sans utiliser de mesures visant à approximer la qualité des 

individus. Enfin, la dernière originalité mais non des moindres, et qui représente à elle seule 

une part très importante du travail présenté ici, est la méthodologie utilisée. Afin de profiter 

au maximum des données dont nous disposions, nous avons étendu l’utilisation des derniers 

modèles de Capture-Marquage-Recapture, les modèles multi-événements, en y intégrant du 

Robust-Design. Toutes ces particularités combinées nous ont permis de faire une étude fine 

de la reproduction et de la survie des grands herbivores et d’en comprendre les variations et 

covariations. 

Dans la suite de ce travail, nous allons nous intéresser plus particulièrement à 

l’expression de l’hétérogénéité interindividuelle sur les paramètres démographiques et son 

effet sur la dynamique des populations. La prise en compte cette hétérogénéité devrait 

également nous permettre de tester l’existence de coûts associés à la reproduction dans un 

cadre théorique clair (testant à la fois hétérogénéité et coût). Notre étude est aussi 

consacrée à l’étude des sources de variation environnementale de la survie et de la 
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reproduction, axe que nous allons investiguer à travers les effets du climat et de la structure 

spatiale des populations. 

Après avoir posé le cadre méthodologique (Chapitre 3 : Contexte méthodologique), 

nous étudierons ces différentes problématiques liées aux stratégies d’histoire de vie des 

espèces à travers 3 articles (Figure 8 : Cadre conceptuel de la thèse).  

Le chapitre 4 est consacré à l’étude fine des coûts de la reproduction et de 

l’hétérogénéité interindividuelle chez l’isard. Grâce à un suivi intense des femelles sur le site 

du Bazès, nous avons pu distinguer l’effort reproducteur associé aux trois étapes successives 

que sont la gestation, la lactation exclusive, et la lactation non-exclusive. En s’appuyant sur 

ces données fines, nous avons pu tester les coûts associés à ces 3 étapes, ainsi que 

l’expression d’une hétérogénéité individuelle sur la survie adulte, la fécondité, la survie 

juvénile printanière, et la survie juvénile estivale. 

 

Figure 8 : Cadre conceptuel de la thèse dans le contexte de l’écologie des populations avec les différentes 
problématiques abordées. Les relations entre les différents niveaux démographiques en interaction avec leur 
environnement sont représentées avec les flèches noires. Les mécanismes de régulations de cet ensemble sont 
représentés avec les flèches rouges. Les chiffres entourés indiquent dans quel article la problématique est abordée. 
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Le chapitre 5 est consacré à l’étude des effets de l’âge, du coût de la reproduction, de 

l’hétérogénéité interindividuelle et du climat sur les paramètres démographiques de la 

population de mouflon du Caroux. Nous avons plus particulièrement testé si les individus 

montraient une hétérogénéité de survie et de fécondité. Une fois cette hétérogénéité prise 

en compte, nous avons testé s’il existait des coûts de la gestation sur survie et reproduction 

future. Tout en faisant cela, nous avons aussi étudié l’hypothèse de l’investissement terminal 

chez cette espèce (Clutton-Brock 1984).  

Le chapitre 6 est consacré à l’étude de la structure spatiale sur la survie des chamois 

dans le massif des Bauges. Sur ce site, de nombreuses études se sont intéressées à la 

structure génétique (Babad 1997) et sociale (Loison 1995, 1999c, 2008), au régime 

alimentaire (Redjadj 2010, Bison 2015), à l'utilisation (Darmon 2007) et à la sélection de 

l'habitat (Antoine Duparc 2016, thèse en cours) chez le chamois. Ce contexte scientifique 

nous a offert l’opportunité de tester les effets de la structuration spatiale et de la qualité de 

l’habitat sur la démographie.  

Dans chacun de ces 3 chapitres, nous avons testé si la fluctuation des variables 

climatiques locales au printemps, en l’été, et en hiver (saisons clé pour les grands herbivores 

en montagne Figure 7), avait un effet sur les paramètres démographiques de ces 

populations. Enfin, le chapitre 7, est consacré à la synthèse, à la discussion des différents 

résultats obtenus, et à leur implication pour la gestion des milieux naturels et la recherche 

future. 

 

  



2.4 : Objectifs et structure de la thèse 

45 
 

 

 

Chapitre 3 : Contexte méthodologique 

 

 

 

 

 
C. Laberrere 



Chapitre 3 : Contexte méthodologique 

 46
 

  



3.1 : Modèles d’étude 

47 
 

3.1 : Modèles d’étude 

 

La connaissance de la faune sauvage et de ses habitats constitue l’une des principales 

missions de l’Office National de la Chasse et de la Faune Sauvage. Dans ce contexte, l’ONCFS 

est gestionnaire de près de 26 espaces protégés aux statuts variés (Figure 9). Sur la plupart 

de ces sites et sur certains territoires d’études non protégés, comme sur le massif du Bazès, 

l’ONCFS dirige des programmes d’études à long terme afin d’acquérir une connaissance fine 

du fonctionnement des populations. C’est grâce à cette démarche et à partir des données de 

qualité ainsi recueillies que j’ai pu effectuer ma thèse au sein de la Direction de la Recherche 

et de l’Expertise (DRE). Au cours de cette étude, nous nous sommes intéressés aux 

populations d’isards du territoire du Bazès, de chamois de la Réserve Nationale de Chasse et 

de Faune Sauvage (RNCFS) des Bauges, et de mouflons de la RNCFS du Caroux. 

 

Figure 9 : Carte des différentes réserves gérées et cogérées par l’ONCFS, et le territoire d’étude du Bazès. La faune 
de montagne comprend les grands herbivores, mais aussi les galliformes de montagne. 

 3.1.1 : Biologie des espèces 
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L’isard, le chamois et le mouflon sont des ongulés (i.e. qui possèdent des ongles ou 

sabots) ruminants (i.e. qui possèdent un pré-estomac composé de plusieurs compartiments, 

une absence d’incisives sur la mâchoire supérieure et une digestion totalement ou 

partiellement assurée par une ‘re-mastiquation’ de l’alimentation après ingestion), 

caractérisés par la présence de cornes persistantes reposant sur une cheville osseuse. Ils 

appartiennent à l’ordre des Artiodactyles (nombre pair de doigts), à la famille des Bovidae 

(ou Cavicornes, qui ont des cornes creuses) et à la sous-famille des Caprinés. Le chamois et 

l’isard sont du genre Rupicapra (littéralement, ce sont des chèvres (« capra ») des rochers 

(« rupi »), et les mouflons appartiennent au genre Ovis. Nous allons voir dans ce chapitre 

certains éléments de la biologie de ces trois espèces. 

 

3.1.1.a : Le chamois et l’isard 

 

Au sein du genre Rupicapra, il existe depuis des millions d’années (le pléistocène) deux 

espèces distinctes, aujourd’hui confirmées d’après la structure génétique (Nascetti et al. 

1985) : R. pyreneica, qui regroupe l’isard des Pyrénées (Figure 10), des Cantabriques et des 

Abruzzes, isolées de l’autre espèce R. rupicapra le chamois des Alpes (Figure 11), qui est 

associée aux Alpes et aux chaînes de montagne des parties orientales de l’Europe. Ces 

espèces comprennent une dizaine de sous-espèces associées à différentes zones 

géographiques (Corlatti et al. 2011).  

Ces espèces du genre Rupicapra diffèrent peu (Loison 1995). Nous allons donc les 

présenter ensemble et souligner leurs différences. La morphologie du genre Rupicapra 

présente un léger dimorphisme de taille en faveur du chamois des Alpes sur l’isard, et du 

mâle sur la femelle (Couturier 1964). Le chamois mesure environ 75-80 cm au garrot alors 

que l’isard ne mesure que 70 cm. Chez le chamois, le mâle pèse entre 35 et 50 kg alors que 

la femelle pèse entre 25 et 38 kg. De la même façon chez l’isard, le mâle pèse entre 25-40 kg 

alors que la femelle pèse entre 20 et 32 kg (Catusse et al. 1996). Les 2 espèces présentent de 

fortes similitudes au niveau morphologique et sont très adaptées au milieu montagnard. 

Outre la taille, la principale différence entre ces deux espèces vient de leur pelage d’hiver 

avec une robe plus contrastée chez l’isard (voir Figure 10 et Figure 11). L’âge des individus 

peut être établi à partir des anneaux de croissance des cornes qui se forment du fait de 

l’arrêt de la croissance en hiver (Schröder & Von Elsner-Schak 1985). Le chamois et l’isard 

sont des ruminants dont l’appareil digestif est de type intermédiaire sur le gradient 

‘paisseur-cueilleur’ établi par Hofmann (1989), et est adapté à la consommation d’herbe, de 

jeunes pousses et de ligneux et semi-ligneux (Hofmann 1989). Ils possèdent un régime 

alimentaire mixte, mais évitent les fibres tant que cela est possible (Redjadj et al. 2014). 



3.1 : Modèles d’étude 

49 
 

 

Figure 10 : Isard mâle Rupicapra pyreneica en pelage d'hiver (Photo Pierre Menaut) 

 

Figure 11 : Femelle de chamois des Alpes Rupicapra rupicapra avec son chevreau en pelage d’hiver (Photo Marc 
Cornillon) 



Chapitre 3 : Contexte méthodologique 

 50
 

Chez les deux espèces de Rupicapra, les femelles peuvent atteindre la primiparité à 2 

ans dans les populations en expansion démographique (Houssin et al. 1993, Loison et al. 

2002), et l’accès à la reproduction est décalé à 3 ans dans les populations en densité-

dépendance (Loison 1995, Perez-Barberia et al. 1998, Crampe et al. 2006). Le rut débute en 

novembre et a lieu jusqu’à fin décembre. Chez les 2 espèces, le pic des naissances a 

généralement lieu fin mai (Loison 1995, Kourkgy et al. 2016). Les femelles adultes mettent 

bas à un seul petit par occasion de reproduction. Le succès reproducteur des femelles 

adultes, mesuré par le nombre de jeunes par femelles, est généralement fort (>80%, Houssin 

et al. 1993, Perez-Barberia et al. 1998, Loison et al. 2002, Chapitre 4). La survie adulte est 

élevée (>0.95, Loison et al. 2002, Bleu et al. 2015, Chapitre 4) et conduit à une longévité 

pouvant aller jusqu’à une vingtaine d’années (Rughetti & Festa-Bianchet 2010). Chez les 

vieux individus, la sénescence a été détectée sur la survie (Loison et al. 1999a) et la 

reproduction (Morin et al. 2016). La survie juvénile a été trop peu étudiée pour établir un 

patron clair. Mais chez l’isard, la survie juvénile jusqu’à 1 an semble être très variable (de 

18% à 64%) et particulièrement sensible à la rigueur hivernale (Crampe et al. 2002, 2006). 

Chez le chamois, l’organisation sociale montre une ségrégation sexuelle marquée avec 

le regroupement des femelles et des jeunes en « nurseries » (Loison 1995), et des mâles 

plutôt solitaires. Lors du rut se forment des rassemblements mixtes avec les mâles en quête 

de femelles en œstrus (Loison et al. 1995). Il n’existe pas d’association préférentielle entre 

les individus. Cependant, il existe une forte stabilité spatiale des groupes, avec un 

comportement philopatrique des femelles (Loison et al. 2008), qui semble impliquer 

l’existence de sous-populations (Loison 1995, Larose 2016).  
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3.1.1.b : Le mouflon méditerranéen 

 

 

Figure 12 : Deux brebis de mouflon méditerranéen Ovis gmelini musimon x Ovis sp. avec leur agneau dans le 
massif du Caroux (Photo Pascal Marchand). 

 

 

Le genre Ovis rassemble l’ensemble des 

ovins sauvages (mouflons) et domestiques 

(moutons). La taxonomie de ce groupe 

d’espèces est rendue complexe par 

l’hybridation entre individus aux nombres de 

chromosomes différents (Rezaei et al. 2010). 

A l’heure actuelle, l’état des connaissances 

permet de distinguer 6 espèces. Les 

populations sauvages européennes qui nous 

intéressent ici ont été constituées à partir de 

populations de mouflon méditerranéen Ovis 

gmelini. Lors de l’acclimatation, des 

croisements ont eu lieu entre espèces, sous-

espèces et formes de mouflons et de moutons (Marchand 2013). En conséquence, les 

populations présentes actuellement en Europe sont pour la majorité considérées comme 

hybrides. Pour les caractériser, Cugnasse (1994) propose d’utiliser les termes de « mouflon 

Figure 13 : Mâle mouflon méditerranéen Ovis 
gmelini musimon x Ovis sp. dans le massif du Caroux 
(Photo Pascal Marchand). 
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méditerranéen » et « Ovis gmelini musimon x Ovis sp. », permettant à la fois de faire part de 

l’origine méditerranéenne de l’espèce et de ses croisements entre mouflons et moutons. 

Le mouflon méditerranéen est le plus petit des 6 espèces sauvages de mouflons. En 

Corse, les mâles atteignent une taille au garrot comprise entre 70 et 75 cm pour une 

longueur d’environ 130-140 cm et un poids d’environ 35 à 50 kg (Corti et al. 1994). Comme 

les autres mouflons (Leblanc et al. 2001), il présente un dimorphisme sexuel de taille et de 

cornes important (Ralls 1977) puisque les femelles n’atteignent que 65 cm au garrot, une 

longueur de 120-130 cm et un poids compris entre 25 et 35 kg (Corti et al. 1994, Figure 13). 

Les mâles portent des cornes généralement symétriques composées d’un étui corné de 

kératine qui s’insère sur une cheville osseuse à base triangulaire. Elles s’enroulent en spirale 

en grandissant, pouvant approcher une longueur d’1 m chez les plus vieux individus. Comme 

pour le chamois, en milieu saisonnier, leur croissance est fortement ralentie durant la 

période où les ressources alimentaires sont limitées, ce qui se traduit par la formation 

d’anneaux de croissance permettant d’estimer l’âge (Geist 1966, Hemming 1969). Les 

femelles peuvent porter de petites cornes (sur le Caroux en moyenne 10 cm et au maximum 

22 cm), mais la présence de cornes chez les femelles n’est pas systématique, et la proportion 

de femelles cornues varie selon les populations (Dubray 1988, Garel et al. 2007). Les 

mouflons sont généralement considérés comme « paisseurs », c’est-à-dire qu’ils ont un 

régime alimentaire riche en fibres issues de graminées et autres plantes herbacées. Mais une 

revue récente montre qu’ils peuvent aussi intégrer à leur régime des végétaux de plus haute 

qualité énergétique comme les espèces dicotylédones et arbustives (Marchand et al. 2013), 

et que le mouflon méditerranéen a plutôt un régime intermédiaire (Redjadj et al. 2014). 

Les femelles peuvent se reproduire dès 1 an dans certaines populations comme le 

Vercors Drômois ou les Bauges (42% des agnelles se reproduisent dans ces 2 populations), 

mais l’âge de primiparité est plus classiquement de 2 ans, comme c’est le cas chez la plupart 

des autres espèces d’ongulés (Garel et al. 2005). Cette différence semble être liée au taux 

d’hybridation avec le mouton, sélectionné dans l’optique d’une reproduction rapide mais 

aussi aux conditions environnementales rencontrées (Garel et al. 2005). Le rut commence 

vers la mi-octobre et se termine en décembre (Bon et al. 1993). Après 148 à 159 jours de 

gestation, donc de fin mars à fin mai selon les populations, les femelles participant à la 

reproduction donnent naissance à un ou deux agneaux (Garel et al. 2005). Le taux de 

gémellité, <3 % dans le massif du Caroux-Espinouse, peut varier de 0 à 34 % selon les 

populations, certainement encore une fois lié au taux d’hybridation avec le mouton et au 

niveau de ressources disponibles. La proportion de femelles adultes observées suitées varie 

de 36 à 100% selon les populations (Garel et al. 2005). Peu d’information sur les patrons de 

survie sont disponibles, mais les analyses menées sur les données du Caroux-Espinouse ont 

reporté une survie juvénile très élevée (>0.90 Cransac et al. 1997), lorsque la population 
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n’est que faiblement limitée par ses ressources ainsi qu’une survie adulte élevé (>0.85 

Cransac et al. 1997, Dupuis et al. 2002, King & Brooks 2003). Aucune analyse n’a jusqu’à 

présent permis de regarder le patron de survie et de reproduction chez les vieux individus. 

Grégaire, le mouflon vit dans des groupes, instables en taille et en composition, 

caractérisés par une ségrégation sexuelle forte (Bon et al. 1990, Le Pendu et al. 1995, 1996, 

2000). On distingue ainsi le plus souvent des groupes matriarcaux, généralement composés 

de femelles adultes, des jeunes de l’année et parfois de l’année précédente d’une part, et 

des groupes de mâles adultes d’autre part. Les jeunes mâles forment des groupes distincts 

ou s’insèrent dans les groupes de mâles adultes. Cette organisation sociale est modifiée 

pendant le rut. Les mâles adultes rejoignent alors les groupes matriarcaux en quête de 

femelles en œstrus, formant des groupes mixtes très instables, au prix de déplacements 

fréquents entre ces groupes (tending, Bon et al. 1992, Dubois et al. 1996). 
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3.1.2 : Populations d’étude 

 

3.1.2.a : L’isard du Bazès  

 

Le pic de Bazès (42°59’75’’N, 0°13’48’’O) fait 

partie du massif du Pibeste-Estibète. Il est situé dans 

la région Languedoc-Roussillon-Midi-Pyrénées, dans 

le département des Hautes-Pyrénées (65), près de la 

limite avec les Pyrénées-Atlantiques (64), au sud-

ouest de Lourdes, entre les communes d’Aucun et de 

Ferrières (Figure 15). Le massif s’étend sur 20.000 

hectares, mais la zone d’étude centrée sur le pic du 

Bazès n’est composée que de 400 hectares avec une altitude variant de 1000 à 1804 mètres 

(pic du Bazès). Depuis 1984, les précipitations enregistrées à la station d’Arrens Marsous 

(910m d’altitude, située à moins de 4 km du site d’étude, Figure 15) sont en moyenne de 

1150mm d’eau par an. Les températures moyennes sont de 10±1 °C au printemps, 

Figure 15 : Localisation du territoire d’étude sur le Pic de Bazès entre Ferrières et Aucun avec un zoom sur le site 
d’étude dans le cadre noir. 

Figure 14 : Evolution des températures au printemps 
depuis 1984 sur le pic du Bazès 
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17.1±1.1°C en été et de 3.9±1.6°C en hiver. Depuis 1984, seule la température au printemps 

a augmenté de manière significative avec 1.6°C d’écart entre 1984 et 2015 (station fermée 

fin 2015, Figure 14). La végétation locale se compose de 55% de forêts (essentiellement de 

hêtres Fagus sylvatica et de sapins Abies sp.) et de 40% de pelouses, dont du gispet Festuca 

eskia. 

Suite à la disparition locale de l’isard dans les années 1950, une opération de ré-

introduction a été organisée par la Fédération des Chasseurs des Hautes Pyrénées et l’Office 

National de la Chasse. Pour cette occasion, le Parc National des Pyrénées, situé à une 

quinzaine de kilomètres, a fourni 40 isards qui ont été lâchés durant les hivers 1984 (n=18) et 

1985 (n=22 ; Appolinaire et al. 1992). Dès 1985, un suivi régulier a été organisé sur le site en 

collaboration étroite avec la Fédération départementale des chasseurs. Depuis 1990, des 

captures sont organisées sur le territoire à l’aide de pièges à lacet (Bousquet et al. 2007). 

Tous les isards capturés sont munis de colliers optiques ou émetteurs selon leur sexe et leur 

âge puis sont relâchés sur place. Ce territoire s’inscrit dans le plan de suivi des populations 

d’isards et de chamois des réserves de montagne de l’ONCFS.  

Le suivi effectué a permis de mettre en évidence une phase de colonisation marquée 

de la population jusqu’en 2000 (Loison et al. 2002). En 2001, la population a été victime 

d’une intoxication massive au Lindane avec 61 isards retrouvés morts sur une période de 2 

mois (Gibert et al. 2004). Depuis cet accident, la population s’est stabilisée à un effectif 

autour de 120 individus. Kourkgy et al. (2015) ont récemment étudié comment la date des 

mises-bas répondait à la variabilité inter-annuelle des dates biologiques de début de 

l’automne et du printemps. Mais, depuis l’intoxication au lindane, les analyses sur la survie 

et le succès de reproduction n’ont pas été finalisées. La population évoluant sur un territoire 

bien délimité et de surface restreinte, et des circuits d’observation étant conduits très 

régulièrement tout au long de l’année, les isards marqués du Bazès font l’objet d’un suivi 

extrêmement fin. Un individu marqué est revu un grand nombre de fois chaque année (en 

moyenne 21 fois), fournissant des données précieuses pour une estimation détaillée des 

paramètres démographiques, et notamment du succès de reproduction depuis la gestation 

au sevrage. Ce sont ces données qui ont permis d’estimer la survie juvénile et adulte, le 

succès de reproduction fin en fonction de l’âge, ainsi que les coûts de la reproduction sur la 

survie et la reproduction future, en pouvant différencier l’effet des différentes phases de 

reproduction (gestation, lactation précoce, sevrage). Ces analyses font l’objet du chapitre 4. 
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3.1.2.b : Le chamois des Bauges 

 

Le massif des Bauges (45°37’58’’N, 6°10’12’’E) est situé en Rhône-Alpes, entre les 

départements de la Savoie (73) et de la Haute-Savoie (74), dans le triangle formé par les 

villes de Chambéry, Albertville et Annecy (Figure 16). Il s’agit d’un massif montagneux 

calcaire des Préalpes françaises du nord. Les Bauges constituent le plus petit massif des 

Préalpes avec une couverture de 15.600 hectares. D’une altitude de 250m à 2217m, ce 

massif de moyenne montagne offre une multitude de milieux avec des falaises rocheuses 

verticales (principalement calcaires) alternant avec des pentes douces herbeuses se 

terminant en forêt. Le massif des Bauges présente une grande diversité d’espèces végétales 

avec plus de 1500 espèces, soit près d’un cinquième de la flore française. Les Hautes-Bauges 

sont entourées de grandes vallées et surplombées par de grandes pelouses d’altitude. 

Toutefois, les milieux ouverts ne représentent que 23 % de la surface. Le reste est couvert de 

ligneux et semi- ligneux. La hêtraie-sapinière (Fagus sylvatica et Abies Alba) couvre environ 

50% de la surface. Bien que l’altitude moyenne reste assez faible (1000 mètres), on distingue 

plusieurs sommets dépassant les 2000 mètres tels que l’Arcalod (point culminant des 

Bauges), le Pecloz (2197 m), le Trelod (2181m) ou encore le Mont d’Armenaz (2158m). Le 

Figure 16 : Localisation du massif des Bauges et plus précisément du Parc Naturel 
Régional des Bauges (trait vert) et limites de la Réserve Nationale de Chasse et de Faune 
Sauvage (zone rouge). Carte fournie par le PNR des Bauges. 
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paysage géologique du Parc National des Bauges constitué de grands reliefs calcaires 

jalonnés de magnifiques synclinaux perchés lui a valu la labellisation « Geopark » en 2011. 

Les Bauges font partie des zones les plus arrosées de France. En moyenne 1850 mm 

d’eau par an, sont enregistrés à la station d’Aillon-le-jeune, soit 1,5 fois plus qu’à Brest. 

Associées à de faibles températures (moyenne des températures de décembre à mars 

1.4±4.1) les précipitations sont à l’origine d’un manteau neigeux qui perdure en moyenne 5 

mois (de novembre à mai, Boissier 2005). Sur ce site, les effets du changement climatique 

sont particulièrement visibles, puisque depuis 1977, la température moyenne au printemps 

a augmenté de 8,3 à 12°C et en été de 16.6 à 18.8°C (Figure 17).  

La RNCFS des Bauges occupe 5205 des 15600 hectares des « Hautes- Bauges » (réserve 

et proche périphérie), partie intégrante du Parc Naturel Régional (PNR), lui-même étendu 

sur près de 81000 hectares (Figure 16). Le statut de la réserve (et sa réglementation) ont 

évolué au cours du temps. D’abord réserve domaniale des eaux et forêt en 1913, elle devient 

Réserve Nationale de Chasse Approuvée en 1955 dans un but de protection de la population 

de chamois. Enfin en 1995, elle devient RNCFS et est aujourd’hui co-gérée par les trois 

établissements publics que sont l’Office National des Forêts (ONF), l’Office National de la 

Chasse et de la Faune Sauvage (ONCFS) et le PNR.  

Dans cette réserve créée pour protéger et étudier le chamois, un suivi à long terme de 

la dynamique de population par capture-marquage-recapture a été mis en place à partir de 

1985. Dans un premier temps, les captures ont été effectuées à l’aide de cages-pièges, puis à 

l’aide de filets tombants, en appâtant avec du sel (Jullien et al. 2001). Tous les animaux 

capturés (n=1281 entre 1985 et 2016) sont équipés de colliers visuels. Ces données ont 

permis d’étudier finement le fonctionnement bio-démographique de la population. Elles ont 

apporté une connaissance précise du patron de survie des femelles (Loison 1995, Loison et 

al. 1999, Bleu et al. 2014, 2015), des variations d’effectifs et de la variabilité des 

composantes biométriques en fonction de la densité (Garel et al. 2009, 2011), avec pour 

Figure 17 : Evolution des températures au printemps et en été depuis 1977 sur le massif des Bauges 
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conséquence le développement d’indicateurs de changements écologiques (ICE) et leur mise 

en place comme nouveaux outils de suivi des populations (Michallet et al. 2015). Mais 

aucune analyse sur le succès de reproduction n’avait encore été finalisée, ce qui a en 

conséquence fait l’objet de mon travail en début de thèse (voir chapitre 3.2.3).  

Depuis 2003, tout en continuant le suivi de la démographie du chamois, les études se 

sont multipliées sur le site des Bauges, dans l’objectif de comprendre le fonctionnement du 

système dans sa globalité, en se penchant sur les relations trophiques entre les différentes 

espèces de grands herbivores vivant en sympatrie sur le site (cerf, chamois, chevreuil, 

mouflon) et la communauté végétale. Dans cet objectif, des colliers GPS (Global Positionning 

System) qui permettent un suivi par satellite des déplacements des individus et un relevé du 

rythme d’activité sont posés depuis 2003. Ces nouvelles études ont fourni des résultats sur 

le mouvement (Gaudry et al. 2015, Tablado et al. 2016), la sélection de l’habitat (Darmon et 

al. 2012, Gaudry et al. 2015), ou le régime alimentaire fin (Redjadj et al. 2014, Bison 2015). 

Mais pour l’instant aucune étude n’avait encore cherché à combiner les données spatiales et 

démographiques. C’est un manque que nous avons cherché à combler, avec Antoine Duparc, 

qui a effectué sa thèse en même temps que moi, et a travaillé sur les « Dynamiques spatio-

temporelles des ressources alimentaires et des activités humaines et leurs impacts sur la 

sélection d'habitat d'un grand herbivore de montagne ». En combinant les résultats obtenus 

sur la sélection de l’habitat et ceux obtenus sur la survie à partir de CMR, nous avons 

cherché à comprendre si la qualité de l’habitat pouvait être une source de variation de la 

survie adulte (chapitre 6).  

 

3.1.2.c : Le mouflon du Caroux-Espinouse 

 

Le massif du Caroux-Espinouse (43°37’47’’N, 2°57’6’’E) est situé en Occitanie, dans le 

nord-est du département de l’Hérault (34), à proximité du Tarn (81) et de l’Aveyron (12 ; 

Figure 9). Couvrant une surface d’environ 20 000 ha répartis sur 12 communes du PNR du 

Haut-Languedoc, il constitue l’extrémité orientale de la Montagne noire, ensemble 

géologique le plus méridional du Massif central (Baudière 1970). D’une altitude variant de 

150 m (vallée de l’Orb) à 1 124 m (sommet de l’Espinouse), il est caractérisé par une 

alternance de plateaux d’altitude supérieure à 900 m entaillés par de profondes vallées 

généralement orientées Nord-Sud. Le massif du Caroux-Espinouse est sous l’influence de 

trois régimes climatiques déterminés par sa position géographique mais aussi par son relief 

(Thiebaut 1971). Au Nord et à l’Ouest du massif, les influences océaniques et montagnardes 

prédominent, avec de forts cumuls de précipitations en automne-hiver (cumul annuel 

moyen = 1279 mm, dont ~60% en automne-hiver). Au sud du massif, l’influence  
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Figure 18 : Orthophotographie du massif Caroux-Espinouse en 3 dimensions. La surface claire au contour rouge correspond à la Réserve 
Nationale de Chasse et de Faune Sauvage. Les traits pointillés bleus délimitent les plateaux (désignés par des lettres). 1=Vallée de l’Orb, 2=Sommet 
de l’Espinouse, 3=Vallée de la Mare, 4=Vallée du Vialais, 5=Vallée de Caissenols, 6=Vallée du Pas de la Lauze, 7=Gorges de Colombières, 8=Gorges 
d’Héric ; A=Plateau du Caroux, B=Plateaux de Cambon et Salvergues,C=Plo des Brus, D=Plo de Flamboyau (Marchand 2013). 

Figure 19 : Evolution des températures au printemps et en été depuis 1990 sur le massif du Caroux-Espinouse 
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méditerranéenne est prépondérante, avec des étés chauds et secs (Baudière 1962, Thiebaut 

1971). Les chutes de neige sont généralement peu fréquentes (12 ± 4 jours par an à 900 m), 

et le couvert neigeux ne se maintient généralement que sur les plateaux les plus élevés 

(Garel 2006). Depuis 1990, les températures au printemps ont augmenté de 8.5 à 9.8°C alors 

qu’aucune augmentation n’est visible en été (en moyenne 17.1±0.9°C, Figure 19). Jusqu’à 

700 m et en particulier dans les versants Sud, on trouve les espèces caractéristiques de 

l’étage mésoméditerranéen : le chêne vert Quercus ilex et le chêne sessile Quercus petraea. 

Plus haut, ou dans les versants Nord, se développe la végétation typique de l’étage 

méditerranéen montagnard, caractérisée par le hêtre Fagus sylvatica. Sur les plateaux non 

exploités pour la sylviculture, la végétation est principalement composée de landes à 

bruyères (Calluna vulgaris et Erica cinerea) et autres herbacées (Marchand 2013). 

La population de mouflons du massif du Caroux-Espinouse a été créée à partir de 

l’introduction de 19 individus (9 mâles et 10 femelles) entre 1956 et 1960 (Cugnasse & 

Houssin 1993). Dans le même temps est créée, la Réserve Domaniale Ministérielle du 

Caroux-Espinouse, centrée sur la vallée du Vialais. Elle deviendra Réserve Nationale de 

Chasse en 1973, puis Réserve de Chasse et de Faune Sauvage en 1993, et enfin RNCFS en 

1999 (Massol 1991). La RNCFS du Caroux-Espinouse, dont la majeure partie est constituée de 

terrains domaniaux, est aujourd’hui co-gérée par l’Office National des Forêts (ONF), plutôt 

en charge de l’exploitation forestière, et l’Office National de la Chasse et de la Faune 

Sauvage (ONCFS), en charge des études sur la faune et la flore. C’est dans ce havre de paix 

de 1 658 ha que sont introduits les premiers individus, dont la descendance va rapidement 

coloniser les territoires adjacents pour former aujourd’hui la population la plus importante 

de France (Cugnasse 1997). Depuis 1974, cette population fait l’objet d’un suivi à long terme 

assuré par l’ONCFS en collaboration avec de nombreux partenaires, notamment les 

gestionnaires locaux (GIEC-CE, ONF, Fédération Départementale des Chasseurs de l’Hérault). 

Chaque année, principalement de mai à juillet, des mouflons sont capturés à l’aide de cages-

pièges ou d’enclos-pièges et de filets tombants appâtés avec du sel dans la RNCFS et sa 

proche périphérie (Cugnasse 1982, Dubray 1993). 

Grâce aux 2544 mouflons marqués entre 1974 et 2016, et aux nombreuses études qui 

y sont menées, le Caroux est le territoire français de référence pour l’étude du mouflon 

(Lang 2004). Les données récoltées sur le site ont permis d’obtenir des résultats sur le 

comportement spatial et la sélection de l’habitat (Marchand et al. 2014b, 2015a, 2015b, 

2015c), sur le comportement de vigilance (Benoist et al. 2013), sur les rythmes d’activité 

(Bourgoin et al. 2008, 2011), sur la sélection artificielle engendrée par la chasse au trophée 

(Garel et al. 2007), sur la reproduction (Garel et al. 2005), sur l’organisation sociale (Bon et 

al. 1993, Cransac et al. 1998), ou sur le comportement alimentaire (Cransac et al. 1997b). 

Ces études ont permis, comme dans les Bauges, de mettre au point des ICE sur l’espèce qui 
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sont maintenant utilisés comme outils de suivis des populations pour une gestion adaptée 

(Michallet et al. 2015). 

 Malgré toutes les études menées sur la population, les données de CMR n’avaient 

pas encore été exploitées de manière à estimer simultanément survie et reproduction chez 

les femelles, afin de comprendre quelles étaient les sources de variations de ces traits 

d’histoire de vie, et afin d’étudier les compromis qui sont attendus en structurer la co-

variation. C’est ce qui a fait l’objet du chapitre 5 de cette thèse.  
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3.2 : Les modèles de CMR pour estimer les paramètres 

démographiques 

 

Cette thèse a pour but de contribuer à la connaissance fine des paramètres 

démographiques que sont la survie ou la reproduction en fonction de covariables comme 

l’âge ou le climat, et à la compréhension de la manière dont ces deux paramètres sont 

structurés par des compromis ou de l’hétérogénéité individuelle. Pour ce faire, la 

disponibilité d’estimateurs fiables de ces paramètres est de première importance. Dans ce 

but, les modèles Capture-Marquage-Recapture, qui se basent sur le suivi d’individus 

capturés, marqués, puis recapturés (physiquement ou visuellement) sont d’excellents outils.  

Dès les années 1930, des animaux marqués ont été utilisés pour étudier la 

démographie des populations sauvages (Jackson 1939). L’intérêt de ces méthodes 

statistiques pour des données de « Capture-Marquage-Recapture » (CMR), a suivi la 

mouvance des écologistes (patron-processus), avec une première intention d’estimer 

l’effectif des populations et de suivre leur dynamique (e.g. Arnason 1973), puis estimer les 

paramètres démographiques (Lebreton et al. 1990, 1992). A l’heure actuelle, ces modèles de 

CMR permettent d’estimer la survie (Cormack 1964, Jolly 1965, Seber 1965) et la 

reproduction (modèle multi-état: Nichols & Kendall 1995, Lebreton & Pradel 2002, Lebreton 

et al. 2009). Ces outils permettent de prendre en compte la probabilité d’observation 

imparfaite, et variable.  

Une des exigences la plus basique des modèles multi-états est que le véritable état de 

chaque individu soit connu lors de chaque période de capture (i.e. l’observation correspond 

à l’état biologique). Cependant, la classe d’âge ou de taille, le statut reproducteur ou le 

statut sanitaire peut-être difficile à déterminer sur le terrain, particulièrement quand les 

individus sont observés à distance. Les données de type multi-états présentent donc deux 

types d’incertitude : l’incertitude classique liée à la détection (est-ce que l’individu n’est pas 

vu parce qu’il est mort ou parce qu’il n’est pas présent), et l’incertitude liée à la 

détermination de l’état (est-ce que l’individu est bien dans l’état que l’observateur a 

déterminé). Pour pallier ces incertitudes de détermination, Pradel (2005) a proposé une 

extension aux modèles multi-états : les modèles multi-événements. Ces modèles font la 

distinction entre la nature les observations et l’état biologique sous-jacent : ce ne sont pas 

des états biologiques que l’on observe, mais plutôt des événements. Les modèles multi-

événements permettent donc d’avoir une estimation moins biaisé en s’ajustant aux 

contraintes du terrain (e.g. Barbraud & Weimerskirch 2012). Pour être encore plus fidèles 

aux conditions de terrain, et permettre de limiter un peu plus le biais d’observation, Souchay 

et al. (2014) ont proposé d’intégrer au contexte du multi-événement le Robust-Design.  
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Dans ces paragraphes, je vais d’abord exposer les bases théoriques, et la méthodologie 

associés à ce type de modèle, puis nous aborderons l’utilisation des modèles de mélange 

pour prendre en compte l’hétérogénéité interindividuelle, et enfin, je vous exposerais 

brièvement les limites du modèles multi-événements que j’ai rencontré avec l’étude de la 

reproduction sur la population de chamois sur le massif des Bauges.  

 

3.2.1 : Intégrer le Robust-Design aux modèles multi-évènements 

 

Lorsque l’on s’intéresse à la démographie, l’analyse par CMR est calquée sur le cycle de 

vie de l’animal étudié. Par exemple, pour les espèces dont la période de mortalité principale 

se situe en hiver, comme le chamois (Jonas et al. 2008), nous allons nous placer après l’hiver 

pour voir si un individu est encore en vie. Il est fréquent de se placer sur une échelle 

annuelle et d’associé à chaque année une période de capture. Cependant, dans la réalité, 

une étude de terrain comporte généralement plusieurs échantillonnages au cours de 

l’année, lorsque le personnel est disponible et lorsque les conditions météorologiques ou 

d’enneigement le permettent. Nous avons donc x sorties sur le terrain avant l’hiver et y 

sorties sur le terrain après l’hiver. La vision classique de la CMR nous conduit à ne garder, 

qu’une seule information résumant l’ensemble de ces sorties pour chaque année : « vu en 

vie » (1) ou « non vu » (0), puisque cette information est suffisante pour estimer la survie 

annuelle. Mais en regroupant toutes les données fournies par l’ensemble des sorties, nous 

perdons une information qui peut être précieuse pour affiner la probabilité d’observation, 

estimer le patron de survie saisonnier ou le succès de reproduction par exemple. Une 

méthode pour utiliser le maximum d’information et être au plus près de la réalité du terrain 

est le Robust-Design (Pollock 1982). Pour mieux comprendre l’intérêt de cette méthode, 

nous allons voir ses apports dans le cas d’un modèle de survie classique, puis nous 

présenterons quelques pistes pour intégrer des occasions de capture intra-annuelle (i.e. 

secondaires) dans le cadre du modèle multi-événements. 

Prenons deux histoires de capture, basé sur 2 occasions. « 11 » et « 10 ». Nous avons 

donc capturé deux individus à l’occasion 1 et durant l’occasion 2 nous en avons revu un mais 

pas l’autre. L’estimation de la survie est complexe dans cette situation avec 2 occasions, car 

nous avons besoin d’estimer une probabilité de capture, mais les deux paramètres sont liés. 

Nous ne pouvons pas savoir si c’est parce que l’individu est mort que nous ne l’avons pas vu 

ou juste parce que nous avons échoué à le voir. Pour arriver à déterminer une probabilité de 

survie, il faudrait un modèle qui permette d’estimer la probabilité d’observation 

explicitement, comme c’est le cas du Robust-Design. L’idée de cette méthode est d’utiliser 
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les différentes sorties d’échantillonnage au cours d’une période de capture pour estimer de 

manière fine la probabilité d’observation. Par convention, les occasions secondaires sont les 

périodes (ou sorties d’échantillonnage) imbriquées dans l’occasion primaire (dans notre cas 

l’année d’un hiver à un autre). 

A l’origine, les modèles de Robust-Design ont été inventés pour une population 

fermée. L’hypothèse faite est que la survie, la reproduction, l’immigration et l’émigration 

sont nulles à l’intérieur d’une occasion primaire. Continuons avec l’histoire de capture 

« 10 », soit deux années de suivi (occasions primaires). Pour plus de simplicité, nous allons 

supposer que dans cette population il n’y a ni immigration, ni émigration. Imaginons que 

chaque année, les agents de terrain aient fait 10 sorties d’échantillonnage, nous avons 10 

occasions secondaires pour chaque occasion primaire. La probabilité d’obtenir l’histoire 

« 10 » n’est plus ϕ1.(1-P2)+(1- ϕ1), mais ϕ1.(1-P*
2)+(1- ϕ1) avec P*

2 = 1-[(1-P21)x(1-P22)x…x(1-P2 

10)] est la probabilité d’observer un individu durant l’occasion primaire 2, correspondant au 

complémentaire de la probabilité de ne jamais observer un individu à chacune des occasions 

secondaires. L’estimation de P*
t est dérivée des occasions secondaires, et permet d’avoir une 

estimation de la survie, qui est le paramètre d’intérêt ici. C’est l’essence du Robust-Design : 

intégrer au mieux l’information disponible dans les modèles afin de pouvoir mieux estimer 

les paramètres d’intérêt (Figure 20). Depuis le premier modèle de Robust-Design (Pollock 

1982) appliqué à une « population fermée », ce type de modèle utilisant des occasions 

secondaires a beaucoup évolué permettant toujours une meilleure estimation des 

paramètres et une modélisation au plus près de la réalité du terrain. Parmi les évolutions, 

nous pouvons citer son application à des « populations ouvertes » c’est-à-dire avec 

transition possible de certains paramètres entre les occasions primaires (Kendall et al. 1995), 

et aux modèle multi-états en population fermée (Nichols & Coffman 1999), puis ouverte 

(Kendall & Bjorkland 2001, Kendall & Nichols 2002). 



3.2 : Les modèles de CMR pour estimer les paramètres démographiques 

65 
 

 

 

Nous allons maintenant nous concentrer sur l’apport du Robust-Design dans le cas des 

modèles multi-événements. Kendall et al. (2003) sont les premiers à avoir perçu l’intérêt des 

occasions secondaires pour aider à déterminer le statut reproducteur. Leur étude porte sur 

la reproduction des lamantins Trichechus manatus latirostris dans le Golf de Floride. Durant 

les sorties d’échantillonnage sur le terrain, ils remarquent que les femelles peuvent être 

classées non reproductrices alors qu’elles ont un petit pour diverses raisons : l’eau trouble 

empêche de voir le petit, le petit est caché sous la mère, ou encore le petit est tellement 

grand qu’il est considéré comme un individu de deuxième année. Les observations faites sur 

le terrain ne sont donc pas le reflet de l’état biologique de l’animal, et engendrent une 

incertitude sur la détermination du statut reproducteur. Dans leur papier, Kendall et al. 

(2003) utilisent l’information supplémentaire issue d’une deuxième occasion 

d’échantillonnage grâce au Robust-Design. En effet, cette seconde occasion permet 

d’estimer l’erreur de détermination durant la première période d’échantillonnage. Ils 

estiment ainsi une probabilité de se reproduire de 0.61 en prenant en compte l’erreur de 

détermination, alors que sans la prise en compte de ce biais, la reproduction était estimée à 

0.31. 

Cet exemple montre à quel point le Robust-Design permet d’affiner les estimations en 

étant plus proche de la réalité du terrain. Quelques autres études ont ainsi utilisé le Robust-

ϕ1

(A)

Occasion primaires

Occasion secondaires 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ϕ1

(B)

Occasion primaires

Occasion secondaires 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

P11,P12…P1 10 

P21,P22…P2 10 

P21,P22…P2 10 

P*
2 = 1-[(1-P21)x(1-P22)x…x(1-P2 10)]

P*
2 = 1-[(1-P21)x(1-P22)x…x(1-P2 10)]

1 0

1 0

Temps t Temps t+1

Temps t Temps t+1

P11,P12…P1 10 

Figure 20 : Principe du Robust-Design : Décomposer la probabilité 
d’observation primaire en produit des probabilités d’observation à chaque 

occasion secondaire. 
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Design dans un dans le cadre événementiel (i.e. observation différente du statut biologique 

vrai), mais ces études sont restées très marginales car aucun logiciel n’est adapté à ce type 

d’analyse (Kendall et al. 2012, Taylor & Himes Boor 2012). Les modèles doivent être 

programmés à la main, ce qui peut être un frein pour les écologistes. Une alternative, que 

nous allons développer ci-après, est l’intégration du Robust-Design dans les modèles multi-

événements programmés dans E-Surge (Choquet et al. 2009). De ce fait, l’utilisation de cette 

approche combinant Robust-Design et multi-événements est à la portée de tous les 

utilisateurs d’E-Surge. 

Rappelons que l’objectif est d’inclure des occasions secondaires pour permettre une 

estimation de l’erreur de détermination et affiner l’estimation des paramètres en 

rapprochant la structure du modèle de la réalité du terrain. A cette fin, deux méthodes 

peuvent être utilisées. Pour plus de simplicité, nous allons rester sur l’exemple des lamantins 

utilisé par Kendall et al. (2003). Pour les deux méthodes, nous allons découper la période 

d’échantillonnage de 90 jours (occasion primaire) en 2 occasions secondaires de 45 jours. 

Durant ces 90 jours, nous allons supposer que la population est fermée (pas de mort ni de 

naissance). La première étape consiste à « résumer » les observations de chaque individu 

pour chacune de ces périodes afin de construire leur histoire de capture. A partir de ce 

point, les deux méthodes diffèrent. 

La première méthode consiste à construire l’histoire de capture des individus 

uniquement en avec les occasions secondaires. Par exemple « 102221 » est l’histoire d’un 

individu sur 3 ans, lors du premier échantillonnage de l’année 1, l’individu est vu 

reproducteur (1), puis durant le second il n’est pas vu (0), la deuxième année il est vu non 

reproducteur aux deux occasions (2), enfin, durant la troisième année, il est vu non 

reproducteur lors du premier échantillonnage et reproducteur lors du second. Les histoires 

ainsi construites sont rentrées dans E-Surge, et la différenciation des probabilités de 

transition entre les occasions secondaires et primaires est prise en compte par l’utilisateur 

du logiciel en jouant sur le paramètre « temps ». Par exemple, pour la survie, les temps 1, 3 

et 5 correspondent à la survie intra-annuelle entre les 2 sessions d’échantillonnage. Cette 

survie est fixée à 1 car la population est supposée close (Figure 21). De la même façon, 

durant ces trois pas de temps (1,3 et 5) le statut reproducteur est fixé (Figure 22). 
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Figure 21 : Décomposition de la probabilité de survie pour un modèle ou les occasions des histoires CMR sont les 
occasions secondaires. Dans le cas d’une population fermé, la survie doit être fixée à 1 pour toutes les transitions intra-

annuelles (à l’intérieur d’une occasion primaire). 

 

 

 

Figure 22 : Décomposition de la probabilité de transition pour un modèle ou les occasions des histoires CMR sont 
les occasions secondaires. Dans le cas d’une population fermé, la survie doit être fixée à 1 pour toutes les transitions 

intra-annuelles (à l’intérieur d’une occasion primaire). 
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Pour la probabilité d’observation par contre, il n’y a pas 

besoin de fixer les paramètres pour chaque occasion 

secondaire, le modèle doit estimer une probabilité 

d’observation pour chaque occasion secondaire sachant l’état 

biologique. 

Cette méthode oblige à une gymnastique importante car dans E-Surge, une seule 

matrice est commune à toutes ces transitions. Il faut contraindre cette matrice en fixant les 

paramètres à chaque pas de temps pour s’ajuster au besoin du modèle. Nous avons ici 

présenté un modèle simple en considérant une population fermée, mais nous pouvons aussi 

relâcher cette hypothèse et autoriser la mortalité entre 2 périodes intra-annuelles, en 

fonction des caractéristiques démographiques du modèle biologique utilisé. Un exemple 

d’utilisation de cette méthode est fourni par Garnier et al. (2015) sur la reproduction des 

femelles bouquetin.  

C’est cette méthode que nous avons utilisé dans un premier temps pour étudier la 

reproduction et la survie juvénile dans le Bazès. Mais à l’usage, cette méthode a révélé deux 

limites importantes : 

(i) Le temps de calcul est extrêmement long. Pour le même jeu de donnée sur le site 

du Bazès avec cette méthode, la convergence et l’estimation des paramètres 

mettaient entre 4 heures et 1 journée selon les modèles, alors qu’avec la seconde 

méthode exposée ci-après, ces mêmes modèles tournaient en moins d’une 

minute. 

(ii) Avec des modèles complexes, la définition des matrices communes à tous les pas 

de temps et leur paramétrisation afin de fixer les paramètres entre 2 occasions 

prend du temps à chaque modèle lancé et peut-être une source supplémentaire 

d ‘erreur.  

La seconde méthode, que nous avons utilisée dans les chapitres 4 et 5, permet une 

gestion plus fluide du Robust-Design. Les probabilités de transition dans le cas d’une 

population fermée sont les mêmes que pour un modèle multi-états classique. En revanche, 

les probabilités d’observation diffèrent. Pour cette méthode un seul événement par année 

(événement primaire) est fourni à E-Surge, mais cet événement résume l’ensemble des 

événements intra-annuels (événements secondaires). En reprenant l’exemple précédent, 

l’histoire « 102221 » est divisée en 3 événements primaires regroupant chacun 2 

événements secondaires : « 10 » l’année 1, « 22 » l’année 2 et « 21 » l’année 3. L’ensemble 

Pas vu Vu R Vu NR

R * P1|R
t P2|R

t

NR * 0 PNR
t

Mort 1 0 0

Probabilité d'observation 

Evénement t

Etat t

Figure 23 : Matrice 
d’événement pour un modèle ou les 
occasions des histoires CMR sont les 

occasions secondaires 
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des combinaisons possibles doit être pris en compte pour utiliser cette méthode. Un moyen 

simple pour approcher toutes ces combinaisons est de faire un « diagramme des devenirs » 

(diagram of fates) (Figure 8). Un individu vivant au temps t peut survivre avec la probabilité 

ϕ ou mourir. Si cet individu a survécu, alors il peut se reproduire avec la probabilité ψ ou 

non. Enfin, s’il s’est reproduit, cet individu peut être observé durant l’occasion secondaire i 

reproducteur (1) avec la probabilité P1|R
ti, ou observé non reproducteur (2) avec la 

probabilité P2|R
ti, ou encore il peut ne pas être observé. Dans le cas où il ne s’est pas 

reproduit, alors il peut être observé durant l’occasion secondaire i non reproducteur avec la 

probabilité PNR
ti ou ne pas être observé. 

 

Figure 24 : Diagramme des destins possibles à partir d'un individu vivant au temps t-1. Toutes les transitions et 
tous les événements possibles ainsi que les probabilités associées sont représentés. 

 

Une méthode efficace pour créer les matrices d’observation est de faire les matrices 

d’événements intra-annuelles en partant de l’état biologique. La première matrice 

comprend donc en ligne les différents états biologiques et en colonne les événements de 

l’occasion secondaire 1 en fonction de chaque état biologique (Figure 25A). La seconde 

matrice comportera en ligne les événements à l’occasion secondaire 1 conditionnellement à 

l’état biologique, et en colonne les événements de la seconde occasion secondaire, 

conditionnellement à l’événement de la première occasion et à l’état biologique (Figure 

25B). Enfin, une dernière matrice comportera en ligne ces événements primaires 

conditionnels à l’état biologique et en colonne les événements primaires (Figure 25C). E-
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Surge ne prenant en compte que les nombres, un événement primaire « 12 » (vu avec un 

petit, puis sans petit) correspondrait dans son langage à un 13ème événement, il convient 

donc de recoder les évènements primaires pour que l’histoire de capture soit 

compréhensible par E-Surge (Figure 25C). 

 Nous verrons dans les chapitres 4 et 5 l’utilisation de tels modèles avec 3 occasions 

secondaires, et les apports novateurs qu’ils confèrent. Il faut aussi noter qu’il est possible 

d’intégrer de la mortalité intra-annuelle avec ces modèles en créant des « états 

intermédiaire » correspondant à la mort durant une période donnée. Toutefois, comme 

disent Cooch et White (2006) dans leur livre, avec la flexibilité vient la complexité. La 

combinaison du Robust-Design et des modèle multi-événement n’échappe pas à la règle : 

plus nous voulons de la flexibilité, plus le modèle devra estimer un grand nombre de 

paramètres plus il aura besoin de données (Voir chapitre 5). 
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Figure 25 : Matrice d'observation d'un modèle multi-événements intégrant du Robust-Design avec deux occasions 
secondaires. "*" représente la probabilité complémentaire pour une ligne donnée. Si une ligne ne comprend que "*" 
alors *=1. 
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3.2.2 : Modèle de mélange15: une solution pour l’hétérogénéité 
interindividuelle 

 

Une des hypothèses les plus fortes des modèles de CMR classiques est que tous les 

individus sont semblables : ils ont tous la même probabilité de capture à chaque occasion 

d’échantillonnage, et tous les individus vivants à un temps donné ont la même probabilité de 

survie durant l’intervalle étudié. Cependant, comme nous l’avons vu dans le chapitre 2, 

l’hétérogénéité interindividuelle semble être une composante forte des systèmes 

biologiques naturels. Intégrer l’hétérogénéité interindividuelle en termes de survie ou de 

probabilité d’observation est possible en modèle CMR par la création de classes d’individus 

(Pledger et al. 2003). Supposons qu’il y a C classes d’animaux, chacune avec une probabilité 

propre de survie et/ou d’observation. Chaque animal a une probabilité πc d’être dans la 

classe C, une probabilité de capture Pc
t, et une probabilité de survie φC

t.  

Prenons par exemple une population avec 2 groupes d’animaux ayant chacun une 

probabilité de survie différente (Sélevée et Sfaible), mais la même probabilité d’observation (P). 

La représentation sous forme matricielle est : 

 

 

De la même façon, nous pouvons prendre l’exemple d’une population avec 2 groupes 

d’animaux ayant la même probabilité de survie (S), mais une probabilité d’observation 

différente (Pélevé et Pfaible). La représentation sous forme matricielle est :  

 

                                                      

15 
 Nous avons choisi ce terme pour traduire l’anglais ‘mixture models’ 

S élevé S faible Mort Pas vu Vu 

S élevé φélevé
t 0 (1-φélevé

t) S élevé (1-Pt) Pt

S faible 0 φfaible
t (1-φfaible

k) S faible (1-Pt) Pt

Mort 0 0 1 Mort 1 0

Etat t-1 Etat t

Observation t

Probabilité de capture PtProbabilité de survie φt

Survie t
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Le nombre de groupes peut être ajusté selon les besoins de l’étude. Nous pouvons par 

exemple imaginer 4 groupes d’animaux, 2 groupes ayant des survies différentes mais la 

même probabilité d’observation, et 2 groupes ayant la même probabilité de survie, mais des 

probabilités d’observation différentes : Sélevée Pélevé, Sélevée Pfaible, Sfaible Pélevé et Sfaible Pfaible. 

Cette démarche est aussi valable pour les modèles multi-états et multi-événements 

(Pradel 2009). Un exemple de modèle multi-états pour une étude de la survie et la 

reproduction est fourni Péron et al. (2010). Après avoir utilisé ce type de modèle dans les 

chapitres 4 et 5, nous discuterons de l’apport de ces modèles pour l’écologie des populations 

et l’étude des compromis évolutifs dans le chapitre 7. 

 

3.2.3 : Limite du modèle multi-événements : L’exemple de la 
reproduction dans les Bauges  

 

Dans les Bauges, le suivi depuis plus de 30 ans de chamois marqués représente un jeu 

de données exceptionnel pour l’étude fine des paramètres démographiques d’un grand 

herbivore de montagne. Aucune analyse du succès de reproduction à partir de ces données 

n’ayant été finalisée, J’ai commencé cette thèse par une étude de la reproduction et de la 

survie des femelles chamois des Bauges. L’objectif était de tester comment les différentes 

sources de variations que nous avons identifiées au Chapitre 2, à savoir l’hétérogénéité 

interindividuelle, les variations temporelles climatiques, et l’habitat, structuraient survie et 

reproduction chez cette espèce. Malheureusement, les modèles actuels de CMR multi-

événements en combinaison avec les données disponibles n’ont pas permis de répondre à 

nos questions sur ce site, l’estimation de la reproduction étant faussée. Bien que ce travail 

n’ait pu aboutir, j’ai choisi de présenter ici une partie sommaire des travaux menés car ils 

montrent les limites du modèles multi-événements. 
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t
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Probabilité de survie φt Probabilité de capture Pt
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Description des données et du modèle multi-événements 

 

Nous nous sommes basés sur les 238 femelles suivies entre 1991 et 2014 sur le site 

d’Armène. Cela représente en termes de « couple femelle/année » 610 observations 

classées suitée (1), 151 non suitées (2) et 283 observations avec statut indéterminé (3). Le 

nombre de femelles classées indéterminées varie chaque année, aussi bien en nombre, 

qu’en proportion par rapport au nombre total de femelles observées (Figure 26). De même, 

on observe une grande variabilité du suivi du statut de reproduction entre femelles. 

Certaines femelles ont notamment été classées plusieurs années avec un statut 

reproducteur indéterminé, ces observations pouvant représenter plus de la moitié de 

l’histoire de capture d’une femelle (Figure 27). 

Plusieurs raisons expliquent pourquoi le statut reproducteur d’une femelle est 

difficilement identifiable sur ce site. La grande surface du site associée à une population de 

chamois importante ne permettent pas une connaissance de l’occupation spatiale des 

individus aussi fine que dans la petite population du Bazès. La topographie du site, 

entrecoupé de falaises et des crêtes, et la faible surface de zones ouverte augmentent la 

difficulté de la détermination du statut reproducteur lorsque les femelles sont vues en limite 

de zone observable. De plus, dès qu’ils ont plus d’une dizaine de jour, les chevreaux ont 

tendance à jouer ensemble, et ils s’éloignent souvent de leur mère de telle sorte qu’il est 

difficile de savoir quel chevreau appartient à quelle femelle (Loison 1995). Et enfin, les mères 

peuvent laisser leur chevreau en nurserie et s’en éloigner un long temps pour s’alimenter, de 

sorte qu’une femelle vue sans chevreau n’est pas forcément non suitée. Tout cela rend la 

détermination du statut reproducteur difficile, à tel point que près de 30% des femelles 

observées ont un statut reproducteur indéterminé. Censurer un si grand nombre de données 

entraînerait un biais important dans les estimations. 

 

Figure 26 A. Nombre de femelles au statut reproducteur classé indéterminé chaque année. B. Proportion de 
femelles au statut reproducteur classé indéterminé par rapport au nombre total de femelles observées chaque année. 

A. B. 
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Figure 27 A. Nombre de fois qu’une femelle a été classée ‘statut reproducteur indéterminé’ au cours de son 
histoire de CMR. B. Proportion entre le nombre de fois qu’une femelle a été classée ‘statut reproducteur indéterminé’ au 

cours de son histoire de CMR et le nombre d’années où elle a été observée. 

 

Afin de composer avec ces états incertains (ou indéterminés comme c’est le cas ici), 

nous avons utilisé un modèle multi-événement cité plus haut afin d’estimer la probabilité de 

se reproduire une année donnée. Ce type de modèle permet d’estimer : la probabilité de 

survie de l’année t-1 à l’année t et conditionnellement à la survie, la probabilité de 

reproduction l’année t, ainsi que la probabilité d’observation d’un animal l’année t et, 

conditionnellement à son observation la probabilité de détermination du statut 

reproducteur l’année t. Une femelle non reproductrice l’année t-1 peut mourir ou survivre 

jusqu’à l’année t. Si elle survit, elle peut se reproduire ou non l’année t. Dans ce cas, elle 

peut être observée l’année t ou non. Enfin, si elle est observée, son statut reproducteur 

peut-être déterminée ou non. Le « diagramme des devenirs », avec les états et les 

événements possibles et les probabilités correspondantes est présenté Figure 28. 

 

Une estimation biaisée de la reproduction 

 

Nous avons donc réalisé le test d’ajustement des données (GOF) en regroupant tous 

les évènements (suitée (1), non suitée (2) et indéterminée (3) en un seul événement : 

observée (Pradel 2009). Le modèle avec effet du temps sur la survie et la probabilité 

d’observation (CJS) s’ajuste bien aux données (χ²=80.28, df=64, P=0.08), et aucun effet de la 

première capture n’a été détecté (« transience » ; Z=-2.51, p.value=0.9), cependant nous 

avons détecté un effet de la capture au temps t sur la capture au temps t+1 (« trap-

dependence » ; Z=-5.84, p.value<0.01). Nous avons donc utilisé un modèle adapté avec la 

A. B. 
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probabilité d’être observé au temps t+1 dépendant de la l’observation au temps t (Annexe 

1).  

Notre hypothèse est que la détermination du statut reproducteur dépend de l’état 

biologique (statut reproducteur vrai). En effet, deux principales situations peuvent conduire 

à une indétermination du statut reproducteur : une femelle pour laquelle l’observateur ne 

voit pas tout l’environnement ne peut déterminer la présence d’un petit, ou l’observation de 

femelles à proximité de jeunes dans une nurserie sans qu’une relation claire entre un jeune 

et la femelle puisse être établit (e.g. chevreau tète, chevreau couché contre). La deuxième 

situation représente la majeure partie des femelles classées indéterminées. On peut donc 

supposer que les femelles au statut reproducteur indéterminé sont majoritairement des 

femelles suitées. Nous avons donc testé les modèles avec la probabilité de détermination du 

statut reproducteur dépendant du statut, et non-dépendant. Le meilleur modèle est celui 

dépendant du statut reproducteur, mais les estimations de celui-ci ne sont pas cohérentes. 

Suivant les modèles que l’on utilise pour estimer la survie et la reproduction, soit toutes les 

femelles indéterminées sont assignées suitées par le modèle, soit elles sont toutes assignées 

non-suitées (exemple Annexe 1). Le modèle n’arrive pas à converger vers une solution 

stable. 
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Figure 28 : « Diagramme des devenirs » décrivant les états, les événements et les probabilités correspondantes, du modèle multi-événements 
pour l’estimation de la reproduction et de la survie chez le chamois des Bauges. Les cadres en trait foncé représentent les états biologiques d’intérêt : 
Reproducteur, Non reproducteur et Mort. Les cadres en trait discontinu représentent les états intermédiaires permettant l’estimation des probabilités de 
survie : Vivant reproducteur, Vivant non reproducteur et Mort et des probabilités de capture : CR Capturé reproducteur, NC Non Capturé, et CNR Capturé 
non reproducteur. Enfin, les cadres en pointillés représentent les événements (0) Non observée, (1) Observée avec un petit, (2) Observée sans petit, (3) 
Observée, mais statut reproducteur incertain. La probabilité d’un chemin donné est obtenue par la multiplication des probabilités le long de ce chemin. 
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Dans l’optique d’aider le modèle à converger, nous avons essayé de chercher de 

l’information extérieure pour aider à classer certaines femelles dans un premier temps, puis 

nous avons essayé d’augmenter la résolution de notre jeu de données en le réduisant, et 

enfin, nous avons simulé des histoires de capture pour tenter d'identifier l’origine du 

problème.  

 

Utilisation d’informations extérieures : 

 

L’idée était d’utiliser des données recueillies en plus du statut reproducteur lors des 

sorties d’observation pour aider à déterminer le statut reproducteur d’une partie des 

femelles indéterminées. Après analyse des données supplémentaires disponibles, la seule 

information présente assez régulièrement a été la position spatiale de la femelle observée. 

Grâce à cette position, nous avons extrait un ensemble de variables sur l’environnement 

autour de cette position : la pente, l’altitude, l’exposition, la distance aux zones d’éboulis, et 

la distance à certaines espèces végétales. Avec l’ensemble de ces variables, nous avons 

effectué des analyses discriminantes afin de trouver des variables d’habitat spécifiques aux 

femelles suitées. Malheureusement aucune des analyses effectuées ne nous a permis de 

« caractériser » de manière satisfaisante l’environnement des femelles suitées ou non 

suitées. 

Sélection des données : 

 

Cette fois ci, l’idée n’était plus de classer les femelles indéterminées grâce à des 

variables discriminantes, mais d’utiliser un sous jeu de données de meilleure qualité (i.e. 

avec moins de femelles indéterminées). Nous avons donc choisi d’éliminer les femelles dont 

le statut reproducteur n’avait pas pu être déterminé de manière assez régulière. Dans un 

premier temps, nous avons éliminé les femelles dont l’histoire contenait plus de 50% de 

statut reproducteur indéterminé (histoire de CMR avec > 50% d’évènements indéterminés : 

20 femelles ; 20 «suitée », 9 « non suitée », et 59 « indéterminées », soit 21% des 

événements annuels indéterminées), puis 50% et plus (histoire de CMR avec ≥ 50% 

d’évènements annuels indéterminés : 56 femelles ; 61 événements «suitée », 21 « non 

suitée », et 114 « indéterminées » soit plus de 40% des indéterminées). Dans ces deux cas de 

figures, et de nombreux autres, le problème de convergence est resté le même. 

 



Chapitre 3 : Contexte méthodologique 

 78
 

Simulation d’un jeu de données fictif 

 

La dernière phase de ce projet a été de réaliser des simulations pour essayer de 

comprendre d’où venait le problème de convergence rencontré. Dans cet objectif, nous 

avons créé artificiellement un jeu de données dont nous connaissions toutes les. Nous avons 

donc simulé des animaux suivis sur plusieurs années dont l’ensemble des probabilités de 

survie (S), reproduction (T), observation (P) et détermination du statut reproducteur (D) été 

connu. Le script créé à l’occasion pour créer un jeu de donnée suivant un processus de 

Markov caché est fourni en annexe 2.  

Plusieurs séries de simulation ont été conduite avec des résultats similaires, comme 

celui présenté ici avec une probabilité de survivre pour dépendante du statu reproducteur 

précédent (processus de Markov), une probabilité de se reproduire fixe (0.7), une probabilité 

d’observation fixe (0.8), et une probabilité de déterminer son statut reproducteur à 0.8 

(processus de Markov caché). La probabilité de survivre pour les femelles suitées a était 

fixée à 0.95, alors pour une femelle non suitées cette probabilité était variable de 0.5 à 0.95. 

Le but de cette série de simulation était de tester si une différence de survie était corrélée à 

un problème de convergence.  

Les résultats d’une première série de simulations sont présentés dans le Tableau 1. 

D’après ces résultats, ne pas paramétrer une différence de survie existante et prononcée 

entraîne le même problème de convergence que ce que l’on observe sur nos données. Alors 

que lorsque cette différence est faible ou inexistante, ne pas la paramétrer n’entraîne pas ce 

problème de convergence. Malheureusement, sur nos données, nous avons toujours 

paramétré le maximum de différence entre nos femelles suitées et non suitée. Le problème 

ne vient donc pas de là.  

L’autre résultat issu de ces simulations est que le modèle multi-événements arrive à 

estimer la probabilité de détermination (de manière plus ou moins fine) sans problème de 

convergence avec moins de données que dans le cas des Bauges. Ces simulations sont 

basées sur 140 individus et 15 occasions. Il semble donc que le problème de convergence ne 

vient pas d’une taille d’échantillon trop faible. 
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Conclusion 

 

Les travaux effectués ne nous ont pas permis de remédier au problème de 

convergence rencontré, ni de comprendre sa cause. Nous pensons que le bruit issu de la 

variabilité biologique, combiné à un échantillon limité ne permet pas au modèle multi-

événements de converger vers une estimation stable et fiable. La problématique de la thèse 

ne portant pas sur la résolution de ce type de problème, mais sur les sources de variations 

de la survie et de la reproduction, nous avons décidé d’arrêter la recherche d’une solution 

pour se concentrer sur l’analyse et l’étude des paramètres démographiques sur d’autres 

populations. Toutefois, il est a noté que ce problème n’est pas lié à une pression 

d’observation trop faible. En effet, en plus des deux agents travaillant sur le site, une 

personne a été embauchée pour travailler exclusivement sur le suivi reproducteur des 

chamois durant l’été des années 2013 et 2014 sans plus de réussite. Lorsqu’une femelle est à 

proximité de jeunes, la détermination du statut reproducteur peut prendre plusieurs heures, 

voir ne pas aboutir. Ce phénomène limite considérablement le nombre de femelles 

observées au cours d’une saison. Devant l’échec des modèles multi-événements avec ces 

données, un nouveau protocole de terrain pourrait être testé sur une saison visant à 

augmenter la quantité d’information, plutôt que la qualité. Ce protocole devrait limiter le 

temps passer par femelle (pas plus de 10 ou 15 minutes), tout en notant le maximum 

d’information sur le contexte de l’observation pour ne pas perdre de données précieuses 

Tableau 1 : Exemple de résultat après simulation d’un jeu de donnée complet selon différents modèles. La survie 
pour le groupe 1 (S1) est égale à 0.95, La probabilité de se reproduire (T) est égal à 0.7, la probabilité d’observation (P) 

est égale à 0.8 et la probabilité de détermination du statut reproducteur (D) est égale à 0.8 pour les deux groupes, enfin 
la probabilité de survie du groupe 2 (S2) varie de 0.5 à 0.95. 
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(contexte de l’observation, taille du groupe, composition du groupe, comportement de la 

femelle, distance aux jeunes…). La mise en place d’une telle étude serait particulièrement 

intéressante, toutefois, comme nous le verrons dans les perspectives (chapitre 7) des 

solutions méthodologiques pourraient permettre à l’avenir d’estimer la probabilité de 

reproduction du chamois à partir de ces données.  
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Abstract 

1. Costs of current reproduction on survival or future reproduction, has been one of the 

most studied trade-offs governing the resource repartition between fitness 

components. However, it has been repeatedly challenged by the existence of 

individual heterogeneity with high-quality individuals able to allocate energy to 

several functions at the same time, at no apparent costs.  

2. Surprisingly, it has also been rarely assessed within breeding season by decomposing 

reproductive effort of females from gestation to weaning when resources availability 

and energetic requirements show great variation.  

3. We filled this gap by using an intensively monitored population of Pyrenean chamois 

and by expanding a new methodological approach integrating robust design in a 

mutli-event framework. We distinguished females that gave birth or not, and among 

reproducing females whether they lost their kid or successfully raised it until 

weaning. Thanks to this decomposition of reproductive event, we estimated spring 

and summer juvenile survival, investigated whether gestation, lactation or weaning 

incurred costs on next reproductive occasion, and assessed how individual 

heterogeneity influenced the detection of such costs.  

4. Spring juvenile survival was highly variable from year-to-year and lower than summer 

survival. We found a negative relationship between lactation and subsequent 

breeding probability, that could be detected only once individual heterogeneity 

(assessed as two groups contrasting good vs poor breeders) and time variation in 

juvenile survival were accounting for. In both quality groups, only early lactation 

decreased the probability of future reproduction providing quantitative evidence of 

the fitness cost of this period recognized as the most energetically demanding in 

female mammals and which is also critical for neonatal survival.  

5. The new approach employed allowed to estimate two components of kid survival 

often considered to be hardly available in free ranging populations and also revealed 

that costs of reproduction appeared only when contrasting the different stages of 

reproductive effort. From an evolutionary perspective, our findings stressed the 

importance of the temporal resolution at which reproductive cost is studied and also 

provide insights on the reproductive period during which internal and external 

factors would be expected to have the greatest fitness impact. 

Keyword: CMR; individual heterogeneity; juvenile survival; Pyrenean chamois 

Rupicapra pyrenaica pyrenaica; reproductive success; trade-offs; ungulates  
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Introduction 

 One central assumption of life history theories is the existence of trade-offs between 

fitness components: growth, survival and reproduction (Stearns 1992). These trade-offs 

originate from the principle of energy allocation (Van Noordwijk and De Jong 1986, Stearns 

1992) which states that as energy is limited, the amount of energy allocated to one function 

cannot be used for another. Individuals should consequently allocate optimally their 

resources between growth, survival/maintenance and reproduction (trade-off hypothesis; 

(Williams 1966). Among these trade-offs, the most studied in iteroparous organism is 

probably the one between current reproduction and future survival or reproduction (Stearns 

1992, Hamel et al. 2010b). Costs of reproduction on other fitness components (negative co-

variation) are expected to be strong in mammals because of high energy requirements 

linked to late gestation and lactation (Robbins and Robbins 1979, Oftedal 1985, Gittleman 

and Thompson 1988, Clutton-Brock 1989).   

The assumption of a trade-off has however been repeatedly questioned empirically by 

studies reporting the existence of positive co-variations between fitness components, with 

individuals seemingly able to escape to the trade-offs between current reproduction effort 

and future survival or reproduction, i.e; enjoying both successful reproduction and high 

survival probability or future reproductive success (Cam et al. 2002, Tavecchia et al. 2005, 

Weladji et al. 2008, Hamel et al. 2009a, Aubry et al. 2011, Knape et al. 2011). As proposed by 

Van Noordwijk and de Jong (1986), such a positive covariation can be explained if not all 

individuals are equal in terms of resource acquisition due to, for instance, individual 

differences in body mass (Reznick 1985 p. 1998, Festa-Bianchet and Jorgenson 1998), or 

social rank (McNamara and Houston 1996). These differences can, themselves result from 

genetic characteristics of individuals (Herfindal et al. 2014), environmental condition 

encountered early in life (Lindström 1999) or maternal effects (Hamel et al. 2010a). All these 

factors generate heterogeneity in individual quality (Wilson and Nussey 2010) which could 

mask the fitness costs of reproduction that are theoretically expected at the population 

level, and need to be accounted for when studying the cost of reproduction. 

 In addition to the potentially confounding effects of individual quality, capacity to 

detect costs is markedly influenced by the variance in the fitness components under study. 

Hamel et al. (Hamel et al. 2010b) recently showed that the chance of detecting a cost should 

be higher when the studied life-history trait has a high rather than a low variance. In 

ungulates which are characterized by a slow life history (Gaillard et al. 1989), adult survival 

has been evolutionary canalized to be particularly high and constant over time (Gaillard and 

Yoccoz 2003) and conversely, fecundity and juvenile survival are usually highly variable, and 

responsible of the largest part of demographic variation (Gaillard et al. 1998b, 2000b). In 
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these long-lived and iteroparous species, future reproduction and juvenile survival are thus 

expected to be the first affected by energy devoted to current reproduction.  

 The understanding and detection of reproductive costs would also gain by better 

accounting for the sequential and contrasted efforts devoted by a female throughout a 

reproductive event. Indeed, energetic requirements and the resources available to sustain 

them, for species inhabiting seasonal environments, show great variation from gestation to 

weaning (Gittleman and Thompson 1988, Clutton-Brock et al. 1989). The different stages of 

a reproductive occasion (gestation, early and late lactation) should therefore not have the 

same impact on other fitness components. It follows that identifying the stage potentially 

leading to costs should allow a better understanding of which environmental variables could 

most affect reproductive success in a population. For instance, in capital breeders (Jönsson 

1997) inhabiting temperate environments, females rely on body reserves accumulated 

during previous spring and summer to survive winter and to deal with next gestation 

(Leader-Williams and Ricketts 1982, Stephens et al. 2009). In those species, the reproductive 

cost is thus expected to be maximum during lactation when a female has to produce milk for 

its young while building fat reserves that will affect both its survival and its next 

reproduction (Pelletier et al. 2007). Accordingly, females which only handle gestation (and 

lose their young during the lactating period) should suffer lesser reproductive costs than 

females which wean a young successfully (Clutton-Brock et al. 1989). Studying how the 

different stages of a reproductive occasion impacts fitness components may help to better 

identify reproductive costs. This refinement has marked interest from an evolutionary 

perspective by allowing identifying critical reproductive periods of the life cycle during which 

selective pressure (Walther et al. 2002) would be expected to have the greatest impact. 

A large number of papers have investigated reproductive costs in ungulates with 

contrasted results (Tavecchia et al. 2005, Weladji et al. 2008). Hamel et al. (Hamel et al. 

2010b) clearly recalled how results that do not include individual heterogeneity can lead to 

misleading patterns (for example, a lack of observed costs when there actually is one). In 

addition, all these studies did not necessarily focus on the costs resulting from the same 

reproductive effort (e.g. Tavecchia et al. 2005 focused on the cost of gestation, Toïgo et al. 

2002) considered the costs of gestation and lactation, and Clutton-Brock et al. 1989 

considered the cost of gestation and the cost of lactation), while these stages should lead to 

different costs, precluding proper comparison among studies. Difficulties with long-term 

empirical studies are manifold, as studying costs of different component of reproductive 

effort require teasing apart whether a female without an offspring has given birth and lost 

her offspring or has not given birth, and obtaining as detailed as possible observation of 

female-offspring in the field from close to birth to offspring first anniversary. Such data are 

rare but using recent advances in state-dependent capture-mark-recapture allowing for 
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classification uncertainties opens new ways to analyze long-term data of individually 

monitored animals that were formerly not detailed enough, and therefore test for the 

existence of stage-dependent costs. 

Here, we performed a comprehensive study of the cost of current reproduction on 

survival and future reproduction in adult females of Pyrenean chamois Rupicapra pyrenaica 

pyrenaica, accounting for the different stages of the reproductive effort and for individual 

heterogeneity. We benefited from a population intensively monitored by capture-mark-

recapture (re-sighting probability>0.98; (Loison et al. 2002); see also Results section), which 

offers the rare opportunity to decompose reproductive effort from gestation to weaning by 

distinguishing four reproductive states (Figure 29): non reproducing females, reproducing 

females whose kid died during spring, died during summer, or survived until weaning. We 

assessed the reproductive and survival costs related to each of these states by expanding a 

new methodological approach integrating robust design in multi-event models (Souchay et 

al. 2014). Our work also presents the first application of this model for estimating juvenile 

survival. 

 Focusing on the detection of individual heterogeneity and on the co-variation 

between fitness components, we tested 3 hypotheses. First, assuming the existence of 

trade-offs (Reznick et al. 2000), we expected a negative relationship between previous 

reproductive effort and current reproductive success with an increasing cost from non-

reproducing females to females successfully weaning a kid (Figure 29). The costs of 

reproduction were expected to be higher for vital rates with the higher variance (i.e. 

fecundity and juvenile survival; Hamel et al. 2010b) than for adult survival. Second, if, 

individual heterogeneity constitutes the main factor structuring fitness components and 

their co-variation, we expected the existence of positive relationships between reproductive 

effort and subsequent reproductive success or survival. Third, if both trade-off and individual 

heterogeneity shape variation between fitness components, we expected to observe a cost 

of reproduction among, at least, the group of poorest quality. 

Materials and Methods 

Study population and area 

We studied the population of Pyrenean chamois of Bazès, located in the foothills of the 

French Western Pyrenees (43°03’N, 0°13’W). The study area encompasses 400 ha between 

1000-1800m a.s.l., and is mostly covered by alpine grass (Festuca iskia), rocks and forest 

(beech Fagus sylvatica and firs Abies sp.). The population originated from the release of 34 
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animals in the winters 1984 and 1985, after the local disappearance of the species in the 

1950s.  

Since 1990, animals were captured using traps, corrals, nets and leg-hold snares (all 

methods approved by the French Environment Ministry) during spring and late summer-

autumn (for more details see Loison et al. 2002). For every individual, sex, age (estimated by 

counting horn annuli, (Schröder and Von Elsner-Schak 1985) and mass were recorded. This 

free predator population experienced two contrasted demographic periods: a colonizing 

period with a strong population increase rate (r=0.25; Loison et al. 2002) from the 

introduction to 2001, when the population size peaked at ca. 200 individuals, and a period of 

stabilization after 2002, with population size fluctuating between 90 and 130 individuals 

(Kourkgy et al. 2016). These two periods are delimited by an accidental lindane poisoning 

that occurred in spring 2001, and caused the death of at least 60 individuals (about one third 

of the population; Gibert et al. 2004, Kourkgy et al. 2016). 

Reproductive data 

In this population, the rut takes place between November and December, and the 

birth period between mid-April and mid-June, with the peak at the end of May (Kourkgy et 

al. 2016). Weaning process is characterized by a strong decrease in the suckling success 

during the second month of kid life (Ruckstuhl and Ingold 1994). This shift goes with a 

concomitant increase of grass in the kid’s diet. The lactation can thus be divided in two 

periods, the early lactation (May-June), corresponding to the period where kid mostly rely 

on mother and the late lactation (July-August) with an increasing proportion of grass in its 

diet. Marked females were monitored from spring to autumn using binocular and scopes, 

during foot-surveys. The reproductive status of marked females was determined by the 

presence/absence of a kid at heel, owing to an intensive field monitoring from early April to 

late autumn (on average, during the study period, a female is seen 21 times a given year).  

Study design: 

We used capture-mark-resighting models to estimate survival and reproductive rates, 

combining robust-design (Pollock 1982) and multi-events (Pradel 2005) frameworks 

(Souchay et al. 2014). The principle of robust design is to consider primary and secondary 

occasions, where primary sessions consist of multiple secondary sampling occasions during 

which the system is assumed closed to migration, reproduction and death (Kendall et al. 

1997). Closure is not assumed between primary sessions creating a combination of open and 

closed designs that enabled in our case the estimation of survival on an annual basis for 

adult females, and on a monthly basis for kids.  
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Multi-event models 

In multi-states models, individuals move between states or die and can at each 

occasion be detected or not. When detected, an individual is attributed to one reproductive 

state. However, in multi-events models, we considered that the state of an individual can be 

imperfectly determined when it is observed (generating classification errors). In the multi-

events models presented here, adult females can move between states or die between 

primary occasions, and can within each secondary occasion be detected or not assuming 

observation error. 

 We identified 5 different states by decomposing reproductive effort from gestation 

to weaning: death “D”, non-breeding “NB”, breeding and non-lactating “B”, breeding and 

lactating “L” and breeding and weaning “W”. These four reproductive states are linked to 

different costs of reproduction (Figure 29). Non-breeding females experienced no 

reproductive cost. Breeding and non-lactating females produced a kid which died during 

spring and experienced only the cost of gestation. Breeding and lactating females produced 

and suckled a kid during spring but lost their kid during summer. These females experienced 

costs of gestation and early lactation. Finally breeding and weaning females raised a kid to 

weaning and experienced the costs of gestation, early and late lactation. All transitions 

between living states are allowed between primary occasions. However, observations on the 

field, which correspond to the events of the multi-event model, are restricted to (0) Not 

seen, (1) Seen with a kid, or (2) Seen without a kid. 

Robust design 

The robust design allowed to link the events with the states of interest by 

decomposing the period of reproduction into 3 secondary occasions, nested within a primary 

occasion. Primary occasions corresponded to observations of females from April to 

December, and allowed to estimate survival of adult females on an annual basis by assuming 

mortality to occur during winter and early spring (Jonas et al. 2008). Secondary occasions are 

nested within these months, during which all females are all assumed to survive, can breed 

and raise their kid.  

Secondary occasion 

We defined 3 secondary occasions to estimate female reproduction and the survival of 

kids produced by the marked females: (AJ) April to June, which corresponds to the birth 

period (Kourkgy et al. 2016), (JA) July to August for estimating kid spring survival, and (SD) 

September to December for estimating kid summer survival. These secondary occasions 

allows defining the reproductive state of the females. A non-breeding “NB” female does not 
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have a kid during all these occasions. A breeding and non-lactating “B” female has a kid 

during the birth period AJ, but do not during the next secondary occasions. A breeding and 

lactating “L” females has a kid during the two secondary occasions AJ and JA, but do not 

during the last one SD. Finally, a breeding and weaning “W” female has a kid during all these 

occasions. In the field, females can be not seen (secondary event: 0), seen with a kid 

(secondary event: 1), or seen without a kid (secondary event: 2). For each secondary 

occasion (AJ, JA or SD), we keep a single observation (secondary event) with priority for 

female seen with a kid (1), and then female seen without kid (2). For example, for a female 

seen one time with kid (1) and three times without a kid (2) during AJ, the secondary event 

for this secondary occasion will be (1) (i.e. seen with a kid). 

One assumption of multi-events model is to consider that the state of an individual can 

be imperfectly determined. During the birth period AJ for instance, a female, for which true 

status for a given year is to be reproductive, may be classified as without a kid, because it 

has not given birth yet. To account for this problem in classification of females into 

reproductive versus non reproductive status during the birth period AJ, we allowed for a 

“misclassification” of the observation of the female reproductive state. In the following 

periods (JA and SD) however, we assumed no misclassifications as all kids were already born.  

Event for primary occasion 

The actual framework of multi-events models does not allow using robust design. 

However, Souchay et al. (2014) have recently solved this problem by grouping the events of 

all secondary occasions in one annual event. In our case, we thus had for each female three 

secondary events grouped in a unique annual event related to a primary occasion. For 

example, the annual event of a female observed during the birth period AJ with a kid 

(secondary events for AJ: 1), not observed during JA (0) and finally observed without kid 

during SD (2) will be coded “102”. This female produce a kid, but the kid died during spring 

or summer, consequently this female may belong to any of these two states: breeding and 

non-lactating “B” or breeding and lactating “L”. We specified as many primary events as 

there were possible combinations of secondary events and related them to biological states 

in the diagram of fate presented in appendix S1.  

Multi-events models use three types of parameters: the initial state probability, the 

probabilities of transition between states and the probabilities of the events conditional to 

the underlying states. In this model, the transition probabilities correspond to the adult 

female survival (S), the breeding probabilities (BP), the kid spring survival (SprS), and the kid 

summer survival (SumS). Between two primary occasions, a female can survive or die with a 

given probabilities (S). If female survive, she can breed with a given probability (BP) or not in 

which case, the reproductive state of this female will be “NB”. Then for females that breed, 
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the kid can survive to the spring (SprS) or not, in which case the female will be “B”. Finally, 

the kid can survive to the summer (SumS) for “W” females or die for “L” females. The events 

probabilities correspond to the probability to observe an individual during each of the three 

secondary occasions. During AJ, we assumed a classification error: a breeding female can be 

observed with or without a kid. Conversely, during JA and SD, we assumed no classification 

error: a female whose kid survived cannot be observed without kid. The decomposed 

transition matrices and events matrices are presented respectively in Appendices S2 and S3.  

Hidden heterogeneity 

We accounted for hidden individual heterogeneity structure on transition parameters 

(survival or/and capture probabilities) by using mixture models with discrete classes of 

individuals as presented in (Pledger et al. 2003, Pradel 2009) These mixture models 

statistically discriminated group of individual that have different mean value of parameters. 

This approach have already been use to study the effects of senescence on survival (Péron et 

al. 2010), quality of breeding site (Chevallier et al. 2013) or individual heterogeneity on 

demographic parameters (Garnier et al. 2015). In our study, the hidden state of individuals 

corresponds to their individual’s quality (“good” or “poor”) which is assumed to determine 

their adult survival, breeding, kid spring and summer survival probability. Technically, we 

implemented this hidden heterogeneity by doubling the reproductive state into “good” (+) 

and “poor” (-) quality females. We then obtained the nine following states: ”NB+”, “NB-“, 

“B+”, “B-“, “L+”, “L-“, “W+”, “W-“, and D. As seen before, all transitions between 

reproductive states are allowed. Conversely, there was no transition between quality 

groups: individual of good quality remain good quality all its life. We considered individual 

heterogeneity as fixed heterogeneity: differences among individuals in performance are 

linked to some latent individuals characteristics, and these difference are expressed in 

constant (fixed) way over individuals’ lifetimes (Cam et al. 2002, Bergeron et al. 2011). 

CMR Analysis 

We controlled for the effects of density variation on reproductive performance by 

restricting the study period from 2002 to 2012 (see Kourkgy et al. 2016), when the 

population showed a demographic stabilization. For reproduction, three age classes are 

commonly used in ungulates: primiparous (2 or 3 years old for Pyrenean chamois), prime-

age (4-12 years-old) and senescent females (>12 years old; e.g. Ericsson et al. 2001, Loison et 

al. 2002). We focused on prime-age females only because of small sample sizes in the other 

age classes (2-year-old n=14, 3-year-old n=15 and senescent n=23). The analysis was 
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performed on 61 different females from 4 to 12 years old corresponding to 253 annuals 

events. 

We assessed the goodness-of-fit of our model by pooling all “alive” events together, 

which resulted into a multi-state data set including only alive or dead states (Souchay et al. 

2014). We then applied to these data the goodness-of-fit test for Cormack-Joly-Seber (CJS) 

models (i.e. full-time variation on survival and capture probabilities) using U-CARE (Version 

2.3.2 Choquet et al. 2009a).  

We performed our analysis using E-Surge (Version 1.9.0 Choquet, Rouan & Pradel 

2009b). We selected the best model using AICc (Anderson and Burnham 2002). We 

conducted the analysis in four steps. First, we investigated the costs of reproduction by 

testing the effect of the previous reproductive status W, L, B, NB on adult female survival (S), 

breeding probability (BP), kid spring survival (SprS) and kid summer survival (SumS). We 

selected the best model for each parameter with a full cost model on the other parameters. 

The relationship between previous reproductives states and costs is represented on Figure 1. 

Second, from the best selected model in step 1, we tested for a full time effect on the four 

parameters to control for yearly variation in population and environmental characteristics 

(Coulson et al. 2000, Forchhammer et al. 2001, Koons et al. 2012, Willisch et al. 2013). Third, 

from the best selected model in step 2, we tested for an effect of heterogeneity on all the 

transition parameters with two groups (Péron et al. 2010), each group of individuals being 

associated with a distinct value of the parameter (Pradel 2009). We limited heterogeneity to 

two groups because of the complexity of the model. Finally, we tested again the effect of the 

previous reproductive status based on the selected model in case yearly variation and 

heterogeneity would have masked this effect when tested earlier. For the probability of 

observation, we estimated one parameter within each reproductive period (3 parameters) 

and did not test for time variation because of the constant intense field effort during the 

study period.  

Results 

Goodness-of-fit test 

The overall goodness-of-fit test was not significant (χ²=4.266, df=14, p= 0.99), and we 

detected neither transience (χ²=3.833, df=8, p = 0.87) nor trap-dependence (χ²=0.32, df=4, p 

= 0.99).  
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Model Selection 

The selected model included a constant adult survival, a breeding probability 

depending on individual quality and previous lactation, a year-dependent kid spring survival 

and a constant kid summer survival. As a first step, we investigated the costs of reproduction 

by testing the effect of the previous reproductive status without any other effect and did not 

detect any cost of reproduction (Appendix S4): the model with the lowest AICc was the one 

with no effect of previous reproductive status on survival or breeding probabilities. We then 

included a time effect (second step) which was retained for kid spring survival but not for the 

other parameters (Table 2A). As a third step, we added heterogeneity on breeding 

probability but it did not improve the model fit by enough to select this model in lieu of the 

model with no heterogeneity (ΔAICc of 1.36, Table 2B). Even after accounting for temporal 

variation on kid spring survival found in step 2, we did not detect any cost of reproduction 

on adult survival or breeding probability (Table 2 C, D). We were only able to improve model 

fit by both including heterogeneity on breeding probability and time on kid spring survival 

(ΔAICc of 6.02 compared to the model without cost of reproduction and without 

heterogeneity). This model revealed a cost of lactation on breeding probability (Table 2 E, 

Figure 30). 

Encounter probabilities: 

The probability to observe a female was equal to 0.875 from April to June (the 

probability to not observe a female was estimated at 0.125 ± 0.02), to 0.80 ± 0.02 from July 

to August and to 0.87 ± 0.02 from September to December. The overall probability to 

observe a female without a kid during April-June while she was a breeder (i.e. classification 

error) was equal to 0.05 ± 0.02. 

Transition probabilities:  

The adult female survival was estimated at 0.91 ± 0.02. We detected two groups of 

females with different breeding probabilities and a cost of previous lactation in both groups. 

Non-lactating females in the previous year had a higher breeding probability in the current 

year than lactating females (Figure 30). The kid spring survival averaged 0.53±0.23, and 

varied from year to year, from 0 in 2007 to 0.83 ± 0.14 in 2003 with a coefficient variation 

(CV) of 42% (without 2007, the minimal value for spring survival was 0.41 ± 0.14 and CV was 

25%). Finally, the kid summer survival was estimated at 0.84 ± 0.04.  
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Discussion: 

In agreement with expectations for a long-lived iteroparous large herbivore, adult 

survival was high and constant (Gaillard and Yoccoz 2003), while juvenile survival was much 

lower and variable (Gaillard et al. 1998b, 2000b), especially during the two first months of 

life. None of the survival components was affected by previous reproductive effort and only 

the effort devoted during lactation (but not during gestation, or during weaning) negatively 

impacted the probability of giving birth the next year. This cost was unveiled only when 

temporal variation in juvenile survival and individual heterogeneity were taken into account. 

These results highlights that detecting reproductive costs is complex in long-lived mammals 

and can be impaired by neglecting environmental variability or individual quality (Hamel et 

al. 2014).  

 By combining robust design with multi-event capture-recapture modeling, we 

estimated here two components of kid survival that are reputably hard to estimate in free 

ranging population (Reed et al. 2015), and also revealed that cost of reproduction appeared 

only when contrasting the different states of reproductive effort (from gestation to weaning) 

in our models. With the exception of small intensively monitored populations (e.g. Bighorn 

in Ram Mountain: Festa-Bianchet & Jorgenson 1998, Portier et al. 1998 ; Red deer in Rum 

Island: Guinness, Albon & Clutton-Brock 1978; Soay sheep in the island of Soay: Clutton-

Brock et al. 1996, Reindeer in Inari, Finland, Holand et al. 2003; Weladji et al. 2008) or 

experimental approaches, which are difficult to implement in ungulates (Tavecchia et al. 

2005, Gélin et al. 2015), teasing apart the different components of reproduction and juvenile 

survival remains problematic due to incomplete information or difficulties to determine 

reproductive status. The use of robust design and multi-event capture-recapture modeling 

could help overcome some inference limitations and allow reanalyzing data sets to better 

understand among which trait components trade-offs really occur (Pardo et al. 2014).  

 The adult female survival rate was high, and within the range of survival rates usually 

found for chamois (Loison et al. 1999a, 2002, Corlatti et al. 2012, Tettamanti et al. 2015) and 

other ungulates (Gaillard et al. 2000b, Toïgo et al. 2007). This parameter was constant over 

time and was not affected by individual heterogeneity or previous reproductive effort. All 

these results are in agreement with the evolutionary canalization of adult survival in female 

ungulates (Gaillard and Yoccoz 2003): all females maximize their survival, decreasing 

reproductive effort rather than jeopardizing survival (e.g. Festa-Bianchet and Jorgenson 

1998). As also expected, juvenile survival during the first months of life showed strong 

temporal variability (Festa-Bianchet et al. 1998, Feder et al. 2008, Simard et al. 2014). 

Juvenile summer survival however was constant over time and relatively high (0.85). Both 

components of juvenile survival were unaffected by individual heterogeneity in the quality of 
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mothers, or by the mother’s previous reproductive effort suggesting that environmental 

conditions experienced during early life rather than mothers attributes shaped this 

parameter (Andersen and Linnell 1997, Forchhammer et al. 2001, Adams 2005). 

 Studies investigating trade-offs provided contrasted results, with some finding the 

expected negative correlations between fitness components (Clutton-Brock et al. 1996, 

Testa 2004, Tavecchia et al. 2005, Moyes et al. 2006), while others found positive 

correlations that the authors generally explained by individual heterogeneity in quality (e.g. 

in reindeer Weladji et al. 2006, 2008; bighorn sheep Hamel et al. 2009a or female fur seals 

Beauplet et al. 2006). The method of phenotypical correlation (Reznick 1985) use alone does 

not allow to test these two mechanisms simultaneously, but only what process override the 

other (Weladji et al. 2008) without information about the magnitude of each mechanisms. 

Studies with positive correlation hypothesize that trade-offs are masked by individual 

heterogeneity, and conversely for studies with negative correlation (Van Noordwijk and De 

Jong 1986). In the same way, a study with no correlations concludes either that 

heterogeneity compensates the reproductive costs, or that the two mechanisms are not in 

play. However both mechanisms act simultaneously (Wilson and Nussey 2010) and should 

therefore be testing as such. Our methodological approach with discrete groups to take 

heterogeneity into account (Péron et al. 2010) have the advantage to allow testing 

simultaneously for heterogeneity and costs of reproduction without measurable trait of 

quality. Once confounding factors (heterogeneity and temporal variation in neonatal 

survival) were taken into account, reproductive cost occurred in both quality groups 

contrasting good breeders and poor breeders. This suggests that in studies where individual 

heterogeneity was not taken into account, trade-offs may have occurred at the individual 

level without being detected at the population level. This presence of two different types of 

females supports the individual quality hypothesis (Wilson and Nussey 2010) which states 

that in a population some individuals consistently outcompetes others. Here, low-quality 

females only represented a very small part of the population (7%) suggesting that successful 

females with high breeding probability constitute the rule in this population.  

Reproductive costs came out as a negative relationship between lactation during 

spring, when kid mainly relies on milk production, and the female probability to give birth at 

the next occasion. This result is consistent with the fact that lactation is the most energy 

demanding component of maternal care in mammals (Gittleman and Thompson 1988). In 

addition, in capital breeders such as Pyrenean chamois inhabiting highly seasonal 

environment, like mountain or northern environment, early lactation takes place at a time 

when females are depleted after winter and have to build reserves for their own survival and 

the next reproductive attempt contributing to make the production of milk costly for a 

female. As such, environmental conditions during spring, which determine forage quality 
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and quantity during early lactation, have repeatedly been proven instrumental for mountain 

ungulates demographic parameters (Loison et al. 1999b, Pettorelli et al. 2007, Hamel et al. 

2009c). As compared to lactation, giving birth to a kid that did not survive the neonatal 

period (i.e. dealing with gestation only) did not lead to any cost on the next reproductive 

success, which is consistent with the fact that gestation is much less energy demanding than 

lactation in mammals (Oftedal 1985). Similarly, lactating until weaning did not incur 

supplemental cost compared to early lactation only, suggesting that lactation in summer, 

when food resources for the mother are abundant and the kid has a mixed diet is an easier 

task. 

 Our results support that females of long-lived and iteroparous species, like ungulates, 

maximize adult survival at the expense of reproduction to maximize the occasions of 

reproduction and consequently fitness (Festa-Bianchet and Jorgenson 1998, Gaillard and 

Yoccoz 2003). Pyrenean chamois females bear a cost of lactation on future reproduction, but 

no cost in terms of survival. Such cost was unveiled only when taking into account individual 

heterogeneity, temporal variation in juvenile survival, and the different states of maternal 

effort: gestation, early and late lactation. Our study suggests that individual quality and 

trade-off are not mutually exclusive hypotheses (Wilson and Nussey 2010), and should be 

systematically assessed simultaneously in studies on cost of reproduction. Our work also 

stressed the central role of environmental conditions encountered in spring for juvenile 

survival and future reproduction (Portier et al. 1998, Simard et al. 2010, Garel et al. 2011, 

Tveraa et al. 2013). This finding has strong implications, in the context of the global warming, 

for understanding the long-term fitness consequences of changes in spring vegetation 

phenology for which females in this population have shown low adaptive potential (Kourkgy 

et al. 2016); see also (Moyes et al. 2011b) in red deer and (Plard et al. 2014) in roe deer). 
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Figures 

 

 

Figure 29 : Diagram of transition between the four living states (non-breeding “NB”, breeding and non-lactating 
“B”, breeding and lactating “L” and breeding and weaning “W”) with the associate reproductive cost. 

 

 

Figure 30 : Breeding probability of Pyrenean chamois depending of previous reproductive effort (non-lactating 
female vs lactating female) and quality groups (good vs poor breeders). The vertical line corresponds to the standard 
error. 
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Tableau 2 : (A and B) Model selection testing for the effects of time and heterogeneity on adult female survival 
(S), breeding probability (BP), kid spring survival (SprS), kid summer survival (SumS). (C and D) Model selection testing for 
the effect of previous reproductive status on S and BP, with time effect on SprS. (E) Model selection testing for the effect 
of previous reproductive status on breeding probability with time effect on SprS and heterogeneity on BP. Np: number of 
parameters; ΔAICc, difference in AICc between the tested model and the model with the lowest AICc, and AICc weight 
(Wi) of the tested models are provided. The selected model appears in bold. 

 

A_ Time B_ Heterogeneity

Model Np AICc ΔAICc Wi Model Np AICc ΔAICc Wi

Kid spring survival 20 1402.904 0.000 0.997 Breeding probability 22 1401.55 0.00 0.55

No time Effect   11 1414.840 11.935 0.003 No effect 20 1402.90 1.36 0.28

Kid summer survival 19 1423.010 20.105 0.000 Annual survival 22 1404.66 3.11 0.12

Annual survival 20 1425.733 22.829 0.000 Kid spring survival 22 1407.40 5.86 0.03

Breeding probability 20 1430.938 28.034 0.000 Kid summer survival 22 1407.62 6.07 0.03

D_Previous reproductive state on BP

Model Np AICc ΔAICc Wi Model Np AICc ΔAICc Wi

Gestation 21 1402.66 0.00 0.27 Early + Late Lactation 22 1401.85 0.00 0.30

Model Null 20 1402.90 0.25 0.24 Model Null 20 1402.90 1.06 0.18

Gestation + Late Lactation22 1404.10 1.45 0.13 Early Lactation 21 1402.97 1.12 0.17

Gestation + Early Lactation22 1404.80 2.14 0.09 Full Model 23 1403.37 1.52 0.14

Full Model 23 1405.36 2.70 0.07 Gestation + Early Lactation22 1404.77 2.93 0.07

Early Lactation 21 1405.14 2.48 0.08 Late Lactation 21 1405.21 3.37 0.06

Late Lactation 21 1405.22 2.57 0.07 Gestation 21 1405.25 3.40 0.06

Early + Late Lactation 22 1405.68 3.02 0.06 Gestation + Late Lactation22 1407.58 5.73 0.02

E_Previous reproductive state on BP with heterogeneity on BP

Model Np AICc ΔAICc Wi

Lactation 23 1396.88 0.00 0.38

Lactation + weaning 24 1397.58 0.70 0.27

Gestation + lactation 24 1399.22 2.34 0.12

Full model 25 1399.99 3.11 0.08

Gestation 23 1400.95 4.07 0.05

Model null 22 1401.55 4.66 0.04

Weaning 23 1401.97 5.09 0.03

Gestation + weaning 24 1402.73 5.84 0.02

Model null without H 20 1402.90 6.02 0.02

C_Previous reproductive state on S
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Addendum : Effet du climat sur la survie et la reproduction 

de l’isard au Bazès 

 

Dans le Chapitre 2, nous avons vu que les conditions environnementales sont 

susceptibles d’influencer la performance des femelles et la survie de leur jeune. Pour aller 

plus loin dans l’étude des sources de variations démographiques chez l’isard, nous avons 

testé l’influence de variables climatiques sur la survie adulte annuelle, la fécondité, et la 

survie juvénile printanière et estivale.  

A partir du modèle utilisé dans l’article « From gestation to weaning: Combining robust 

design and multi-event models unveils cost of lactation in a large herbivore », nous avons 

testé l’effet des conditions climatiques au printemps, en été et en hiver. Plus précisément, 

nous avons testé l’effet de la température et des précipitations au printemps et en été de 

l’année t-1 sur la survie adulte (de l’année t-1 à l’année t), la fécondité (de l’année t) et la 

survie juvénile (de l’année t), ainsi que la température et la hauteur de neige en hiver de 

l’année t-1 à t. Pour la survie juvénile, nous avons aussi testé l’effet des conditions 

climatiques rencontrées par le jeune, soit la température et les précipitations au printemps 

de l’année t pour la survie juvénile printanière et estivale de l’année t, ainsi que la 

température et les précipitations durant l’été pour la survie juvénile estivale. Le printemps 

est ici défini comme la période des naissances, soit du 15 avril au 15 juin. Pour l’été, nous 

avons considéré les mois de juillet et août, et pour l’hiver les mois de décembre à mars. Sur 

la période d’étude, les variables climatiques prises en compte montrent une variabilité 

interannuelle marquée (Figure 31).  

Aucune des variables testées n’a d’effet sur la survie adulte, la fécondité, ou la survie 

juvénile estivale, qui montrent une faible variabilité temporelle. En effet, pour ces trois 

paramètres démographiques, les modèles avec paramètre constant sont meilleurs que les 

modèles incluant un effet du climat ou une variabilité interannuelle (Tableau 3). La survie 

juvénile printanière est en revanche très variable dans le temps (le modèle avec variabilité 

annuelle a l’AICc le plus bas, Tableau 3, Figure 32). Une partie de cette variabilité est 

expliquée par les précipitations durant cette période (AICc du modèle incluant les 

précipitations au printemps < AICc du modèle constant). Lorsque la quantité de pluie 

augmente de 97.8mm à 326.2mm, la survie juvénile printanière diminue de 0.71±0.08 

(estimation ± SE) à 0.37 ± 0.07. 

Chez les grands herbivores, les jeunes ont moins de réserves et des besoins 

métaboliques plus importants que les adultes (Hudson & White 1985). Ils sont donc plus 
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sensible aux conditions climatiques et à la disponibilité alimentaire (Portier et al. 1998, 

Solberg et al. 2001, Willisch et al. 2013). Le fait que le climat n’influence que la survie 

juvénile printanière n’est donc pas surprenant, et en accord avec le fait que les autres 

paramètres démographiques n’aient pas montré de variabilité temporelle sur la période 

d’étude.  

Cependant, le fait que l’effet des précipitations printanières sur la survie juvénile soit 

négatif est plutôt inattendu. Portier et al. (1998) par exemple, ont trouvé un effet positif des 

précipitations aux printemps sur la survie néonatale des agneaux de mouflon des Rocheuses, 

et ont expliqué ce résultat par un effet positif des précipitations sur la quantité et la qualité 

de la végétation. L’effet de la disponibilité (en qualité et quantité) des ressources 

alimentaires au printemps sur la croissance des jeunes est aujourd’hui bien connu (Pettorelli 

et al. 2005c, Herfindal et al. 2006, Garel et al. 2011). Ce phénomène doit aussi avoir lieu sur 

le pic du Bazès, mais doit être compensé par un effet délétère. Notre hypothèse est que, 

dans cette population, les précipitations printanières peuvent avoir un effet direct sur les 

jeunes chevreaux, en affectant leur capacité de thermorégulation. Avec un ratio entre la 

surface et le volume de leur corps bien plus élevé que les adultes, les nouveau-nés sont 

soumis à une déperdition thermique importante (Munn & Dawson 2004). Lors de la phase 

néo-natale, de fortes précipitations pourraient donc accentuer ce phénomène (Parker 1988), 

impactant ainsi la probabilité de survie des jeunes. Un tel résultat a déjà été montré chez le 

mouton de Soay avec un impact négatif des précipitations en mars sur la survie des individus 

(Catchpole et al. 2000). 

Toutefois, d’autres facteurs semblent affecter la survie juvénile printanière (Tableau 

3). Une piste pour les recherches futures serait de s’intéresser à la date des naissances. Un 

mauvais ajustement entre la période de naissance et la période de disponibilité alimentaire 

pourrait entraîner une forte mortalité juvénile (Plard et al. 2014), notamment dans cette 

population chez laquelle la date de naissance est peu variable (Kourkgy et al. 2016).  
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Figure 31 : Variation des variables climatiques testées sur la survie adulte, la fécondité, et la survie juvénile de l’isard sur le population 
du Bazès durant la période d’étude (2002-2011). 



Chapitre 4 : From gestation to weaning: Combining robust design and multi-event 
models unveils cost of lactation in a large herbivore 

 108
 

 

Modèle Np Deviance AICc ΔAICc AICcWi

Constant 23 1346.45 1396.88 0.00 0.23

Précip. Eté 24 1344.15 1396.99 0.11 0.22

Temp. Hiver 24 1345.10 1397.94 1.05 0.14

Précip. Printemps 24 1345.21 1398.05 1.16 0.13

Temp. Printemps 24 1345.39 1398.23 1.34 0.12

Temp. Eté 24 1346.06 1398.90 2.02 0.09

Hauteur neige 24 1346.43 1399.27 2.39 0.07

Année 32 1337.02 1409.82 12.94 0.00

Modèle Np Deviance AICc ΔAICc AICcWi

Constant 23 1346.45 1396.88 0.00 0.23

Temp. Printemps 24 1344.54 1397.37 0.49 0.18

Temp. Eté 24 1344.55 1397.39 0.51 0.18

Hauteur neige 24 1345.15 1397.99 1.10 0.13

Précip. Printemps 24 1345.21 1398.04 1.16 0.13

Précip. Eté 24 1345.95 1398.79 1.91 0.09

Temp. Hiver 24 1346.43 1399.27 2.38 0.07

Année 32 1339.13 1411.93 15.05 0.00

Modèle Np Deviance AICc ΔAICc AICcWi

Année 23 1346.45 1396.88 0.00 0.97

Précip. Printemps t 15 1373.38 1405.24 8.36 0.01

Constant 14 1379.06 1408.69 11.80 0.00

Temp. Printemps t-1 15 1376.87 1408.74 11.85 0.00

Hauteur neige 15 1377.64 1409.51 12.63 0.00

Précip. Printemps t-1 15 1377.83 1409.70 12.81 0.00

Temp. Eté t-1 15 1378.61 1410.48 13.59 0.00

Temp. Printemps t 15 1379.03 1410.90 14.02 0.00

Temp. Hiver 15 1379.05 1410.91 14.03 0.00

Précip. Eté t-1 15 1379.06 1410.93 14.04 0.00

Modèle Np Deviance AICc ΔAICc AICcWi

Constant 23 1346.45 1396.88 0.00 0.22

Temp. Eté t 24 1344.91 1397.75 0.86 0.14

Hauteur neige 24 1345.66 1398.50 1.62 0.10

Précip. Eté t 24 1345.91 1398.75 1.86 0.09

Temp. Printemps t-1 24 1345.96 1398.80 1.92 0.08

Précip. Printemps t 24 1346.14 1398.98 2.09 0.08

Précip. Printemps t-1 24 1346.29 1399.13 2.25 0.07

Précip. Eté t-1 24 1346.33 1399.17 2.28 0.07

Temp. Hiver 24 1346.41 1399.25 2.37 0.07

Temp. Eté t-1 24 1346.45 1399.28 2.40 0.07

Temp. Printemps t 24 1350.41 1403.25 6.36 0.01

Année 31 1338.52 1408.76 11.87 0.00

Survie juvénile estivale

Survie adulte

Fécondité

Survie juvénile printanière

Tableau 3 : Sélection de modèle pour tester l’effet du climat sur la survie adulte, la 
fécondité, et la survie juvénile printanière et estivale. Np = Nombre de paramètres, 
déviance, ΔAICc : différence entre le modèle testé et le modèle avec le plus faible AICc, et le 
poids d’AICc sont donnés pour chaque modèle. Le modèle sélectionné apparait en gris. 
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Figure 32 : Variation temporelle de la survie adulte, fécondité, survie juvénile printanière et estivale 
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Abstract 

 

Understanding the sources of variation of fitness components and how they are related 

is a central issue of life history theory which has strong evolutionary and management 

implications. We studied how reproductive success and survival varied with age and weather 

variables, and how they inter-related by investigating trade-offs while accounting for 

individual heterogeneity in a long-lived mammal, the Mediterranean mouflon (Ovis gmelini 

musimon × Ovis sp.). Our study was based on the longitudinal monitoring of 212 individually 

marked ewes followed over 13 years, during a period of high and stable density. We found 

individual heterogeneity in reproductive success but not in survival, suggesting ewes 

belonged to two groups partitioning good from poor performers. Senescence in survival was 

detected, as classically reported for large herbivores, while all old females reproduced every 

year before dying, providing support for the terminal investment hypothesis (Pianka et Parker 

1975, Clutton-Brock 1984). Spring temperature and precipitation impacted next survival and 

reproductive success, likely through their effects on the length of growing season and 

vegetation productivity, which both determines food available for the constitution of the 

reserves that will allow this capital breeder to handle winter survival and gestation. 

Surprisingly, the low snow cover encountered in this area had negative effect on reproduction, 

probably exacerbated by the limiting conditions, in term of resources, faced by the population. 

Overall, our results suggest that ewes have developed a fast living strategy, investing more in 

reproduction and less in survival compared to other species of large herbivores.  
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Introduction 

 

 Co-variation occurs among fitness components, and limits the diversity of life-history 

strategies developed by organisms (Stearns 1992). This diversity is structured mainly by adult 

size, and along a slow-fast continuum (Gaillard et al. 1989, Gaillard et al. 2016). For a given 

size, early and fast reproduction goes along with an early death. Conversely, long-lived 

species tend to reproduce late and slowly. Indeed, life history strategies are rooted in the 

principle of energy allocation (Van Noordwijk and De Jong 1986), which stipulates that the 

amount of energy available for an individual is limited and has to be allocated either to 

growth, reproduction, or survival, generating trade-offs between fitness components 

(Stearns 1992). For instance, a high energy allocation to current reproduction often leads to 

a cost (negative co-variation) in terms of survival or future reproduction (Stearns 1992, Roff 

2002, Hamel et al. 2010b). In mammals, costs of reproduction on other fitness components 

are expected to be particularly strong because of the high energy requirements linked to late 

gestation and lactation (Robbins and Robbins 1979, Oftedal, 1985, Gittleman and Thompson 

1988, Clutton-Brock 1989). However, many empirical studies failed to detect the expected 

negative relationship between current reproduction and future reproduction or survival, 

even often highlighting a positive co-variation between fitness components (Cam et al. 2002, 

Tavecchia et al. 2005, Weladji et al. 2008, Hamel et al. 2009a, Aubry et al. 2011, Knape et al. 

2011). All these studies advocate that individual heterogeneity in quality (Wilson and Nussey 

2010) acts as a confounding factor, and has thus to be accounted for when looking at the co-

variation between fitness components. In a given population, some individuals may 

consistently acquire more resources and dispose of sufficient energy to achieve 

reproduction, survival and reproduction again, so that a positive co-variation among fitness 

components occurs at the population level, obscuring the expected intra-individual trade-off 

(Van Noordwijk and De Jong 1986). Individual heterogeneity has indeed recently revealed to 

be a major factor influencing population dynamics (Tuljapurkar 2013, Plard et al. 2016).  

In large herbivores, the quality of individuals within a population has been 

successfully explained by genetic characteristic (Fitzsimmons et al. 1995, Von Hardenberg et 

al. 2007a, Brambilla et al. 2015), maternal effects (Gaillard et al. 1998a, Loison et al. 2004) or 

environmental conditions encountered early in life (i.e. cohort effects) (Albon et al. 1992, 

Gaillard et al. 2003, Hamel et al. 2009b, Toïgo et al. 2013). Besides this fixed quality, age and 

environmental conditions experienced by the individual are critical factors of variation in 

individual performance (Douhard et al. 2013). 

Survival and reproduction typically show strong age-structured patterns, by 

improving in early life, reaching a plateau in prime age, and then declining (Caughley 1966, 

Loison et al. 1999, Gaillard et al. 2000, Nussey et al. 2013). The decline of reproductive 

performance linked to senescence in old ages however may be counter-balanced because 

reproductive tactics could change when individual ages. For instance, the terminal 
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investment hypothesis predicts that when survival prospects are low, and residual 

reproductive value approaches zero, individuals should invest all available resources in their 

terminal breeding attempt (Williams 1966, Pianka and Parker 1975, Clutton-Brock 1984). So 

far, empirical evidence for terminal investment in long-lived females is scarce and most 

studies support the alternative senescence hypothesis which predicts a decline in 

reproductive performance with age (Ericsson 2001, Martin and Festa-Bianchet 2011, Morin 

et al. 2016 but see Froy et al. 2013). Methodological issues may partly explain this lack of 

empirical support. Indeed, several studies investigating terminal investment have been 

conducted at the population level (e.g. Weladji et al. 2002) and could not partition between 

within-individuals changes in performance from variation in the phenotypic composition of 

successive age stages in the population (Vaupel et al. 1979). For instance, if individuals with 

lower than average breeding success also tend to die young, they will be underrepresented 

in older age classes (van de Pol and Verhulst 2006), leading to an artificial increase of 

reproductive success at the population level. Such selective disappearance of individuals of 

lesser quality would hide senescence in performance and lead to an erroneous conclusion 

for terminal investment (Cam et al. 2002). Longitudinal individual-based studies are thus 

required for testing this hypothesis.  

Among the environmental conditions experienced by individuals, density and climate 

are important factors influencing demographic rates. Density-dependent effects on fitness 

components have been widely investigated, showing evidence for gradual responses of the 

different vital rates with increasing density, that depend on the life history strategy 

(Eberhardt 2001). Among ungulates, juvenile survival and age at primiparity are the first 

parameters to respond to an increase in density, while adult survival is the last one 

(Bonenfant et al. 2009). In temperate areas, climatic variation has also a strong effect on 

population dynamics of large herbivores through direct (e.g. thermoregulation) and indirect 

(trophic interactions) effects (Post and Stenseth 1999, Mysterud et al. 2001, Walther et al. 

2002, Nielsen et al. 2012, Albon et al. 2016, Davis et al. 2016.). Species living in highly 

seasonal environments, like mountain ungulates, have to cope with alternating periods of 

vegetation outburst, with great quantity of high quality food (spring and summer) and 

periods of severe food shortage (winter). These species are mainly capital breeders (sensu 

Jönsson 1997), and during spring and summer, they need to have sufficient energy intake to 

both overcome current reproduction (late gestation and lactation), and to accumulate body 

reserves for next winter survival and for the beginning of the next reproductive event 

(fecundation and gestation) (Gaillard et al. 2000b, Richard et al. 2000, Weladji et al. 2002b, 

Beauplet and Guinet 2007, Pettorelli et al. 2007, Hamel and Côté 2008, Garel et al. 2011). 

Vital rates are thus expected to be highly sensitive to climatic variables that affect spring and 

summer vegetation productivity, as well as the harshness of winter, when they have limited 

access to forage and high energy expenditure linked to thermoregulation and moving in 

snow (Coulson et al. 1997, Loison and Langvatn 1998, DelGiudice et al. 2002, Willisch et al. 

2013).  
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To be able to study the variation of vital rates in a holistic way, individual-based 

studies are necessary. Indeed, they allow analyzing directly survival and reproduction of 

individuals, while accounting for the effects of age (e.g. Loison et al. 1999, Cote and Festa-

Bianchet 2001, Weladji et al. 2002a) and individual heterogeneity (e.g. Hamel et al. 2009a, 

Péron et al. 2010, Moyes et al. 2011), two essential prerequisites as we previously 

mentioned. Such studies also allow investigating how different fitness components co-vary 

(trade-offs, Hamel et al. 2010) and are the only way to overcome the bias induced by 

selective disappearance in the investigation of the variability of reproductive tactics with age 

(for instance to test the terminal investment hypothesis, Cam et al. 2002).  

In this study, we analyzed female demographic rates (i.e. survival and reproduction) 

in a high density population of Mediterranean mouflon (Ovis gmelini musimon × Ovis sp.) 

relying on longitudinal data obtained from a long-term capture-mark-recapture monitoring. 

We used a new methodological approach integrating robust design in multi-event models to 

better fit observation process (Souchay et al. 2014, Richard et al. in revision), and to reduce 

bias, which is a crucial issue in observational studies (Cochran and Rubin 1973). We first 

defined the age-related patterns of survival and reproduction of mouflon females. We 

expected senescence in survival rates as commonly reported in ungulate species (Gaillard et 

al. 2000), and investigated whether senescence also occurred for reproductive rates. 

Alternatively, females could invest more into reproduction when closer to the end of their 

life, which would fit the terminal investment hypothesis. We then tested whether individual 

heterogeneity occurred on both parameters and whether costs of reproduction could be 

detected on survival or future reproduction, once heterogeneity was accounted for. We 

expected to detect costs of reproduction on subsequent reproduction but not on survival, 

i.e. only on the vital rate expected to have the higher variance in long-lived species (Hamel et 

al. 2010). Last, we investigated how spring, summer and winter weather variables 

contributed to variation in demographic process. We specifically focused on hot and dry 

summers which have previously been found to have negative effects on lamb survival (Garel 

et al. 2004) and behavioral components related to food acquisition in adult females 

(Bourgoin et al. 2011, Marchand et al. 2015a). Conversely, due to a low altitudinal range and 

the Mediterranean location of the study site (see Materials and Methods), we expected little 

effect of winter conditions on survival and reproduction. 

 

Material and Methods 

Study area and population 

We studied the Mediterranean mouflon population inhabiting the Caroux-Espinouse 

massif (43°38’N, 2°58’E, 17,000 ha, 118–1,124m a.s.l.), at the southern edge of the Massif 

Central, in southern France (Garel et al. 2007). Climatic conditions are variable, consisting of 
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a mixture of oceanic, mediterranean and mountain influences, with generally hot dry 

summers (average amount of precipitation 1.7 ± 1 mm, mean daily temperature 17.2 ± 2. °C 

in July–August at 1022 m and during the 2001-2015 period), wet autumns (average amount 

of precipitation 6 ± 4 mm in October-November) and fairly cold winters (mean daily 

temperature 2.3± 1.4 °C in December-March) with a limited period of snow cover restricted 

to hill tops and plateaus (Thiebaut 1971 and see “Climatic data” section below). This 

mouflon population originated from 19 individuals (9 males and 10 females) released 

between 1956 and 1960 in the Wildlife Reserve (WR) situated in the central part of the 

massif (1,704 ha; 532-1,124m a.s.l.; Garel et al. 2007). Except in this protected area, the 

population of mouflon has been managed by harvesting based on annual quotas since 1973. 

No large predators and competitors were present during the course of the study. Only 

recently (spring-summer 2014), we progressively observed indices of wolf presence (killed 

mouflon, visual/camera trap observations) with a maximum of one individual observed at a 

time. Wild boar Sus scrofa scrofa and roe deer Capreolus capreolus were the other ungulate 

species present in the massif, but at low density in comparison to mouflon. 

 The mouflon population has been monitored by capture-mark-recapture since 1974 

(Garel et al. 2007). Mouflons were captured during spring using individual traps and 

dropping net baited with salt. Animals were marked with colored collars (Cugnasse et al. 

2001) and visually monitored year-round. Tooth eruption and replacement were the only 

reliable criteria used to estimate the age of females. When performed during the trapping 

period, it allowed a reliable estimation of age until 3 years (Ryder 1983). For this reason, only 

females captured between 0 and 3 years were considered correctly age-determined and 

were used in our study. Details of the study area and population were presented in Garel et 

al. (2005b) and Marchand et al. (2015a). 

 

Reproductive data 

In our population, ewes are commonly viewed as monotocous (twinning rate <3%) and 

sexually mature from 1.5 years of age (Garel et al. 2005). Rut takes place from end of 

October to early January (Bon et al. 1993), and births occur from late March to early June 

(Bon et al. 1993). The reproductive status of marked females was determined by the 

presence/absence of a lamb at heel from mid-March until end of September. Later in the 

season, when the pre-rut period starts, lambs become closer to each other and stay further 

from their mother (Le Pendu et al. 1996). Consequently, seeing a female without young did 

not necessarily mean that she did not reproduce. We thus restricted data from October to 

December to positive contacts of breeding females seen with a young at heel. The 

reproductive status of sexually mature females (i.e. ≥2 years) has been consistently yearly 

recorded since 2003, and only for females trapped within the WR (>85% of animals captured 

during the course of the study) which were weakly concerned by hunting (but see Benoist et 
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al. 2014). Our data set included the capture-resighting history of 212 females of known-age 

from 2-yrs old to 13-yrs old, combining 612 reproductive events of females seen at least 

once from mid-March to end-December during the 2003-2015 period. Within this relative 

short time period, population was considered to be at high and relatively stable density 

(Garel et al. 2007, Appendix 1) so that density-dependent process were not expected to 

generate annual variation in demographic parameters. 

 

Multi-event model 

Our multi-event capture–recaptures model combined recaptures, resightings with 

observation of breeding success, and recoveries. Because breeding status could not be 

always determined with certainty, we combined robust-design (Pollock 1982) and multi-

events (Pradel 2005) frameworks (Souchay et al. 2014) to be able to deal with such 

indeterminate states. The principle of robust design is to consider primary and secondary 

occasions, where primary sessions consist of multiple secondary sampling occasions during 

which the system is assumed closed to migration, reproduction and death (Kendall et al. 

1997). Following Souchay et al. (2014), we integrated robust design in our model using 3 

intra-annual periods, which allowed to take into account the error in the determination of 

reproductive status and to reduce bias when estimating breeding probability.  

We focused on breeding and survival probabilities. A female could thus be in three 

biological states: dead, breeding and non-breeding. Individuals moved between states 

(Figure 33) and could at each occasion be detected or not, and when detected could be 

appropriately attributed to one reproductive state or not, considering that the reproductive 

state of an individual was imperfectly determined when it was observed.  

The robust design allowed estimating different probabilities of observation according 

to the each secondary occasion. Primary occasions were observations of females from mid-

March to December, and allowed to estimate survival of adult females on an annual basis, 

assuming mortality to occur during winter and early spring. Because we were interested in 

estimating natural survival probability, females harvested outside the WR were right-

censored (Lebreton et al. 1992), i.e. their history was taken into account until they were 

killed, but their death was not included in the calculation of natural mortality. A few females 

(n=26) lost their collar and were right-censored too. Secondary occasions were nested within 

these months, during which all females were all assumed to survive, and can breed and raise 

their kid. In our case, we established three secondary occasions: lambing period from 15 

March to 15 June, rearing period from 16 June to 30 September and pre-rut period from 1 

October to 31 December. During the two first secondary occasions 3 events were possible 

for each female: not seen (0), seen with a young (1), or seen without a young (2). A female 

seen with a young was considered breeding, whereas we assumed error in the 
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determination of breeding success for females seen without a young. During the last 

secondary occasion (1 October-31 December) when the bond between the young and its 

mother becomes loose (see “Reproductive data” section above), we only considered the 

observation of females seen with a young. Females seen without a young during this 

occasion were considered not seen (0) because this observation did not bear any 

information on the reproductive status. Two events were then possible at this third 

occasion: not seen (0), seen with a young (1). 

The annual event used for multi-events model was the combination of the events of 

the secondary occasions (Figure 34). In this study, we were only interested in breeding and 

survival probabilities. Breeding probability was defined as the probability for a female to 

produce a young in spring. Integrating robust design in this multi-event model allowed to 

reliably estimating the observation error, i.e. the probability to observe a female without a 

lamb while this female was breeding.  

 

Violation of the closed population assumption 

In some years, intra-annual mortality may occur challenging the assumption of closed 

population made by the robust design (Kendall et al. 1997). However, integrating intra-

annual mortality in our models led to convergence issues. Therefore, we made the 

hypothesis that mortality within primary occasions was low and only affected observation 

probability on secondary occasions, and thus should only slightly positively bias survival 

probability. We assessed this hypothesis by running models with constant survival with and 

without intra-annual mortality. From the model with intra-annual mortality, we found that 

mortality occurred mainly between winter and spring (survival=0.83 ± 0.02, estimate ± SE), 

was low between spring and summer (survival=0.96 ± 0.03) and that no mortality occurred 

between spring and autumn (survival=1 ± 0). The model without intra-annual mortality 

estimated the annual survival to 0.81 ± 0.02, which was very close to the result provided by 

the model with intra-annual mortality (0.80 ± 0.03). From this result, we were confident that 

the potential violation of the closed population hypothesis within primary occasions was not 

an impediment to the use of robust-design in our study. 

 

Climatic data 

We tested the effect of different weather variables on survival and breeding 

probabilities. We obtained weather data from the Fraisse-Murat Météo France station based 

at Fraisse-Murat, situated on the upper part of the study area (43°38′N, 2°49′E, 1022m a.s.l., 

10km west from the study site; see also Marchand et al. 2014). We considered spring (15 
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March-15 May) and summer (15 June-15 August) precipitation and temperature of the 

previous year (time t-1) as covariates in our model to explain survival and breeding 

probabilities at time t. Winter conditions were characterized using average temperature and 

snow cover from 1 December (t-1) to 15 March (t) and were tested on survival and 

reproduction at year t. Snow cover being not recorded by the weather station, we retrieved 

it from the National Snow and Ice Data Center and the MODIS/Terra Snow Cover 8-Day L3 

Global 500m Grid product (MOD10A2; Hall et al. 2006). Data corresponded to the maximum 

snow cover extent over an eight-day compositing period at a 500 m resolution. In our 

models, snow cover corresponded to the average number of pixels covered by snow on the 

area (151 pixels) used by females. This area corresponded to the 90% kernel computed from 

all locations of the females monitored during the study period and for which we had spatial 

coordinates during re-sightings. The average elevation of the area used by these females was 

of 942m and 20% (in average) was covered by snow during winter period (Figure 37). 

 

 

Age effect on reproduction and survival 

To determine age-specific patterns in reproduction and survival, we first fitted models 

with complete age-dependence, and used the results from this model (Figure 36) to test for 

different age structures (Gaillard et al. 2000). For reproduction, we tested 4 age-structures 

contrasting, or not, 3-yrs old females (potentially still including a high proportion of 

primiparous females) with prime-aged and old females. Specifically, we distinguished 

between 2, 3 and 4 age-classes: 2 age-classes (3-9, ≥10), 3 age-classes (3, 4-9, ≥10 or 3-7, 8-9, 

≥10) and 4 age-classes (3 years, 4-7 years, 8-9 years and ≥10). It has to be noted that the 

initial state of our model corresponded to the probability of first breeding at 2-yrs old. For 

survival we tested the following age structures to account for senescence: 3 models with 2 

age-classes (2-9 and 10-13 years old; 2-10 and 11-13 years old; 2-11 and 12-13 years old), 

and two models fitting an approximation of the Gompertz model with a linear decrease of 

survival on logit scale from 10 years and 11 years old (Loison et al. 1999a). 

 

Cost of reproduction and latent heterogeneity 

The cost of reproduction on survival and breeding probability was assessed by testing 

the effect of the reproductive output of previous occasion (breeder or non-breeder at time 

t-1) on survival and breeding probabilities at time t, that is to say by testing whether 

transition probabilities were state-specific (Lebreton and Pradel 2002). To test for individual 

heterogeneity in breeding and survival, we used mixture models with 2 discrete classes of 
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individuals as presented by Pledger, Pollock and Norris (2003). Multi-event models allow 

taking into account a discrete, hidden individual heterogeneity structure on the transition 

parameters (Pradel 2009). The aim of mixture models is to discriminate groups of individuals 

that have different mean values of a given parameter. This approach has already been use to 

study the effects of senescence on survival (Péron et al. 2010), quality of breeding site 

(Chevallier et al. 2013) or individual heterogeneity on demographic parameters (Garnier et 

al. 2015). In our study, the hidden state classifies individuals into good vs poor quality 

according to performance on breeding and survival. To implement this heterogeneity, we 

doubled the reproductive state to discriminate “good” (+) and “poor” (-) quality individuals. 

We then obtained the five following states :”NB+”, “NB-“, “B+”, “B-“, and D. Like we saw 

before, all transitions between reproductive states could happen, but no transition between 

quality groups was allowed : an individual of good quality remained in the good quality 

group all its life. We considered here individual heterogeneity as fixed heterogeneity: 

differences among individuals in performance were linked to some latent individuals 

characteristics, and these differences were expressed in a constant (fixed) way over 

individuals’ lifetimes (Cam et al. 2002, Bergeron et al. 2011). When other covariates were 

further added to the model, their effect was implemented as additive to heterogeneity. 

 

CMR Analysis 

We first performed the goodness-of-fit test of our multi-event model using U-CARE 

(Version 2.3.2 Choquet et al. 2009), after pooling all “alive” events as recommended by 

Souchay et al. (2014). We then applied the goodness-of-fit test for Cormack-Joly-Seber (CJS) 

models (i.e. full-time variation on survival and capture probabilities) using U-CARE (Version 

2.3.2 Choquet et al. 2009a). We performed our analysis using E-Surge (Version 1.9.0 Choquet 

et al. 2009b).  

 Integrating robust design in our model led to multiply the number of parameters for 

observation probability by the number of secondary occasions. However, the high number of 

parameters for this model led to numerical problems of convergence along with incorrect 

parameter estimations (Pradel 2005). We therefore proceeded in a way to limit the 

complexity and the number of models tested. First, we used a continuous covariate (log-

transformed number of days spent in the field) to model the re-sighting probability among 

secondary occasions instead of a full time model. In addition, preliminary analysis showed 

that this covariate performed well compared to the full time model (ΔAICc = 26.67; AICc 

P(log(field days))= 3537.35; AICc P(time)= 3563.01). Second, for initial states, which 

corresponded to the probability of breeding at 2-yrs old, we did not account for a time effect 

and only tested for differences of breeding probability with older females. Because complete 

models would be over parameterized, we divided the model selection procedure into three 

successive steps. At each of the following step, we began to select the best model for 
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breeding probability and then selecting for survival probability. First, from a full time 

dependent model, we tested for the effect of age on survival and breeding probability, but 

without state-dependent transition probabilities and heterogeneity. From the best age 

model, we tested for the effects of reproductive cost and heterogeneity on survival and 

breeding probability. Finally, from the model retained from the two previous steps, we 

tested whether the temporal variation in survival and breeding probability was accounted by 

weather variables. Model selection was based on AICc (Burnham and Anderson 2002). 

 

Results 

Goodness-of-fit test 

The full time dependent model satisfactorily fitted the data (χ²=18.58, df=32, P=0.97), 

and we detected neither trap-dependence (χ²=5.91, df=10, p = 0.82) nor transience (χ²=8.81, 

df=11, P=0.63).  

Age-dependent patterns  

Breeding and survival probabilities showed a strong age-related variation (Figure 36). 

The best model describing age-specific breeding probabilities included a constant breeding 

probability from 3 years old to 9 years old (mean±SE: 0.75±0.14), and from 10 to 12 years old 

(1±0; Table 4). Breeding probability for females aged 13 years was non-estimable because 

we had breeding information for only 1 ewe. The best model describing age-related female 

survival combined a constant survival rate from 2 to 10 years of age (0.83±0.07) and a linear 

decrease on logit scale following a Gompertz model for females >10 years old (Table 4). For 

initial states, considering that the breeding probability of 2 years old (0.59±0.06) differed 

from the one of older females significantly improved the model fit (ΔAICc=28.79). 

Heterogeneity and reproductive cost 

The best model included heterogeneity in breeding probabilities, but not in survival, 

and no reproductive cost (Table 5). High quality group had a breeding probability of 

0.83±0.08, whereas the low quality group had a breeding probability of 0.23±0.18. The 

female of low quality group represented 17% of ewes.  

Weather  

The weather variables we tested were highly variable across the study period (Figure 

37, coefficients of variation ranging from 9% to 72%). We did not detect any specific 
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temporal trend except for summer precipitation (slope =12, se = 3.8, p=0.008), with an 

unusual amount of rain in 2014, and to some extent for summer temperature (slope = -0.27, 

se = 0.11, p = 0.03). This absence of marked temporal patterns along with a high inter-annual 

stochasticity offered us a well suited framework to assess the contribution of weather 

variables on demographic process. 

 Both breeding probabilities and survival rates were significantly time-dependent 

(Figure 38, variation coefficients: 20.6% for survival rates and 20.7% for breeding 

probabilities). This temporal variation was well accounted for by weather variables (Table 6). 

Breeding probabilities were markedly dependent on spring temperature and winter snow 

cover (Table 6). As spring temperatures increased from 5.5°C to 9.5°C, breeding probability 

increased from 0.63 to 0.95 (slope on a logit scale: 0.82, se=0.31). Inversely, ewes 

reproduction decreased whit the amount of more snow covering the area, the (breeding 

probability decreased from 0.94 to 0.64 when the proportion of area covered with snow 

increased from 0.06 to 0.042, slope on a logit scale=-0.64, se=0.24). Spring precipitation, but 

not temperature, positively influenced mouflon ewe survival which ranged from 0.67 a dry 

spring to 0.91 a wet spring (slope on a logit scale=0.62, se=0.18) (Table 6). None of the 

summer weather variables has been found to have an effect on the two demographic 

parameters studied. 

 

Discussion 

We found individual heterogeneity in reproductive success but not in survival, and 

reproductive cost was detected neither on future reproduction nor on survival. Age 

markedly influences both demographic rates, with classical senescence patterns displayed in 

survival rates (Gaillard et al. 2000), and unusual age-specific patterns in breeding 

probabilities, as allocation to reproductive effort increased in the oldest females. Both vital 

rates showed temporal variation that was well accounted for by weather variability, which 

stressed the importance of environmental conditions encountered during the plant growing 

season. Absolute values of both demographic parameters, as well as their co-variation, 

suggested that ewes adopted an atypical fast living strategy for an ungulate species (Gaillard 

et al. 2016) by trading off relatively high reproductive effort against relatively low survival for 

a species of such body mass. 

Individual Heterogeneity drives reproductive performance 

We found a strong heterogeneity in the reproductive pattern, with 2 groups 

partitioning females with high fecundity and females with low fecundity. Females of both 

groups had however similar survival, suggesting that females with low fecundity did not 

undergo the same level of trade-off between their demographic parameters than good 
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females, and did the choice to lower their reproductive contribution in favor of their own 

survival. These two groups highlight the existence of two kinds of females regarding their 

reproductive ability (the good performers and the poor ones; Cam et al. 2002, Weladji et al. 

2008, Hamel et al. 2009a) rather than the existence of two different reproductive tactics 

(Moyes et al. 2009), as in our population, the fitness of poor breeders should be lower than 

the fitness of good breeders. These differences could be linked to social rank (Côté and 

Festa-Bianchet 2001), cohort effects (Hamel et al. 2009b), or home range quality 

(McLoughlin et al. 2007), and further works should be conducted to identify the individual 

characteristics contrasting good vs poor females. 

 

No reproductive cost 

Even after individual heterogeneity has been accounted for, we detected no cost of 

reproduction on subsequent survival or reproduction.  

This is, at first sight, an expected result concerning survival in this taxa (Hamel et al. 

2010), because this vital rate has been evolutionary canalized in ungulates to show little 

variation over time (Gaillard and Yoccoz 2003). However, survival of ewes showed a 

temporal variability similar to that of breeding probability, which is not in line with the 

expected canalization of this parameter, and suggests that ewes have developed particular 

survival and reproductive tactics, as will be developed later in discussion.  

It was more surprising not to detect any cost on subsequent reproduction. Two non-

exclusive processes could explain this unexpected result. First, in mammals, lactation is 

much more costly than gestation (Oftedal 1985, Gittleman and Thompson 1988), and 

females nursing a young until weaning should suffer higher costs than females loosing young 

soon after (Bårdsen et al. 2009). Reproductive cost may be masked in our study because we 

pooled females that gave birth but lost their young (probably around 20% of reproducing 

females; Garel unpublished data), which are expected to suffer low or no cost, and those 

that raised their young until weaning (Clutton-Brock et al. 1983, Festa-Bianchet et al. 1998, 

Morano et al. 2013). We recently highlighted in another mountain herbivore (Pyrenean 

chamois Rupicapra pyrenaica pyrenaica; Richard et al. in revision) the importance to 

disentangle the successive phases of a reproductive event to investigate reproductive costs. 

This makes even more sense here as a variable and high proportion of females are likely to 

lose their lamb due to the negative impact of summer droughts occurring in this 

Mediterranean region (Garel et al. 2004) and to the density-dependent context faced by the 

population (Appendix 1, Garel et al. 2007). Second, the heterogeneity in individual quality 

between the two groups could explain that no cost occurs (Hamel et al. 2010b). Good 

females may acquire sufficient resources to be able to reproduce each year (Weladji et al. 



Discussion 

127 
 

2006, Hamel et al. 2009a) whereas poor females reproduce so infrequently that no negative 

co-variation can arise between 2 successive reproductive events. 

 

Age-dependent pattern: senescence in survival and terminal 
investment 

Age strongly structured survival, as reported for other large herbivores (Loison et al. 

1999, Gaillard et al. 2000, Coulson et al. 2001, Festa-Bianchet et al. 2003, Toïgo et al. 2007), 

with a marked decrease in survival after 10 years of age. Evidence for a decrease in survival 

with age linked to senescence, the deterioration of physiological functions with age, is now 

largely reported in free-ranging populations of large mammals (Gaillard et al. 2003b, Nussey 

et al. 2013).  

Reproductive patterns also showed a strong age-structure, with fecundity improving 

from primiparity (2 years-old, average fecundity of 0.59) to prime age (3-9 years old, average 

fecundity of 0.84 for ‘good’ females), and peaking up in old ages (fecundity of 1 from 10 

years old onwards). While they suffer a sharp decrease in survival rate after 10 years and no 

female survived after 14 years (maximal longevity of 14 years when considering the 1277 

trapped females since 1974), every female aged 10 years and older reproduced every year. 

Poor females survived as well as good females, so that selective disappearance of poor 

quality individuals (Vaupel et al. 1979, Cam et al. 2002) is thus not expected to drive our 

results. In addition, among the 19 females that lived after 10 years, their average fecundity 

while they were prime aged was 0.82 which was very close to the average value found for 

the good group and suggested that these females were not ‘super females. We thus posit 

that this result supports the terminal investment hypothesis, which predicts that the degree 

of allocation to reproduction is driven by the residual reproductive value (expected future 

fecundity), and that females should thus invest hardly in each reproductive event late in life, 

when they have little survival prospect (Pianka and Parker 1975, Clutton-Brock 1984). Some 

studies have reported an increasing allocation to reproduction late in life, but without 

associated survival costs (‘terminal allocation’, Ericsson 2001, Weladji et al. 2010), but 

observation of terminal investment in wild populations is relatively scarce (but see Froy et al. 

2013 for a long-lived bird). To our knowledge, this is the first study using longitudinal data 

that provides evidence for terminal investment in an ungulate species. 

 

Spring and winter conditions affect survival and reproductive 
performance 

Mouflon is a capital breeder, relying on the reserves accumulated during spring and 

summer to survive next winter and to handle next gestation (Jönsson 1997). Food conditions 
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arising during previous spring/summer are thus crucial for survival and reproductive 

performance (Portier et al. 1998, Pettorelli et al. 2007, Post and Forchhammer 2008, 

Bårdsen and Tveraa 2012). We found that reproductive performance was enhanced in years 

following increased temperatures early in the plant growing season, and that ewes survived 

better after wet springs. In our study area, high temperatures in spring should shorten the 

period of food shortage and promote early plant growth, so that period of food availability 

during seasons following hot springs should be lengthened. In this area where summer 

droughts can be severe and are known to negatively affect lamb survival (Garel et al. 2004), 

and behavioural components related to foraging activities (Bourgoin et al. 2011, Marchand 

et al. 2015), high spring precipitations are expected to lengthen the period of vegetative 

growth and the abundance of convenient food resources during summer. Through their 

impact on vegetation, both variables are thus expected to influence the body condition of 

ewes before winter, and consequently impact both survival and fecundity. These results 

reinforce the key role of plant phenology as a driving force in population dynamics of 

herbivorous mammals and the idea that early and long access to high-quality vegetation 

should be a strong determinant of fitness for species living in seasonal environments 

(Herfindal et al. 2006, Klein 1965, Pettorelli et al. 2007, Garel et al. 2011). However, why 

reproductive performance was linked to temperatures while survival was linked to 

precipitation remains unclear and should be further investigated. This might suggest that the 

drivers of the physiological and physical characteristics linked to survival and reproduction 

may not be the same.  

 Absence of detrimental effects of summer conditions on breeding and survival 

probabilities of adult females differed from what had been previously found on lamb survival 

in this population (Garel et al. 2004). However, adult females more than lambs were 

buffered against summer droughts by being able (1) to trade lamb survival for their own 

survival and (2) to build fat reserves during spring while lambs faced these limiting 

conditions shortly after birth. We also previously showed that adult females were partly able 

to compensate behavioral impact of summer drought by increasing foraging activities during 

the night (Bourgoin et al. 2011). This compensatory behaviour would thus be enough to limit 

the fitness consequences of summer conditions encountered by females. However, we also 

cannot firmly exclude that the short time series considered here did not limit our statistical 

ability to detect significant trends. 

Finally, although our study area stands at low altitude and in a Mediterranean region 

which both limit winter severity, we found a negative effect of snow cover on the 

reproductive performance of ewes. Mouflon is a grazer which is constrained during winter to 

forage on sparse and low-quality ligneous species (Cransac et al. 1997, Marchand et al. 

2013). This diet characteristics combined with a marked habitat deterioration faced by this 

population (Garel et al. 2007; and see Appendix 1 for biological consequences) may have 

exacerbated the role of snow on reproductive performance. 

 



Discussion 

129 
 

A fast life history 

Prime-age ewes survival averaged 0.83, which is low compared to other ungulate 

species for which prime-age survival is classically >0.90 (Gaillard et al. 2000 for a review; 0.95 

in bighorn sheep Jorgenson et al. 1997; 0.99 in Alpine ibex Toïgo et al. 2007; 0.95 in 3 

different populations of chamois Bleu et al. 2015; 0.91 in isard, Richard et al. in prep; 0.93 in 

red deer Loison and Langvatn 1998; 0.95 in roe deer Gaillard et al. 1993), but consistent with 

recent analysis on this population (King and Brooks 2003) and prime age survival of Soay 

sheep (0.87 Clutton-Brock et al. 1992), a closely related species with the same generation 

time (Hamel et al. 2016). This low survival of prime-age females, along with its substantial 

temporal variability (coefficient of variation similar to that of breeding probability), may be 

linked to a relatively high investment in reproduction. Indeed, the average probability to give 

birth each year was 0.83 for the good females, which is high for a monotocous ungulate 

under limiting environmental conditions (Appendix 1; Garel et al. 2007). Indeed, fecundity is 

known to be impacted when density-dependent processes regulate a population of large 

herbivores (Bonenfant et al. 2009a). Accordingly, studies on density-dependent populations 

of monotocous mountain ungulates all reported fecundity well below the 0.83 value 

obtained here for mouflon: 0.70 in chamois (Morin et al. 2016), 0.45 and 0.36 respectively in 

two populations of Alpine ibex (Toïgo et al. 2002, Rughetti et al. 2015), 0.65 for isard 

(Crampe et al. 2010). 

Concomitantly, age at primiparity was not postponed from the period when the 

population was in a colonizing phase (Cugnasse et al. 1985, Garel et al. 2005a) to the period 

when the population had to cope with limiting environmental conditions (present study; 

Figure 36), females giving birth for the first time at 2 years. In addition, a high proportion 

(near 60%) of 2-year-old still reproduced (93% in the 1980’s, Cugnasse et al. 1985). This is an 

unusual pattern. Age at primiparity is usually one of the first vital rates, along with juvenile 

survival, to respond when density increases, with females delaying their first reproduction 

for 1 or 2 years (Eberhardt 2002, Bonenfant et al. 2009). The proportion of females 

reproducing at the earliest possible age is usually low. For instance, in species previously 

cited, all females have delayed their age at primiparity to 3 years old with a fecundity of 0.3 

in chamois (Morin et al. 2016) and 0.1 in ibex (Rughetti et al. 2015),. Ewes seem thus to have 

chosen to live relatively fast, adopting a less conservative strategy than other ungulate 

females in general (Gaillard and Yoccoz 2003, Toïgo et al. 2007), and to bighorn ewes in 

particular (Festa-Bianchet and Jorgenson 1998): they invest more energy in producing young 

and less in surviving long. Other ungulate species known to have a similar fast reproductive 

tactic are the Saiga antelope (Saiga tatarica tatarica) and the Soay sheep (Coulson et al. 

2000). In the latter, closely related to Mediterranean mouflon (Chessa et al. 2009), females 

reproduce as young as 1 year of age and produce twins (up to 38%), even under severe 

environmental conditions, and even at a cost to survival (Clutton-Brock et al. 1991, 1996, 

Tavecchia et al. 2005). It has to be noted that very similar reproductive patterns in terms of 

primiparity and twinning rates have also been found in some populations of mouflon (see 
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Garel et al. 2005), sometimes also experiencing very limited environmental conditions (e.g. 

Boussès and Réale 1998 in Kerguelen archipelago). Both Mediterranean mouflon and Soay 

sheep are historically and genetically related being the remnants of the first domesticated 

wild mouflon readapted to feral life (Chessa et al. 2009). Although domestication process 

was less extensive in Mediterranean mouflon than Soay sheep, as evidenced by the very 

close phenotypic characteristics of the former with source populations, Mediterranean 

mouflon has historically being occasionally crossbred with some domestic and wild sheep 

(Boussès and Réale 1998). One explanation of the fast life-history strategy developed by 

both species could thus be that they have inherited this characteristic from the initial 

domestication process undergone by these species and which had meat production (i.e. high 

productivity) as an initial aim (Chessa et al. 2009).  
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Figures 

Tableau 4: Model selection testing for the effect of age on breeding and survival probabilities. Np: number of 
parameters; Deviance, AICc, difference in AICc between the tested model and the model with the lowest AICc (ΔAICc), 
and AICc weight (Wi) of the tested models are provided. The selected model appears in bold. 

 

 

 

Tableau 5: Model selection testing for the effect of reproductive cost and heterogeneity on breeding and survival 
probabilities. “gest” corresponds to reproductive cost of gestation, “H” heterogeneity and “cst” to the constant model. 
Np: number of parameters; Deviance, ΔAICc, difference in AICc between the tested model and the model with the lowest 
AICc, and AICc weight (Wi) of the tested models are provided. Thee selected model appears in bold. 

 

  

Breeding probability

Model NP Deviance AICc ΔAICc AICcWi

class : 3-9,10-12    51 3349.46 3460.98 0.00 0.44

class 3-7,8-9,10-12 52 3347.86 3461.77 0.80 0.30

class 3,4-9,10-12 52 3349.24 3463.15 2.17 0.15

class 3,4-7,8-9,10-12 53 3347.32 3463.64 2.66 0.12

full age    61 3344.79 3480.62 19.64 0.00

Survival

Model NP Deviance QAICc ΔAICc AICcWi

class 2-9,slope10-13    40 3361.61 3447.39 0.00 0.31

class 2-10,slope11-13    40 3362.10 3447.87 0.48 0.24

class 2-10,11-13    39 3364.61 3448.09 0.70 0.21

class 2-9,10-13    39 3365.73 3449.21 1.83 0.12

class 2-11,12-13    40 3364.19 3449.96 2.57 0.08

full age 51 3349.46 3460.98 13.59 0.00

Model NP Deviance AICc ΔAICc Wi

S cst, T H 43 3324.12 3416.81 0.00 0.42

S cst, T cst 40 3332.82 3418.59 1.78 0.17

S H, T H 44 3323.68 3418.70 1.89 0.17

S gest, T H 44 3324.03 3419.05 2.23 0.14

S gest + H, T H 45 3323.08 3420.43 3.62 0.07

S gest + H, T gest + H 46 3322.81 3422.50 5.69 0.02

S gest + H, T cst 44 3332.77 3427.79 10.98 0.00

S gest + H, T gest 45 3332.45 3429.81 12.99 0.00
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Tableau 6: Model selection testing for the effect of climate on breeding and survival probabilities. “Spr_Tp” 
corresponds to spring temperature (15 March-15 May), “Spr_Pp” to spring precipitation, “Sum_Tp” to summer 
temperature”, “Sum_Pp” to summer precipitation (15 June-15 August), “Win_Tp” to winter temperature (1 December-15 
March) and “Win_Snow” to the cover of snow during winter. Np: number of parameters; Deviance, ΔAICc, difference in 
AICc between the tested model and the model with the lowest AICc, and AICc weight (Wi) of the tested models are 
provided. The selected model appears in bold. 

   

Breeding probability

Model NP Deviance QAICc ΔAICc Wi

Spr_Tp + Win_snow 34 3334.85 3406.99 0.00 0.86

Spr_Tp 33 3342.35 3412.25 5.26 0.06

Win_snow 33 3343.89 3413.79 6.80 0.03

Spr_Tp + Sum_Tp 34 3342.15 3414.29 7.30 0.02

Sum_Tp + Win_snow  34 3343.05 3415.20 8.20 0.01

Time 43 3324.12 3416.81 9.82 0.01

Sum_Tp 33 3348.78 3418.68 11.69 0.00

Constant 32 3351.36 3419.02 12.03 0.00

Sum_Pp 33 3349.54 3419.44 12.44 0.00

Win_Tp 33 3349.96 3419.86 12.87 0.00

Spr_Pp 33 3352.48 3422.38 15.39 0.00

Survival

Model NP Deviance QAICc ΔAICc Wi

Spr_Pp 24 3354.96 3405.01 0.00 0.53

Time 34 3334.85 3406.99 1.98 0.20

Win_Tp 24 3357.19 3407.24 2.23 0.17

Win_Snow 24 3359.49 3409.54 4.53 0.06

Sum_Tp 24 3361.23 3411.29 6.27 0.02

Constant 22 3367.05 3412.78 7.76 0.01

Sum_Pp 24 3364.80 3414.85 9.84 0.00

Spr_Tp 24 3365.59 3415.64 10.63 0.00
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Figure 33: Diagram of fate of Mediterranean mouflon female during a primary occasion 
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Figure 34: Transition matrices for annual survival (S) and breeding probabilities (BP). The states are: “B” breeder, 
“NB” non-breeder and “D” dead. 

 

Step 1: Annual survival (S) 

 

 

 

Step 2: Breeding probabilities (BP) 

 

 

 

  

B NB D
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Figure 35: Events matrices decomposed on three secondary occasions and the link matrices. The states are: “B” 
breeder, “NB” non-breeder and “D” dead. The three secondary events are “0” not seen, “1” seen with a young, and “2” 
seen without young. For a combination of two events, the first event refers to the first secondary occasion and the 
second event to the secondary occasions. For a combination of three events, the third event refers to the third secondary 
occasion. 

Step 1: Events matrix for first secondary occasion from 15-March to 15-June  

 

 

 

Step 2: Events matrix for second secondary occasion from 16-June to 30-September 
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Step 4: Link matrix between the combination of states events and the events 
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Figure 37: Age-specific survival (A) and breeding probability (B). For the latter (B), numbers represent the sample 
size (number of females with determined reproductive status for each age). Estimates (with SE) are from the models 
without time effect (Table 3). 

 

A B 

Figure 36 : Variation of climatic variables during the study period. Spring (15 March-15 May) and summer (15 June-15 August) 
precipitation and temperature and winter (1 December (year t) to 15 March (year t+1) temperature and snow cover were considered. For 
temperature SD are provided with vertical lines. 
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Figure 38: Year-specific survival and breeding probabilities for prime-age females. Estimates (with SE) come from 
the models with a year effect (Table 3). 
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Appendix 1 – Density-dependent variation in lamb body mass of 

mouflon 

 

We recently showed that this population undergoes marked phenotypical changes in 

response to selective harvesting (trophy hunting) and to a severe decrease in resource 

availability during the 1976-2003 (Garel et al. 2007; loss of 50.8% of grass rich areas). As 

expected in population facing with density-dependent process, lamb body mass was among 

the first component to be affected (Eberhardt 2002, Morellet et al. 2007, Bonenfant et al. 

2009a). We aimed at updating this analysis to assess the density-dependent status of the 

population over the time period considered here (2003-2015). 

 

Materials and Methods 

In the wildlife reserve, male and female lambs were trapped during spring–summer 

from 1976 onward and weighed (no data was available between 1986 and 1994). Body mass 

was measured to the nearest 0.5 kg. We used a linear model to describe changes in body 

mass. We used the mass recorded at first capture because few recaptures of the same lamb 

occurred (<10%). We fitted models including capture date as a covariate to account for mass 

gain during the capture season. We looked for between-sex (i.e., interaction between date 

and sex) and among-year (i.e., interaction between date and year) differences in growth, and 

between-sex differences in body mass changes over years (i.e., interaction between sex and 

year on the body mass at the median date of capture). Year was considered as a factor to get 

unconstrained pattern of yearly variation of body mass over 2 periods: from the start of 

population monitoring (1976) to update the density dependent process previously observed 

(Garel et al. 2007) and during the 2003-2015 period to assess the recent density-dependent 

status of the population. 

 

Results and discussion 

The best model accounted for the additive effects of capture date, sex and year along 

with the two-ways interactions between date and year, and between date and sex (AICc 

weight = 1, ∆AICc = 12,06 with the second best model without the date-sex interaction; Fig. 

39). Fitting linear regressions to the annual estimates confirmed a marked linear decrease of 

lamb body mass over the entire study period (Fig. 391a; slope±se: -0.086 ± 0.011, p < 0,001), 

providing additional support to the existence of a marked underlying density-dependent 

process in this population. When focusing on the last decade, lamb body mass did not show 

any linear trend (Fig. 39b; slope±se: -0.061 ± 0.048, p = 0.227) suggesting that during this 

recent period stochastic environmental variations are probably more in play than density-
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dependence in explaining yearly pattern. From these findings, we consider in the present 

study that our population was at high and stable density and we thus only included weather 

conditions when modeling temporal variation in demographic parameters. 

 

 

 

Figure 39: Yearly annual changes in corrected body mass (predictions for the median date of capture [14 June] 
and sex male): (A) over the entire period of population monitoring (1976-2015) or (B) only during the course of the 
present study (2003-2015). Circles (filled or not) correspond to predicted values along with their 95% confidence interval. 
Straight lines corresponded to linear regressions fitted to annual estimates (see text for equations). 
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Chapitre 6 : Habitat quality as a source of 

variation of a highly canalized fitness component 

in a large herbivore 
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Abstract 

The relationship between individual performance and nonrandom use of habitat is 

fundamental to our understanding of major biological processes such as population 

dynamics. However, studies on habitat–performance relationships that require joint data on 

fitness and habitat use are still scarce in long-lived species most likely due to the discrepancy 

between the temporal scales at which spatial and demographic studies are performed. Here 

we overcame this limitation in females of a medium-size ungulate, the Alpine chamois, by 

combining databases on (1) habitat structure and food resources, (2) individual GPS 

monitoring (n = 64), and (3) long term capture-mark-resighting data (n = 540), collected at 

different spatial and temporal scales. Combining the habitat and the GPS datasets allowed us 

to show how the proportion of the most used habitat type in a home range (the “Sesleria 

swards”) negatively correlated with individual home range size, in agreement with the 

habitat-productivity hypothesis. Then, combining the GPS and the long-term resighting 

datasets, we grouped females into socio-spatial units (“clusters”), within which individuals 

shared the same habitat over their entire life. We could then test, based on the resighting 

data set and using capture-mark-resighting models, whether female adult survival varied 

according to the availability of Sesleria swards in their clusters. In addition to a significant 

year-to-year variation in adult survival rates, we also unveiled that survival rates varied 

among clusters and was positively correlated with habitat quality. This is a rare empirical 

finding in a long-lived species, for which adult survival has been evolutionary highly 

canalized. We discuss the implication of these findings for the cluster demographic patterns 

and the possible among-clusters source-sink dynamics within the population as a whole.  
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Introduction 

Most long term studies of animal populations have highlighted heterogeneity in life 

history traits among individuals (Bérubé et al. 1999, Cam et al. 2002, Hamel et al. 2009a, 

Moyes et al. 2009). Uncovering the mechanisms underlying such individual heterogeneity in 

fitness components is pivotal in evolutionary ecology (Wilson and Nussey 2010, Bergeron et 

al. 2011), population dynamics (Lomnicki 1978, Kendall et al. 2011), wildlife management 

and conservation (Caughley 1977). Individual fitness components most often depend on 

phenotypic characteristics (Beauplet and Guinet 2007, Vanpé et al. 2007, Hamel et al. 2009a) 

related to genetics (Pemberton et al. 1988, Fitzsimmons et al. 1995, Von Hardenberg et al. 

2007b), maternal (Gaillard et al. 1998a, Loison et al. 2004) and cohort effects (Gaillard et al. 

2003c, Solberg et al. 2007). Another less studied source of variation is the spatial variation in 

habitat quality (Conradt et al. 1999, Pettorelli et al. 2001), which has proved, in a few cases, 

to explain spatial heterogeneity in body mass and annual reproductive performances (e.g. 

roe deer: (Pettorelli et al. 2001, 2003, Nilsen et al. 2004, McLoughlin et al. 2007); moose: 

(Sæther and Heim 1993); mouflon: Marchand et al. 2014), and even in more comprehensive 

proxies of fitness such as lifetime reproductive success (red deer: Conradt et al. 1999, 

McLoughlin et al. 2006, roe deer: McLoughlin et al. 2007. Concurrently collecting data at the 

long-term on spatial ecology and demography of wild animals, especially in long-lived 

species such as large mammals, is indeed still a challenging task (Pettorelli et al. 2001).  

As underlined by Gaillard et al. (2010), despite technological progresses (GPS collars 

for monitoring space use by animals: Cagnacci et al. 2010, Kays et al. 2015; remote sensing 

for assessing habitat and resources attributes: Pettorelli et al. 2014), the main reason why 

we lack studies connecting spatial and habitat selection behavior to individual lifetime 

performances and population dynamics is the discrepancy between the temporal scales at 

which spatial and demographic studies are performed. Modern spatial ecology tends to rely 

on fitting individuals with GPS collars (Kays et al. 2015), given that monitoring space use 

from visual observation is restricted to daytime observation and biased towards open 

habitats, and locations obtained from VHF devices are imprecise and time-consuming to 

collect. However, GPS collars, so far, acquire data on a short-term relative to the lifetime of 

an individual (e.g. for large herbivores of 20-50 kg, GPS devices typically last for 1 to 2 years 

for species with longevity >10 years of age). This temporal discrepancy makes it difficult to 

study the consequences of habitat use on survival probability, while even small differences 

in adult survival, to which fitness is highly sensitive in long-lived species (Gaillard et al. 

1998b), should lead to large differences in demographic performances (Gaillard and Yoccoz 

2003).  
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Here, we aim at testing whether differences in resources available to an individual 

transfers into differences in female survival probability. We focused on a population of 

chamois, a medium-size mountain herbivore intensively monitored at the long term by 

capture-mark-recapture. We overcame the limitation pinpointed by Gaillard et al (2010) by 

combining three sources of information at different spatial and temporal scales: (1) a 

database containing fixes from GPS collars on 64 adult females, (2) a database on habitat 

and plant communities, and (3) a database on >500 visually marked females of known age 

for >20 years. Based on previous studies on chamois habitat quality (Duparc et al. 2012), 

habitat use (Darmon et al. 2012), and diet selection (Bison et al. 2015), we identified the 

habitat which should be a key-habitat in terms of diet selection for chamois (i.e. which 

contains a high proportion of selected plant species and that individuals preferentially select 

during foraging) and which availability we expected to influence adult survival. As a first 

step, we checked whether the size of home ranges of GPS-marked females responded to the 

availability of this habitat within individual home ranges (combination of GPS- and habitats-

databases), to confirm that this habitat is key not only for the diet, but also in term of energy 

requirement for females. Indeed, according to the habitat-productivity hypothesis (Harestad 

and Bunnell 1979), individuals should adjust their home range sizes to resource availability in 

order to minimize the area used for sustaining their energy requirement while limiting the 

energy expenditure in foraging movements (see e.g. (Tufto et al. 1996, Van Beest et al. 2011, 

Naidoo et al. 2012) for empirical support of this hypothesis in large herbivores). Second, as 

chamois is a social species with a clan-like social structure (Loison 1995, Loison et al. 1999c, 

2008, Larose 2016), whereby individuals from the same “clan” share similar environmental 

constraints, we defined spatial clusters of females (which we considered as proxies of social 

subunit structures) based on the GPS database, and assigned marked females with visual 

collars to these clusters. Third, taking advantage of this socio-spatial organisation, we 

estimated adult female survival from capture-mark-resighting models at the cluster level and 

eventually tested whether it positively correlated with the availability of the key-habitat 

within each cluster.  

 Material and methods 

Study area and species 

We conducted our study in the National Game and Hunting Reserve of Les Bauges 

(NGHRB) massif, in the French Alps (45°40’ N, 6°23’ E; 900 to 2200 m a.s.l., 5200ha). More 

than 1200 chamois (773 females and 449 males) have been trapped since 1985 with traps 

and falling nets baited with salt licks (Jullien et al. 2001b). All chamois have been marked 

with colored collars and 64 adult females with “Lotek 3300S” (n= 49) or “Vectronics GPS 
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Plus” (n= 15) GPS collars between 2003 and 2014. Hunting by stalking occurred in most parts 

of the NGHRB, with a majority of chamois harvested between early September and late 

October.  

More than half of the area (56%) is covered by forests dominated by beech (Fagus 

sylvatica) and fir (Abies alba) groves. Thirty-six percent are grasslands and the remaining 

percents represent rocky areas (Lopez 2001). We distinguished 7 plant communities in the 

alpine pastures, based on dominant species: alpenrose heaths, blue moorgrass–evergreen 

sedge swards, matgrass swards, mountain hay meadows, rusty sedge grasslands, tall herb 

community and screes (details in Duparc et al. 2012). Habitat selection studies based on 

unmarked individuals (Darmon et al. 2007) and diet selection studies based on DNA 

barcoding of feces (Rayé et al. 2011, Redjadj et al. 2014, Bison 2015) have identified Blue 

moorgrass–evergreen sedge swards (designated hereafter by “Sesleria swards”, Sesleria 

caerulea being the dominant species of this community), as a key-habitat for chamois in 

terms of food resources and frequency of use. 

Defining home range sizes and key-habitat availability within home 
ranges  

We used one location per day per individual (n=64 females marked with GPS collars), 

after removing erroneous locations (details in Bjørneraas 2010, to estimate home ranges 

during the vegetation period (May to November). We computed the utilization distribution 

(UD) using a fixed 95% kernel with an ad hoc method for smoothing parameter (Worton 

1989). We then estimated the proportion of the 95% home range covered by Sesleria 

swards. We expected this proportion to be negatively correlated with home range size if 

Sesleria swards constituted a key-habitat in term of energy requirement for female chamois 

(Harestad and Bunnel 1979). We tested this hypothesis with a linear model where individual 

home range size was the response variable and proportion of Sesleria swards and clusters 

(as defined below) as explanatory variables. 

Defining clusters with GPS dataset and assigning visually marked 
individuals to clusters. 

We accounted for the clan-like organization of chamois by identifying clusters of 

individuals which home ranges strongly overlapped, using hierarchical clustering (Sneath 

1957) on a matrix of distances computed from the volume of the intersection between the 

UD in 95% home ranges of each pair of individuals (see Duparc et al., in prep for details). We 

chose a number of clusters based on the largest scores of the average silhouette width 

(Rousseeuw 1987), which corresponds to the levels for which the within-group mean 



Material and methods 

157 
 

intensities are highest, and aiming at keeping a minimal number of 25 marked females per 

cluster. The final range of each cluster corresponded to the union of all the home ranges of 

individuals belonging to the cluster. We added to the GPS-based clusters two other clusters 

corresponding to two trapping sites known to present very restricted exchanges between 

them and with the other trapping sites (Fig. 40; Loison et al. 1999c), and where females were 

only marked with visual collars. The aggregated cluster’s 95% kernel home range was then 

estimated by combining observations of all individuals marked in each corresponding 

trapping site. Having delineated the 95 % ranges of all clusters (defined from the hierarchical 

clustering, plus the two others), we then estimated the proportion of each cluster covered 

by Sesleria swards.  

Next, we assigned visually-marked females to the clusters. When a female was 

marked, but not observed afterwards (23% of all visually marked females), we assigned it to 

the cluster corresponding to her trapping site (see Loison et al. 2008, whose results 

corroborate that females stay in close range to their trapping site all lifelong). For females 

that were resighted, we first assigned each of its observation to the closest cluster. We 

removed all observations not included in the 1000 m radius of any cluster. Observations 

belonging to two overlapping clusters were assigned to both clusters. Every marked female 

was eventually assigned to the cluster where most of her observation had been assigned. 

Survival analysis 

We estimated the natural survival rates of marked individuals with capture–mark–

recapture models (Lebreton et al. 1992). Marked individuals that were harvested were all 

treated as losses and right-censured in the year of death (N=86). We considered the survival 

of marked individuals from 1 year of age. We performed the goodness-of-fit (GOF) tests of 

the Cormack-Jolly-Seber (CJS) model (Lebreton et al. 1992) using the software U-CARE 

(Choquet et al. 2009a). The overall GOF were not significant (χ²=111.05, df=296, p.value=1), 

and we did not detect transience (Z=1.69, p.value=0.09). However, we detected trap-

dependence (Z=-3.44, p.value<0.001). We therefore allowed encounter probability to differ 

between animals encountered at the previous occasion and those not captured (Pradel 

1993). During the study period, capture effort in the field varied between years and clusters. 

We modeled this effect by including a cluster-dependent observation pressure computed as 

the logarithm of the number of days during which at least one observer was in the field for 

each cluster and year.  

We tested for additive effects of cluster, time and age-class, based on clusters with 

more than 25 females (i.e. n=540 females in total, with a mean age at capture of 4.9 years of 

age, ranging from 1 to 17 years of age). For age-dependent survival, we initially considered 
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four typical age classes in ungulates: 1 year old, 2–7 years old, 8–12 years old and >12 years 

old ((Loison et al. 1994, Gaillard et al. 2004). In the following, we pooled the 2-7 yr-old and 8-

12 yr-old females in one class because models with a pooled prime age class 2-12 years old 

age class had better support than models with two age classes over the prime-age stage (not 

shown here). We performed our analysis using Mark ((White and Burnham 1999) Version 

8.0) and its R interface Rmark (Laake 2013). Model selection was based on AICc: the model 

with the strongest support is the one with the lowest AICc. We also calculated the AICc 

weight of each model which represented the relative likelihood of a model over the set of 

models tested (Burnham and Anderson 2002). Last, we used cluster-specific survival rates 

estimated by the selected model (weighed by the inverse of their variance, (Burnham et al. 

1987) and tested using a linear model whether differences among clusters positively 

covaried with the amount of Sesleria in the cluster, as expected from diet and home range 

results (see below).  

 

Results 

Testing the habitat-productivity hypothesis 

Home range size of GPS marked females averaged 220 ± 49 ha. Overlaps among home 

ranges analyzed with hierarchical clustering methods led us to distinguish 5 clusters (Arces 

n=1; Chamoss n=20; Dtporte n=12; Pecloz n=10; Trelod n=18; Fig. 40) in addition to the 2 

clusters determined based on trapping sites only. We could assign 540 visually marked 

females captured between 1991 and 2011 to a cluster (in the 5 clusters from the hierarchical 

analyses: Arces n=25; Chamoss n=171, Dtporte n=31, Pecloz n=104, Trelod n=25; in the 2 

clusters from trapping sites: Coche n=127, Curtillet n=57).  

The home range size of GPS marked females decreased with the amount of Sesleria 

swards in the home range (Fig. 41), but with slopes that differed among clusters (significant 

interaction between cluster and proportion of Sesleria swards in home range: F3,52=6.06, 

P=0.001). The decrease was indeed more pronounced in one of the cluster (Chamoss: b= -

8.02 ± 1.13) compared to the 3 others where the slope could be estimated (Dtporte: b= -3.56 

± 0.86, Pecloz: b= -3.54 ± 1.00; Trelod: b= -3.10 ± 0.77; Fig. 41). This confirmed that Sesleria 

swards was a key-habitat as expected under the habitat-productivity hypothesis.  
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Linking habitat quality to adult survival 

Survival probabilities varied among age classes, years and clusters (Model 1, Table 7). 

Age-specific survival displayed classical patterns (Fig. 42.A.), whereby survival was lower at 1 

year (0.83±0.08) than between 2 and 12 years of age (0.91±0.03), and decreased after 12 

years of age (0.75±0.08; estimates and standard errors given for 1998 from Model 2, Table 

7). Yearly survival of prime-age females (from Model 2, Table 7) ranged from 0.74 ± 0.06 (in 

1995) to 0.99 ± 0.01 (in 2001), with a coefficient of variation of 7.1% over the study period 

(1991-2011, Fig. 42.B.). Adult survival rates (from Model 1, Table 7) ranged from 0.88±0.06 in 

Dtporte to 0.99±0.02 in Trelod (given for 1998, see cluster-specific estimates in Table 8), i.e. 

with an among-clusters coefficient of variation of 4.4%. 

As expected, survival increased with the proportion of Sesleria swards in the cluster 

(b=0.214±0.003, P<0.001, r²=0.90, Fig. 43). This relationship held even when the two clusters 

(Coche and Curtillet), which ranges were not defined by GPS (i.e. with uncertainty in the 

estimation of the availability of Sesleria swards) were excluded (b=0.246±0.003, P<0.001, 

r²=0.95). This means that the 2.5 fold increase in the proportion of Sesleria observed among 

the 7 clusters (from 0.30 to 0.79) led to a 12% increase in prime-age survival (Fig. 43). 

Discussion  

Our ability to detect the effect of environmental conditions on fitness component 

depends on the variance of the focal components (Gaillard et al. 2000b, Sæther and Bakke 

2000). In ungulates which are characterized by a slow life history (Gaillard et al. 1989), adult 

survival has been evolutionary canalized to be particularly high and constant over time 

(Gaillard and Yoccoz 2003) while fecundity and juvenile survival are usually highly variable. A 

major finding of our analyses is that we detected significant variation both in time and space 

in the adult survival rate of a longevive species, and further traced spatial variation to 

differences in habitat quality. So far, studies that had been successfully able to link habitat 

characteristics to fitness components have focused on less canalized vital rates such as 

juvenile survival and reproductive output (Conradt et al. 1999, Pettorelli et al. 2003, 2005a). 

In contrast, we were able to detect spatial differences in adult survival rates, by comparing 

survival rates estimated at aggregated socio-spatial units which differed in terms of habitat 

quality. Our findings provide a rare empirical contribution demonstrating how habitat 

characteristics may have marked effect in a long-lived species on a highly canalized trait. 

 One of the reasons we may have been able to detect these differences is that we had 

an a priori hypothesis on which habitat could be key for chamois based on a previous 

analysis of diet selection in this species, owing to the use of up-to-date barcoding methods 
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(Rayé et al. 2011, Bison et al. 2015). The result on the decrease of home ranges the larger 

the amount of key-habitat they contain agrees with the habitat-productivity hypothesis 

(Harestad and Bunnel 1979), and reinforce the evidence of Sesleria swards as a key habitat. 

Indeed, while home range sizes varied among clusters (probably due to other cluster-specific 

topographic and environmental features), the decrease of home range size with the amount 

of Sesleria swards in the home range occurred in all clusters. While we focused here on 

Sesleria swards only in terms of proportion availability in the cluster or home range, further 

investigation about the spatial arrangement of this habitat relative to refuge areas, 

topographical constraints (e.g. cliffs) and disturbance (hiking trail network) would be 

necessary to better identify how individuals tackle the foraging/risk avoidance trade-off and 

how this transfer into heterogeneity in demographic performances at among- and within-

clusters levels.  

The marked differences in adult survival rates among clusters mean that number of 

chamois in clusters with survival rates <0.90 is probably not increasing. Indeed, for a 

conservative large herbivores like chamois (Morin et al. 2016), which do not produce more 

than 1 offspring per year, most demographic models with increasing populations are based 

on adult survival rates >0.90 (e.g. (Loison et al. 1994, 2002). In addition, adult survival rate is 

the last demographic parameter to respond to environmental variation and density 

dependence in conservative species (Eberhardt 1977, Bonenfant et al. 2009a), which 

indicate that differences in habitat quality may likewise transfer to reproductive 

performance as well. Low prime-age survival (and likely low recruitment rate) might 

therefore lead to a negative growth rate <1 in some clusters (especially in this hunted 

population), which hints at a possible source-sink dynamics among clusters in this population 

(Pulliam 1988, Pulliam et al. 1992). Source-sink dynamics occurs when individuals occupying 

high quality habitats (sources) tend to have area-specific advantage in terms of fitness, 

compared to those in low quality habitats (sink). In large herbivores, source-sink dynamics 

have already been found due to hunting (Naranjo and Bodmer 2007) or habitat quality 

(Contasti et al. 2013). Like in the latter case, we could trace some of this spatial 

heterogeneity in demographic performances to differences in habitat quality.  

Such heterogeneity in adult survival rates, which is likely to lead to spatial 

heterogeneity in demographic performances, also suggests that individuals are not 

distributed in an ideal free manner (Fretwell and Lucas 1970). Indeed, IFD relies on the fact 

that even when habitat quality is spatially structured, individual fitness is spatially “flat” 

because individuals redistribute themselves in space according to where they can best 

perform. However, in most mammal societies, the majority of studies shows that individuals 

do not freely move around in a landscape, due to the importance of social interactions (e.g. 

collaborative, dominant or antagonistic ones, (Clutton-Brock 2016) and risks and costs of 
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moving out of a familiar place (Bonte et al. 2012). Our results suggest a departure from ideal 

free distribution in chamois (Fretwell and Lucas 1970), which would be consistent with the 

high philopatry of females associated with strong matrilineal structures (Crampe et al. 2007, 

Loison et al. 2008). To fully test this idea, a comprehensive demographic assessment 

including cluster-specific estimates of reproductive performance (e.g. whether the same key-

habitat explains among-cluster differences in recruitment rates) and dispersal rates (e.g. 

whether dispersal, though rare, is more likely from clusters with high survival rates) would 

however be necessary. Although the spatial component of the variation in adult survival 

rates was lower than its temporal counterpart, it may play a significant role in the future 

demography of this species, given that habitat changes in mountains are rapid, due to 

closing up of alpine pastures and upwards shift of the treeline consequently to both 

decreasing land use and increasing temperature (Yoccoz et al. 2010). 
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Tableau 7 : Model selection testing for the additive effect of cluster, age class (agecl : 1; 2-12; 13+ ) and time. K: 
number of parameters; ΔAICc, difference in AICc between the tested model and the model with the lowest AICc, and 

AICc weight of the tested models are provided. 

 

 

 

 

Tableau 8 : Adult survival rates for females aged 2-12 years for the year 1998 (year with mean survival) per 
cluster with standard error (SE). 

  

Model K Deviance

 Cluster + Age-class + Year 42 3461.32

 Age-class + Year 36 3478.63

 Cluster + Year 40 3501.59

 Age-class + Cluster 23 3539.22

 Year 34 3520.48

 Age-class 28 3557.15

 Cluster 22 3575.98

Cluster Survival SE

Arces 0.952 0.025

Pecloz 0.913 0.033

Trelod 0.996 0.02

Chamoss 0.893 0.04

Coche 0.903 0.036

Curtillet 0.896 0.039

Dtporte 0.885 0.056



Chapitre 6 : Habitat quality as a source of variation of a highly canalized fitness 
component in a large herbivore 

 168
 

  

 

Figure 40 : Map of the study site with limits and name of the clusters. Points are locations of visually marked 
females. Colors codes identical to Figures 41 and 43. 
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Figure 41 : Relationship between home range size (log-scale) and the proportion of Sesleria swards in the home 
range at the individual level, for N=64 GPS-marked female. Main line is the regression line when cluster effect is ignored. 

Dashed lines correspond to regression lines per cluster (except for the cluster “Arces” that includes only 1 GPS-marked 
female). Colors correspond to clusters (see Fig. 40). 
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Figure 42 : Survival rates (from model with additive effects of age-class and year) according to (A) age (shown for 
1998), and (B) year (shown for prime-age females, with standard errors). 
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Figure 43 : Relationship between average survival rates of prime-age females (given for 1998, with standard error 
bars) per cluster and proportion of Sesleria swards in clusters ranges. Circle sizes are proportional to the number of 

visually marked females per cluster. 
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Addendum : Effet du climat sur la survie des femelles de 

chamois dans les Bauges 

 

Dans cet article, nous avons montré que l’habitat des chamois avait un effet sur leur 

survie. Même si cette variabilité spatiale est importante, il faut noter que la variabilité 

temporelle de la survie est encore plus importante. Pour aller loin plus dans cette étude, 

nous nous sommes donc intéressés aux sources de cette variabilité à travers les effets du 

climat (Sæther 1997). 

Précédemment, nous avons considéré un effet additif du temps sur toute les classes 

d’âge, mais les jeunes et les sénescents ont moins de réserves et des besoins métaboliques 

plus importants que les adultes (Hudson & White 1985). Ils devraient donc être plus 

sensibles aux conditions environnementales que ces derniers pour qui la survie est beaucoup 

plus canalisée (Gaillard et Yoccoz 2003). Dans un premier temps, nous avons donc testé si 

l’effet du temps détecté n’était pas dû uniquement aux jeunes de 1 an, et aux individus 

sénescents. Contrairement à notre hypothèse, nous avons trouvé une variabilité temporelle 

de la survie quel que soit la classe d’âge (Tableau 9). Bien que ce résultat soit surprenant 

pour une espèce longévive (Gaillard & Yoccoz 2003), de précédentes études sur cette 

population avaient également démontré une variabilité temporelle significative sur la survie 

adulte (Loison et al. 1999; Bleu et al. 2014). 

En nous basant sur ce modèle, nous avons ensuite testé l’effet des conditions 

climatiques sur la survie des chamois d’un an et plus. Nous avons testé l’effet de la 

température et des précipitations au printemps (avril-mai) et en été (juillet-août) de l’année 

t-1 sur la survie de l’année t-1 à t, ainsi que la température et le cumul des chutes de neige 

en hiver (décembre-janvier-février-mars) de l’année t-1 à t.  

Les modèles avec un effet du climat sont nettement moins bons que le modèle avec 

une variabilité annuelle de la survie (Tableau 10). Seules les conditions hivernales (cumul de 

neige sur la saison et température moyenne ; corrélation de -0,43 entre les 2 

variables : Tableau 11, Figure 44) sont meilleurs que le modèle avec une survie constante. Le 

cumul de neige (variant de 40 à 260 cm, coefficient de variation (CV) = 0.45 ; Figure 44) est la 

variable qui a de loin l’effet le plus marqué. Les hivers enneigés ont un effet négatif sur la 

probabilité de survie des chamois (β = -0.006 ± 0.002). De manière surprenante, la 

température moyenne en hiver (variant de -1.7 à 2.4°C, CV = 0.72) a aussi un effet négatif 

puisque les hivers doux diminuent la probabilité de survie des animaux (β = -0.18 ± 0.08). Les 
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conditions hivernales semblent donc jouer un rôle important sur cette population, mais de 

manière contrastée. 

 Chez les grands herbivores vivant dans des environnements saisonnier, comme la 

montagne, la principale source de mortalité reportée dans la littérature est associée à la 

période hivernale (Klein 1965, Illius & O’Connor 2000, Sæther et al. 2004, Betini 2014). 

Durant l’hiver, la disponibilité en ressources est limitée alors que les individus doivent faire 

face à des conditions climatiques difficiles (température et neige) qui engendrent à la fois 

des coûts en termes de thermorégulation et de déplacements. Ces conditions conduisent à 

une balance énergétique négative qui oblige l’animal a puiser dans ses ressources, parfois au 

point d’entraîner sa mort (Clutton-Brock et al. 1997, Loison & Langvatn 1998, DelGiudice et 

al. 2002, Willisch et al. 2013). En conséquence, un effet négatif des conditions hivernales sur 

la survie et la reproduction a déjà été mis en avant (chez le bouquetin :von Hardenberg et al. 

2000; Jacobson et al. 2004; chez l'isard : Crampe, Gaillard & Loison 2002; chez le chamois: 

Jonas, Geiger & Jenny 2008). Dans notre cas, ce sont les chutes de neige qui ont un effet 

négatif sur la survie. La station météorologique utilisée ici (la seule disposant de données sur 

la période d’étude) se situe à seulement 900m d’altitude là où les chamois marqués utilisent 

à cette époque de l’année des habitats principalement situés au-dessus de 1200-1400m 

d’altitude. Un fort cumul de neige à 900m se traduit donc très probablement par des 

recouvrements neigeux important à tous les niveaux d’altitudes utilisés par les chamois et 

serait donc à même, en limitant l’accès à la nourriture et en augmentant le coût des 

déplacements, d’impacter leur survie. De forts cumuls de neige pourraient aussi entraîner 

une augmentation du risque de mortalités accidentelles par le biais d’avalanches. 

Cependant, l’effet des conditions hivernales n’est pas toujours négatif (aucun effet : 

Jorgenson et al. 1997; Portier et al. 1998; effet positif : Solberg & Sæther 1994 ; Loison et al. 

1999). Une précédente étude sur ce site avait mis en avant un effet positif du nombre de 

jours avec de la neige au sol sur la survie des chamois (Loison et al. 1999b). L’influence 

positive de la durée de la couverture neigeuse pourrait être due à une augmentation de la 

neige à haute altitude qui permet, au printemps/été suivant, un accès plus étalé dans le 

temps à de la nourriture de qualité avec la fonte progressive de la neige. L’effet négatif de la 

température en hiver pourrait être lié à ce phénomène. Une température élevée conduisant 

à une accumulation moindre de la neige à haute altitude, et donc un accès plus court à une 

végétation de bonne qualité. Chez le mouton de Soay, un hiver doux est aussi associé à une 

baisse de la survie des femelles (Milner et al. 1999). Sur cette population, ce résultat est 

expliqué par un effet direct des conditions météorologiques (Mysterud et al. 2003). Des 

températures plus élevées en hiver conduisent à des précipitations qui mouillent le pelage et 

entraine des déperdition thermiques importantes (Parker 1988). Un tel mécanisme pourrait 
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aussi être à l’œuvre sur la population de chamois des Bauges expliquant l’effet négatif d’une 

augmentation des températures en hiver.  

L’opposition d’effet entre cumul de neige et température hivernale suggère le rôle 

complexe d’une combinaison de plusieurs facteurs (ici probablement la variation temporelle 

de la distribution altitudinale des hauteurs de neige) sur la probabilité de survie des 

animaux. De manière plus générale, des effets opposés de la même variable 

météorologique, ou de différentes variables sur le même site (Albon et al. 2016) rendent 

complexe la prédiction des conséquences du changement climatique en cours sur la 

dynamique des populations (Hallett et al. 2004; Sæther et al. 2004). Etant donné l’intérêt de 

cette problématique, de nouvelles études devront être menées pour permettre une 

compréhension plus fine de comment les mécanismes climatiques affectent la survie et la 

reproduction des grands herbivores. 

 

Tableau 9 : Sélection de modèle pour tester la variabilité temporelle sur les classes d’âge sensible. Nous avons 
tester un effet année uniquement sur les 1 ans (agecl(1) :année), sur les 1 an et les sénescents de plus de 13 ans 
(agecl(1,13+) :année), et uniquement sur les sénescents de plus de 13 ans (agecl(13+) :année), et de 8 ans et plus 
(agecl(8+) :année). Np = Nombre de paramètres, la déviance, ΔAICc : différence entre le modèle testé et le modèle avec 
le plus faible AICc, et le poids d’AICc sont donné pour chaque modèle. Le modèle sélectionné apparait en gris. 

 

Tableau 10 : Sélection de modèle pour tester l’effet du climat sur la survie des chamois de plus de 1 an. Np = 
Nombre de paramètres, la déviance, ΔAICc : différence entre le modèle testé et le modèle avec le plus faible AICc, et le 
poids d’AICc sont donnés pour chaque modèle. Le modèle sélectionné apparait en gris. 

 

 

 

Np Déviance AICc ΔAICc AICcWi

Agecl(1,2-12,13+) + année 42 3461.32 3547.36 0 1.00

Agecl(1,2-7,8-12,13+) + agecl(8+) : année 41 3486.96 3570.91 23.55 0.00

Agecl(1,2-12,13+) + agecl(1) : année 29 3520.78 3579.57 32.21 0.00

Agecl(1,2-12,13+) + agecl(1,13+) : année 42 3511.75 3597.79 50.43 0.00

Agecl(1,2-12,13+) + agecl(13+) : année 40 3516.74 3598.59 51.23 0.00

Modèle Np Deviance AICc ΔAICc AICcWi

Année 42 3461.32 3547.36 0 1

Hauteur neige 24 3530.44 3579.11 31.75 0

Temp. Hiver 24 3534.04 3582.72 35.36 0

Précip. Eté 24 3536.58 3585.35 37.99 0

Constant 23 3539.22 3585.83 38.47 0

Précip. Printemps 24 3537.94 3586.61 39.25 0

Temp. Eté 24 3538.16 3586.83 39.47 0

Temp. Printemps 24 3539.16 3587.83 40.47 0
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Figure 44 : Variation des variables climatiques testées sur la survie des chamois de plus de 1 an durant la période 
d’étude (1991-2010). 

 

Tableau 11 : Corrélation entre les variables climatiques durant la période d’étude (1991-2010). 

 

 

  

Précip. Printemps Temp. Eté Précip. Eté Temp. Hiver Hauteur neige

Temp. Printemps 0.10 -0.10 0.30 0.25 0.01

Précip. Printemps 0.11 0.10 0.47 0.15

Temp. Eté -0.56 -0.13 0.18

Précip. Eté 0.41 -0.39

Temp. Hiver -0.43
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Dans le cadre de cette thèse, nous nous sommes intéressés à l’hétérogénéité 

interindividuelle, à la variabilité temporelle à travers les effets du climat et à la structure 

spatiale comme sources de variation de la survie et de la reproduction chez 3 espèces de 

grands herbivores de montagne : l’isard, le chamois et le mouflon. Après une brève synthèse 

des principaux résultats détaillés dans les § précédents, nous les discuterons au travers du 

croisement des informations fournies par les 3 articles, et verrons quelles peuvent être leurs 

implications en terme de biologie évolutive et de gestion. Nous reviendrons également sur 

des considérations méthodologiques, qui ont permis d’effectuer ici un travail que nous 

espérons relativement novateur. Enfin, nous finirons par proposer des perspectives de 

recherche issues de ce travail. 

 

Synthèse et discussion des principaux résultats 

 

Synthèse des résultats 

 

Nous avons appréhendé l’hétérogénéité interindividuelle dans les patrons de 

variations/covariations démographiques en la prenant en compte sous deux formes : (1) une 

hétérogénéité fixe, grâce à une variable latente sous forme d’effet groupe (groupe 

homogène d’individus avec des paramètres démographiques communs), et (2) une 

hétérogénéité dynamique via des états observables comme l’âge et l’effort reproducteur. 

Cela nous a permis de mettre en évidence des femelles de moins bonne qualité au sein des 

populations d’isard (chapitre 4) et de mouflon (chapitre 5), mais aussi de révéler un coût de 

la reproduction chez l’isard (chapitre 4). Chez ces femelles, nous avons pu différencier 

différentes étapes de la reproduction (gestation, lactation exclusive et lactation non 

exclusive) associées à des efforts reproducteurs graduels grâce à la combinaison des 

modèles multi-événements et du robust-design. Nous avons pu mettre en évidence que, 

chez ces femelles, la phase de lactation exclusive est particulièrement critique et entraîne un 

coût en termes de valeur sélective à travers une diminution de la capacité à se reproduire 

l’année suivante. Chez le mouflon (chapitre 5), nous n’avons pas détecté de coût de la 

reproduction, avec une analyse dans laquelle les différentes étapes de la reproduction n’ont 

toutefois pas pu être distinguées. En revanche chez cette espèce, nous avons mis en 

évidence une augmentation de la reproduction en fin de vie, puisque toutes les femelles 

âgées de plus de 9 ans se reproduisent. Ce résultat ne semble pas lié à une « disparition 
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sélective » (Vaupel & Yashin 1985) des femelles de moins bonne qualité au profit des 

meilleures reproductrices, qui augmenterait « artificiellement » l’estimation du succès 

reproducteur moyen. Cette observation est l’une des rares preuves en faveur de la théorie 

de l’investissement terminal chez les grands herbivores (Pianka & Parker 1975, Clutton-Brock 

1984). 

Ces travaux de thèse ont aussi porté sur l’influence des variables environnementales 

sur la survie et la reproduction. Malgré des séries temporelles parfois relativement courtes, 

nous avons pu démontrer le rôle de ces variables chez le 3 espèces étudiées. Chez les 

femelles de mouflon (chapitre 5), le printemps et l’hiver conditionnent la performance 

démographique des animaux. Ce résultat est à mettre en lien avec une population où la 

limitation des ressources est déjà particulièrement marquée, exacerbant ainsi l’effet négatif 

de tout facteur supplémentaire de restriction, comme l’ont été durant la période d’étude les 

printemps offrant une période réduite de végétation et les hivers enneigés. Un effet du 

climat a également été mis en évidence chez les Rupicapra : chez les chamois femelles des 

Bauges (chapitre 6), c’est l’épaisseur de neige en hiver qui influence la survie adulte alors 

que chez l’isard du Bazès qui occupe un territoire de piémont, ce sont les printemps humides 

qui diminuent la survie des jeunes de l’année (chapitre 4). 

Enfin, nous avons également montré un rôle important de l’habitat sur la survie des 

femelles de chamois (chapitre 6). Grâce à l’utilisation de données GPS, couplées aux 

observations de terrain, nous avons pu mettre en évidence que les individus vivant dans des 

milieux pauvres en seslerie avaient une survie plus faible que ceux occupant des milieux plus 

riches. Ce résultat est une des rares contributions empiriques chez les ongulés démontrant 

clairement le rôle de l’habitat sur la survie post-juvénile, un paramètre aujourd’hui bien 

identifié comme ayant un impact important sur le taux d’accroissement des populations 

d’ongulés (Gaillard et al. 1998). Un tel résultat peut avoir des implications fortes en termes 

de gestion des habitats de l’espèce, notamment en permettant d’orienter les gestionnaires 

des territoires sur les milieux à protéger pour permettre le développement/maintien de 

l’espèce.  
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Deux espèces avec des stratégies d’histoire de vie contrastées 

 

Les espèces longévives et itéropares, comme les grands herbivores, ont en général 

développé une stratégie de reproduction conservatrice où les femelles minimisent leur 

effort reproducteur à chaque occasion de reproduction (Promislow & Harvey 1990, Gaillard 

et al. 2005, Bielby et al. 2007). Cette stratégie a pour but de favoriser la survie et ainsi de 

maximiser les opportunités de reproduction tout au long de la vie. 

Durant cette thèse, nous avons mis en évidence une différence de tactiques de survie 

et de reproduction entre l’isard et le mouflon, qui se traduit par des stratégies d’histoire de 

vie contrastées. L’isard, dans le Bazès et sur la période d’étude (2002-2012), a en moyenne 

une survie adulte élevée (0.91), ainsi qu’une fécondité forte (0,89). En revanche l’âge de 

primiparité est reporté à 3 ans, et la survie juvénile de la naissance à l’automne est très 

faible (0,45) (chapitre 4). Nous n’avons pas d’information sur la survie juvénile hivernale sur 

notre site, mais Crampe et al. (2002) l’ont estimée à 0,68 dans le Parc National des Pyrénées, 

ce qui conduirait pour le Bazès a une survie la première année de 0,30 seulement. A partir 

de ces paramètres, le recrutement est estimé à 0,27 jeune atteignant l’âge de 1 an par 

femelle adulte. Le mouflon, dans le Caroux et sur la période d’étude (2003-2015), a en 

moyenne une survie adulte (0,83) et une fécondité (0,75) faibles. En revanche l’âge de 

primiparité est précoce (2 ans) et la survie juvénile jusqu’à 1 an plus élevée (0,64, Garel 

données non publiées), conduisant à un recrutement de 0,48, soit près du double de celui de 

l’isard.  

Pour comparer plus précisément les stratégies d’histoire de vie des deux espèces, nous 

avons donc utilisé ces paramètres dans une matrice de Leslie, afin de calculer le temps de 

génération (âge moyen des mères à la naissance). Ce paramètre est la métrique permettant 

le mieux de placer les espèces sur le gradient « lent-rapide » de variation des stratégies 

d’histoire de vie (Gaillard et al. 2005), et couvre globalement chez les ongulés de montagne 

des valeurs comprises entre 4,5 ans (mouflon hors période de densité-dépendance) et 11 

ans (chèvre des Rocheuses ; Hamel et al. sous presse). La population actuelle de mouflons du 

Caroux a un temps de génération de 5,3 ans alors que l’isard sur le massif du Bazès a un 

temps de génération de 7,8 ans. Ces deux espèces qui ont sur les périodes considérées des 

masses corporelles (premier facteur identifié de variation des stratégies d’histoire de vie) 

relativement proches (poids moyen des femelles adultes à la capture [intervalle de confiance 

à 95%] : mouflon 25,5kg [24,9;26,1] ; isard 24,5kg [23,9 ; 25]), se positionnent donc 

différemment sur le gradient « lent-rapide ». 
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Même si tous les facteurs écologiques responsables de la répartition des espèces sur 

ce gradient ne sont pas identifiés (Gaillard et al. 2016), il semblerait que chez les ongulés, le 

régime alimentaire explique, en partie, le rythme de vie. Les « cueilleurs », qui mangent 

préférentiellement des aliments de haute qualité nutritive sont associés à un rythme de vie 

plus rapide que les « paisseurs » (Sæther & Gordon 1994). Nos résultats vont à l’encontre de 

cette hypothèse, car le mouflon possède le temps de génération le plus court alors qu’il a un 

régime alimentaire plus proche des paisseurs que l’isard (Marchand 2013, Redjadj et al. 

2014). Une autre irrégularité par rapport à la théorie de ce gradient, est que, dans notre cas, 

l’espèce avec le temps de génération le plus long est aussi l’espèce avec la plus haute 

fécondité. L’isard et le mouflon pourraient donc s’opposer aussi sur le troisième axe de co-

variations des traits d’histoire de vie qui reflète le degré d’effort de reproduction investi 

dans chaque occasion de reproduction (Pontier et al. 1993). Il est cependant probable que le 

mouflon investisse plus à chaque occasion de reproduction que ne le fait l’isard. Même si 

l’isard a une fécondité élevée, cela n’est pas nécessairement au prix d’un effort important 

par rapport au mouflon. En effet, le poids des jeunes à la naissance est plus léger (1.7 kg 

chez l’isard, Loison 1995) bien que la durée de gestation soit supérieure (23-24 semaines 

chez le chamois vs 21-23 semaines chez le mouflon), suggérant un investissement 

énergétique au cours de la gestation moindre, et une survie des jeunes isards plus faible 

(voir § ci-dessus). Même si ces données sont à approfondir, elles suggèrent que l’effort 

reproducteur est plus important chez les femelles de mouflons. Le fait que l’âge de première 

reproduction soit maintenu à 2 ans dans notre population de mouflons malgré une forte 

compétition pour les ressources, ainsi que les preuves de l’existence d’un investissement 

reproductif terminal viennent étayer cette hypothèse d’un effort reproducteur plus fort chez 

le mouflon. Cet investissement reproducteur plus important qui se traduit par un rythme de 

vie plus rapide chez le mouflon que chez l’isard pourrait être lié à l’histoire génétique de 

l’espèce qui a subi au néolithique un processus de domestication avant un retour à l’état 

sauvage et pour laquelle l’existence d’hybridations récentes avec des ovins domestiques a 

été reportée. La sélection artificielle de la performance reproductrice chez les espèces 

domestiques aurait ainsi pu être transférée aux populations actuelles de mouflons (Garel et 

al. 2005).  

Toutefois, des investigations plus précises sont nécessaires pour confirmer cette 

hypothèse. Dans l’idéal il faudrait pouvoir disposer d’un panel multi-spécifique de mesures 

fines du poids à la naissance, et du taux de croissance des jeunes pendant la phase de 

lactation qui est un bon indicateur de l’investissement maternel (Clutton-Brock 1991).  
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Hétérogénéité interindividuelle : des bonnes et des mauvaises femelles 

 

Il est maintenant acquis que l’hétérogénéité individuelle joue un rôle essentiel dans la 

variabilité des traits d’histoire de vie et qu’elle a un impact sur la compréhension des 

stratégies d’histoire de vie (Plard et al. 2015). Mais comment prendre cette hétérogénéité en 

compte de manière optimale dans les études sur les tactiques biodémographiques reste un 

challenge en écologie des populations.  

Chez les grands herbivores la qualité individuelle est souvent associée à des mesures 

phénotypiques comme la masse corporelle, la taille des ornements, ou le statut social (e.g. 

poids : (Clutton-Brock et al. 1988, Festa-Bianchet et al. 1998), taille des cornes Bonenfant et 

al. 2009b; Toïgo, Gaillard & Loison 2013; rang social (Côté & Festa-Bianchet 2001, von Holst 

et al. 2002). Une limite de cette approche est que deux mesures différentes de qualité 

peuvent ne pas être corrélées entre elles (dans ce cas, laquelle choisir), que la condition 

phénotypique mesurée à un moment donné de la vie de l’animal ne reflète pas forcément sa 

qualité intrinsèque, ou encore qu’une unique mesure de la qualité peut être valide pour une 

espèce ou un site alors que dans un autre contexte elle ne sera pas valide (Wilson & Nussey 

2010). Par exemple pour la masse corporelle, des femelles plus lourdes peuvent avoir un 

accès privilégié aux ressources de qualité et par conséquent allouer plus d’énergie à leurs 

descendants, mais lorsque les ressources sont limitées, ces mêmes femelles vont souffrir 

plus que les femelles moins lourdes car elles auront des besoins absolus plus importants. Il 

peut donc y avoir une absence de corrélation entre une mesure de condition phénotypique 

et l’hétérogénéité interindividuelle que l’on veut étudier. Une solution pour avoir une 

mesure fiable de la qualité individuelle est d’utiliser des indices de qualité réalisés à partir de 

plusieurs mesures individuelles de condition (Hamel et al. 2009a, 2009b, Moyes et al. 2009, 

Wilson & Nussey 2010). Mais seulement peu d’études disposent des mesures nécessaires à 

la réalisation de tels indices. 

Durant cette thèse, nous avons choisi d’utiliser une méthode alternative basée sur des 

traits non mesurés (modèle de mélange ou « mixture model »). Cette méthode classe les 

individus dans des groupes (sans aucun a priori) afin de maximiser la variabilité inter-groupes 

et de minimiser la variabilité intra-groupe. Ces modèles de mélange sont largement utilisés 

dans les domaines de la psychologie, de la sociologie ou de la médecine, mais malgré de 

nombreux avantages, ils restent encore peu utilisés en écologie, bien qu’ils aient été 

implémentés dans les modèles de CMR depuis 2003 (Hamel et al. 2016). 

Ce type de modèle ne nécessite pas d’avoir, ni de choisir des variables mesurées 

supposées liées à la qualité des individus. Comme nous l’avons vu, cela est un avantage dans 
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de nombreux cas. Cette liberté est aussi permise par les modèles mixtes. Toutefois, ces 

modèles impliquent une distribution normale de la variable d’intérêt ce qui n’est pas 

toujours le cas. Il arrive souvent qu’il y ait dans la population plusieurs types d’individus 

(Moyes et al. 2009, Pardo et al. 2014) impliquant une distribution multimodale de traits. Les 

modèles de mélange ont l’avantage de pouvoir mettre en lumière différentes stratégies au 

sein d’une même population. Du point de vue de la dynamique des populations, cette 

approche permet de quantifier les différences latentes entre groupes d’individus ainsi que 

leur prévalence. Les modèles de mélange ont démontré leur utilité pour étudier des 

phénomènes d’intérêt évolutif, comme la sénescence, qui peuvent être masqués par 

l’hétérogénéité interindividuelle (Péron et al. 2010) ou encore les compromis d’allocation 

d’énergie (Chapitre 4). Ces modèles sont donc des outils précieux pour décrire et prendre en 

compte l’hétérogénéité interindividuelle sur les traits étudiés lorsque l’on suspecte la 

présence de groupes d’individus au sein d’une population, sans avoir de mesures disponibles 

qui pourraient expliquer cette hétérogénéité et permettre de distinguer les animaux entre 

eux. Nous espérons que notre travail contribuera à convaincre de leur intérêt pour une 

meilleure compréhension des mécanismes impliqués en écologie évolutive et en dynamique 

des populations. 

En effet ces modèles nous ont permis de mettre en évidence, chez l’isard et chez le 

mouflon, des individus de bonne et de mauvaise qualité, sur la base de leurs performances 

reproductrices, de quantifier les différences de performance, ainsi que la prévalence des 

bons et des mauvais individus au sein de la population. Dans les deux espèces, les individus 

de moins bonne qualité représentent une minorité de la population (7 % chez l’isard et 17 % 

chez le mouflon), expliquant que la fécondité moyenne de la population ne soit que 

légèrement inférieure à la fécondité des meilleures femelles (0,75 vs 0,83 chez le mouflon, 

0,89 vs 0,94 chez l’isard). Toutefois, les différences de performance entre groupes de 

femelles sont marquées, avec une fécondité des « mauvaises » femelles de seulement 0,23 

chez le mouflon et 0,38 chez l’isard.  

Il est largement reconnu que l’hétérogénéité peut conduire à une mauvaise estimation 

des paramètres démographiques (Clark 2003, Kendall et al. 2011), et que connaître la 

prévalence de cette hétérogénéité est primordiale pour évaluer son impact et ses 

conséquences sur la dynamique de population (Plard et al. 2015). Cependant peu d’études 

ont pour l’instant investigué cette question. Grâce à nos résultats, nous avons pu estimer 

l’impact de cette hétérogénéité sur l’estimation du taux de croissance asymptotique de la 

population (« lambda »). Chez l’isard, le taux de croissance est estimé à 1.01 à l’échelle de la 

population, et à 1.02 chez les meilleures femelles et chez le mouflon, à 1.027 et 1.042 

respectivement. L’impact de cette hétérogénéité est donc ici très faible, voire négligeable. 

Ce résultat s’explique par la faible prévalence des mauvaises reproductrices, et par la faible 



Synthèse et discussion des principaux résultats 

185 
 

élasticité des paramètres de reproduction chez les espèces longévives. Un tel effet limité de 

l’hétérogénéité issue de traits non mesurés sur la reproduction a déjà été trouvé chez les 

ongulés (Coulson 2012, Plard et al. 2015). Une hétérogénéité en terme de survie pourrait en 

revanche être une cause importante de variation d’effectif (Kendall et al. 2011), mais chez 

ces espèces à stratégie lente la survie est très peu variable limitant la probabilité de détecter 

un tel phénomène (nous n’avons pas trouvé d’hétérogénéité de survie dans nos deux 

études).  

Même si l’impact sur la démographie est limité, ces résultats montrent tout l’intérêt de 

distinguer ces deux catégories d’individus pour dans le futur être capable d’identifier les 

variables à l’origine de ces différences, de suivre si la prévalence des deux groupes est stable 

ou si elle varie temporellement (l’impact de l’hétérogénéité sur la démographie pouvant 

alors être accentué), et dans ce cas comprendre les mécanismes moteurs de ces 

fluctuations. Ces informations permettraient de pouvoir identifier les facteurs qui 

structurent et maintiennent la variabilité phénotypique entre individus et d’estimer l’impact 

de cette variabilité sur la dynamique de la population (Plard et al. 2016). 

 

L’habitat comme source de variation de la survie adulte 

 

 Sur le massif des Bauges, nous avons mis en évidence que les chamois femelles 

montrent une organisation spatiale marquée, et que la survie augmente avec la disponibilité 

en seslérie dans un habitat. Comme nous l’avons vu précédemment, chez les espèces 

longévives comme les grands herbivores la survie adulte est canalisée (Gaillard & Yoccoz 

2003). Il s’agit donc du paramètre démographique qui varie en dernier lorsque les conditions 

sont limitantes, comme cela a été montré dans un contexte de densité-dépendance 

(Eberhardt 2002; Bonenfant et al. 2009). Nous pouvons donc supposer que si la survie des 

femelles adultes varie au sein des différentes sous-unités spatiales, il doit en être de même 

pour les autres paramètres démographiques. Malheureusement, les données disponibles ne 

nous permettent pas, pour le moment, d’avoir accès à ces informations.  

Pour avoir un ordre d’idée de l’impact de cette différence de survie sur le taux 

d’accroissement de la population, l’option conservative est d’utiliser des paramètres de 

reproduction et de survie juvénile communs pour toutes les sous-populations. En nous 

basant sur des estimations de reproduction et de survie juvénile d’une autre population de 

chamois dans les Alpes italiennes en densité moyenne (Morin et al. 2016), nous avons 

implémenté des matrices de Leslie avec les différentes survies adultes trouvées dans les 
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différents secteurs que nous avions identifiés. Dans l’unité spatiale de la dent des Portes, où 

la survie est la plus faible, le taux de croissance est estimé à 1.00. A l’opposé, au niveau de la 

pointe des Arces, où la survie est la plus forte, le taux de croissance est estimé à 1.07. Si la 

baisse de survie que nous avons détectée est accompagnée, comme nous le pensons, d’une 

baisse des performances reproductrices, alors il est probable que les taux de croissance 

soient inférieurs à 1 dans les unités spatiales avec une faible disponibilité en seslérie. Ces 

résultats confortent l’idée avancée en discussion du chapitre 6 que la population de chamois 

puisse alors fonctionner selon un système source-puits entre ces différentes sous-unités 

spatiales (Pulliam 1988). 

Ces résultats ont un fort impact en termes de gestion. Que ce soit pour répondre à des 

enjeux de conservation ou d’exploitation, intégrer la structure spatiale des populations est 

crucial (Gilpin 2013). Par exemple, dans le cas de populations chassées, sous-estimer la 

structure spatiale des populations peut conduire à une surestimation du prélèvement 

maximum durable16 (Jonzen et al. 2001). Si l’objectif est d’exploiter durablement une 

population, il faudra différencier les plans de chasse en fonction des unités spatiales, et 

prélever un maximum dans les zones les moins productives, et de manière plus conservative 

dans les autres zones qui peuvent servir de sources (Tuck & Possingham 1994, Jonzen et al. 

2001). Cependant, bien que la démographie locale soit importante, il est primordial 

d’évaluer la dispersion entre les différentes unités spatiales, car celle-ci va affecter la 

dynamique de la population dans son ensemble (Brooks & Lebreton 2001, Milner-Gulland et 

al. 2001, Jongejans et al. 2008). De futures recherches dans ce cadre sont donc nécessaires 

pour apporter de l’information pertinente aux gestionnaires. Cependant, une première 

mesure dans cet objectif pourrait être de structurer les indicateurs de changement 

écologiques (Morellet et al. 2007) déjà en place sur le site des Bauges en fonction de ces 

unités spatiales pour connaître l’état d’équilibre entre ces populations et leur habitat selon 

les secteurs, et adapter les plans de chasse en conséquence. 

Comme nous l’avons développé au cours du chapitre 6, établir le lien entre la 

distribution spatiale des individus et leurs performances est difficile à cause de la différence 

d’échelle temporelle à laquelle les études spatiales et démographique sont réalisées. En 

conséquence, l’hétérogénéité spatiale est rarement mesurée. Bien que partiels, nos résultats 

montrent l’impact potentiel d’une source d’hétérogénéité latente en termes de survie sur la 

dynamique de population confirmant l’importance de ce phénomène et la nécessité de 

poursuivre les recherches dans ce domaine.  

                                                      

16
 rendement maximum en terme de biomasse qu’il est possible d’obtenir d’une population sans 

entraîner son déclin (Sutherland 2001) 
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Changement climatique : des réponses spécifiques à l’espèce et au site 

 

Le réchauffement climatique de certaines parties du globe est maintenant un 

phénomène reconnu, qui est particulièrement accentué dans les écosystèmes arctiques et 

alpins (Post et al. 1997, Post & Stenseth 1998, Beniston 2003, Nogués-Bravo et al. 2007, 

Pachauri et al. 2014). Dans ces milieux, on peut imaginer de manière intuitive que le 

réchauffement devrait avoir un effet bénéfique sur les animaux sauvages en diminuant la 

rigueur hivernale et en augmentant la durée de la saison où ils ont accès à la végétation 

(Davis et al. 2016). 

Mais les études sur l’impact du climat sur différents traits d’histoire de vie mettent en 

évidence des résultats extrêmement contrastés. Sur la marmotte (Marmota marmota) par 

exemple, Tafani et al. (2013) ont trouvé que dans les Alpes françaises la diminution de la 

couverture neigeuse avait un impact négatif sur la taille de portée, alors qu’elle a une 

influence positive sur la marmotte à ventre jaune (Marmota flaviventris) en Amérique du 

Nord (Ozgul et al. 2010). Chez chamois et isard, Mason et al. (2014a) trouvent que des 

températures printanières élevées ont un impact négatif sur la masse corporelle des jeunes, 

alors que Richard et al. (2013) trouvent un impact positif sur la croissance des cornes, et 

Garel et al. (2011) mettent en évidence un effet bénéfique des printemps précoces sur la 

masse des chevreaux à l’automne. Chez le bouquetin, l’augmentation des températures au 

printemps favorise la taille des cornes dans les populations suisses (Büntgen et al. 2013), 

alors qu’elle est néfaste sur croissance, survie et reproduction dans une population française 

(Toïgo et al. sous presse). Des printemps précoces ont un effet positif sur les performances 

du cerf (Pettorelli et al. 2005), du chevreuil en Suède (Davis et al. 2016), mais négatif chez le 

mouflon des Rocheuses, la chèvre des Rocheuses et le bouquetin (Pettorelli et al. 2007). 

Comme le chevreuil en France (Gaillard et al. 2013, Plard et al. 2014), le renne au Groenland 

souffre du décalage entre début du printemps et date des naissances (Post & Forchhammer 

2008), alors qu’en Finlande la précocité du printemps lui est favorable (Helle & Kojola 2008). 

Nos résultats abondent encore cette variabilité. En accord avec les résultats sur le 

bouquetin (von Hardenberg et al. 2000, Jacobson et al. 2004) ou le chevreuil en Suède (Davis 

et al. 2016) par exemple, nous avons trouvé un impact négatif de l’épaisseur de neige en 

hiver sur la survie du chamois et la fécondité du mouflon. Mais nous avons aussi trouvé que 

des hivers doux étaient négatifs pour la survie du chamois. Les printemps chauds ont eu un 

impact positif sur la reproduction des femelles de mouflon, alors que ce sont les printemps 

pluvieux qui ont été bénéfiques pour leur survie. En revanche, les printemps pluvieux au 

Bazès ont eu un impact négatif sur la survie néonatale des chevreaux d’isard. 
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Ces résultats contrastés s’expliquent par de nombreuses raisons. Le climat a sur la 

faune sauvage des effets directs (thermorégulation, dépense énergétique liée aux 

déplacements dans la neige par exemple), et indirects par son impact sur la productivité 

végétale. En outre l’impact indirect d’une variable climatique dépend fortement du site et de 

ses caractéristiques bioclimatiques, et les variables climatiques clé varient d’un site à l’autre. 

Pour reprendre l’exemple de la marmotte, une forte épaisseur de neige a un impact positif 

sur la reproduction du fait de la couverture isolante qu’elle compose, mais une fonte tardive 

de la neige (liée en partie à l’épaisseur de neige en hiver) a un impact négatif (Tafani et al. 

2013). Ce même type de mécanisme peut expliquer nos résultats sur le chamois dans les 

Bauges. Une forte épaisseur de neige accroît la mortalité, du fait des avalanches et des 

dépenses énergétiques liées aux déplacements dans la neige. Mais des hivers froids 

augmentent la survie. Cette relation peut être expliquée par des effets directs sur la 

thermorégulation (pelage mouillé par les précipitations qui tombent sous forme de pluie 

plutôt que de neige durant les hivers doux, (Parker 1988, Milner et al. 1999), et par des 

effets indirects sur l’abondance de parasites (Samuel 2007) et sur la qualité de la végétation 

au printemps suivant (Loison et al. 1999b). L’effet négatif des précipitations au printemps sur 

les chevreaux est certainement un effet direct lié aux déperditions thermiques, alors que 

l’effet positif de la même variable sur le mouflon doit jouer à travers son impact bénéfique 

sur la productivité végétale. Le changement climatique peut en conséquence induire des 

réponses différentes sur différentes populations, mais aussi dans une même population 

(Albon et al. 2016).  

 

Ces résultats mettent en avant le caractère idiosyncratique des réponses aux 

changements climatiques, qui dépendent des conditions environnementales globales dans 

lesquelles se trouvent les populations, et la nécessité que de nombreuses études empiriques 

soient menées avant qu’on puisse tirer des grandes lignes de l’impact du réchauffement 

climatique sur la faune sauvage (Hallett et al. 2004; Sæther et al. 2004; Albon et al. 2016). 

Une attention particulière doit également être portée à l’identification des variables 

climatiques clé pour chaque espèce et chaque population.  
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Retour sur l’utilisation combinée du robust design et des modèles 
multi-événements 

 

Au cours de cette thèse, nous avons fait le choix d’intégrer du Robust-Design dans le 

cadre des modèles multi-événements. Trois principales raisons nous ont poussés à ce choix : 

 une flexibilité plus importante pour intégrer un processus biologique qui évolue au 

cours de l’année (i.e. la survie juvénile) 

 une variabilité de la pression d’observation au cours d’une année, et donc une 

probabilité d’observation intra-annuelle variable 

 une estimation plus juste des paramètres liés à la reproduction grâce à l’intégration 

d’une erreur de détermination du statut reproducteur estimable grâce à la recapture 

visuelle. 

Sur la population d’isard du Pic du Bazès, la probabilité d’observation est extrêmement 

élevée, pour une population sauvage en montagne, avec des femelles vues en moyenne 21 

fois au cours d’une année. Le milieu ouvert et la surface restreinte du site permettent une 

observation aisée. Le technicien, qui travaille sur le site depuis la réintroduction des isards 

en 1985, connaît très bien le comportement des animaux, et effectue des sorties 

d’échantillonnage tout au long de l’année. De telles conditions limitent l’intérêt d’utiliser le 

Robust-Design pour avoir une meilleure estimation des paramètres à travers la probabilité 

d’observation. A noter tout de même que pendant la période des naissances, 5% des 

femelles suitées ont été observées sans petit. Ces 5% sont certainement dus à l’observation 

des femelles avant leur mise-bas. Cependant, du fait de la forte pression d’observation sur 

ce site, cette erreur est réparée par les observations ultérieures des femelles concernées, et 

ne nécessite pas l’utilisation du Robust-Design. L’intérêt primordial d’utiliser cette approche 

sur ce site a été de pouvoir estimer la survie juvénile, qui est un paramètre très difficile à 

estimer en nature, par le biais des observations chèvre-chevreau. 

 Sur la population de mouflon du Caroux-Espinouse, l’intérêt de la méthode est 

différent. Le site est beaucoup plus grand, et le milieu présente une végétation beaucoup 

plus dense. En moyenne, une femelle observée une année donnée est vue 3 fois. De plus, la 

pression d’observation est variable dans le temps. Dans ce cas, l’emploi du Robust-Design a 

été principalement dédié à une meilleure estimation de la probabilité de détermination du 

statut reproducteur et de la probabilité d’observation. De mi-mars a mi-juin, la probabilité 

d’observer une femelle est de 79%, et une femelle sur 5 est vue non suitée alors qu’elle a un 

agneau. De mi-juin à fin septembre, la probabilité d’observation d’une femelle est de 36%, et 

pour ces femelles, la probabilité de voir une femelle sans petit alors qu’elle est suitée est de 
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21%. L’erreur de détermination du statut reproducteur est donc importante sur ce site, et on 

comprend aisément l’intérêt d’utiliser le Robust-Design. 

 Ces observations montrent les avantages d’intégrer le Robust-Design, toutefois, il est 

important de noter quelques points. Dans le cas d’une utilisation pour estimer la survie 

juvénile, il est nécessaire d’avoir une probabilité de recapture annuelle importante. C’est 

pourquoi nous n’avons pas estimé la survie juvénile à partir de cette méthode sur la 

population du Caroux, ce paramètre pouvant par ailleurs être estimé à partir d’un nombre 

important d’agneaux marqués chaque année. Cette méthode a en revanche permis une 

estimation plus fine de la fécondité. La comparaison entre les paramètres estimés avec et 

sans Robust-Design montrent une sous-estimation liée aux erreurs de détermination du 

succès reproducteur (voir Figure 1). Cette sous-estimation est variable, et peut aller jusqu’à 

11% (soit plus de la moitié du coefficient de variation temporelle de ce paramètre). 

Connaissant l’importance d’obtenir les estimations les moins biaisées, ces résultats mettent 

en avant les apports du Robust-Design. Cependant, le cadre du Robust-Design est gourmand 

en données et le choix de l’utilisation de ce type de modèle doit être réfléchi en fonction des 

besoins de justesse par rapport aux questions biologiques que l’on se pose et surtout des 

données disponibles. 

  

 

 

  

Figure 45 Comparaison des estimations du modèle avec Robust-
Design et sans de la probabilité de mettre bas en fonction de l’âge chez 

le mouflon dans le Caroux 
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Perspectives 

 

 En analogie avec la théorie des compromis d’allocation d’énergie, la durée d’une 

thèse est limitée. Le temps alloué à une tache ne peut l’être à une autre. Mais contrairement 

aux compromis d’allocation d’énergie où les fonctions à assouvir sont limitées, plus le temps 

s’écoule au cours de la thèse, plus de nouveaux projets ou d’idées s’ajoutent. Il en résulte 

souvent que toutes les questions posées en début de thèse n’ont pas forcément trouvé de 

réponses, mais surtout que de nouvelles questions émergent. Certaines perspectives de 

recherche ont déjà été évoquées au cours de la discussion. Dans ces paragraphes, 

j’évoquerai quelques-unes des perspectives que j’aurais aimé développer et qui me 

semblent importantes comme futurs axes de recherche. 

 

La reproduction du chamois dans les Bauges 

 

 Une des frustrations de cette thèse est liée au problème méthodologique rencontré 

pour estimer la reproduction des chamois dans les Bauges. Dans l’état des données 

actuelles, un modèle multi-événements seul ne semble pas pouvoir converger vers une 

estimation fiable. Nous avons tenté d’intégrer l’approche par Robust-Design (voir chapitre 3, 

4 et 5) dans ce modèle afin d’exploiter les nombreuses ré-observations intra-annuelles des 

femelles marquées et tirer bénéfice de ces données pour pouvoir estimer le succès de 

reproduction. Cette tentative a été aussi un échec, probablement à cause d’une forte 

variation interannuelle de la pression d’observation. 

 Une alternative au Robust-Desing, qui n’a pu être testée ici, serait d’utiliser les 

modèles intégrés de population (Schaub & Abadi 2011, Kéry & Schaub 2012). Ce type de 

modèle permet l’analyse conjointe de plusieurs sources d’information dans un même 

modèle démographique. Dans le cas du suivi de la population de chamois des Bauges, quatre 

sources d’information pourraient être combinées : les données de CMR au travers d’un 

modèle multi-événements, les suivis d’abondance pédestres réalisés chaque année (Loison 

et al. 2006) au travers d’un modèle d’estimation de taille de la population spatialement 

explicite (par exemple N-mixture model : Royle 2004, Hostetler & Chandler 2015), les 

données d’indice de reproduction obtenues durant ces comptages (nombre de chevreaux 

observés/nombre de femelles observées) et les données issues des prélèvements à la 

chasse. Les modèles intégrés de population ont déjà montré leur capacité à extraire 
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l’information contenue dans différentes sources de données et à la combiner pour 

permettre et/ou améliorer l’estimation des paramètres d’intérêts (Lee et al. 2015, Mosnier 

et al. 2015). Ils constituent donc à ce titre une piste de recherche prometteuse pour l’étude 

des variations démographiques de la population de chamois des Bauges. 

 

Hétérogénéité 

 

 L’hétérogénéité interindividuelle a ici été prise en compte comme une hétérogénéité 

fixe, au travers d’effets de groupes (Cam et al. 2002, Bergeron et al. 2011). L’hypothèse 

d’une hétérogénéité fixe repose sur 2 principes : (1) la variabilité entre les individus est liée à 

des caractéristiques latentes, mesurables en principe, mais non-observables, établies en 

début de vie, comme le patrimoine génétique, les effets cohortes ou maternels. (2) Ces 

différences latentes sont exprimées de manière constante tout au long de la vie des 

individus quels que soient l’âge et les conditions environnementales. 

 Cependant, l’expression de l’hétérogénéité latente pourrait être variable en fonction 

de l’âge, de la condition des individus et des conditions environnementales rencontrées 

(Leung & Forbes 1997, Barbraud & Weimerskirch 2005, Tavecchia et al. 2005, Chambert et 

al. 2013). Par exemple, dans un habitat riche en seslérie (non-limitant), les chamois de 

mauvaise qualité pourraient avoir accès à suffisamment de ressources pour compenser leur 

mauvaise qualité latente. Alors que dans un environnement pauvre en ressources, on peut 

s’attendre à ce que l’expression de l’hétérogénéité interindividuelle soit maximale car les 

individus ne pourraient compenser. Cette notion est importante dans le contexte de la 

sélection naturelle car cela implique que la pression de sélection pour une caractéristique 

latente dépend des conditions rencontrées par la population. 

 A l’inverse, l’hétérogénéité dynamique est définie comme des variations des traits 

d’histoire de vie d’un individu, générées par des processus stochastiques entraînant des 

transitions entre états (e.g. reproducteur vs non reproducteur) (Tuljapurkar et al. 2009). 

Cette hypothèse va donc à l’encontre d’une hétérogénéité latente puisque les différences 

entre individus seraient le résultat du hasard. Cela implique notamment que les différences 

de valeur sélective entre individus ne sont pas dues à des adaptations avantageuses 

impliquant une sélection naturelle. L’hétérogénéité dynamique serait donc le moteur d’une 

sélection neutre (Steiner & Tuljapurkar 2012). Plusieurs études ont confirmé cette 

hypothèse (Tuljapurkar et al. 2009, Steiner et al. 2010). Mais tous les résultats ne 

s’accordent pas. Par exemple, chez le chevreuil, Plard et al. (2012) ont mis en évidence 
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qu’une partie de la variation intra-individuelle résultait de processus stochastiques, mais que 

ce processus ne suffisait pas à décrire toute la variation. 

 Comprendre la part relative de l’hétérogénéité latente et de l’hétérogénéité 

dynamique dans les différences de trajectoires entre individus est essentiel en écologie 

évolutive, car seul l’hétérogénéité latente est synonyme d’adaptation des individus, et donc 

de sélection naturelle (Cam et al. 2016). Les premières études sur le sujet ont cependant 

montré des résultats contrastés. Une des raisons serait liée à des problèmes de puissance 

statistique associée aux outils utilisés actuellement pour tester ces deux types 

d’hétérogénéité (Bonnet et al. 2016). Il serait donc intéressant d’évaluer le support de nos 

données à chacun de ces processus tout en suivant les recommandations de Bonnet et al. 

(2016) pour évaluer les résultats de chaque modèle en fonction de sa puissance. 

 

Coût de la reproduction 

 

 Nos résultats concernant le coût de la reproduction ont mis en avant la nécessité de 

distinguer les différentes phases de reproduction, de la gestation au sevrage, et suggèrent 

d’intégrer cette séquentialité dans les protocoles d’échantillonnage, afin d’alimenter les 

contributions empiriques sur ce sujet, encore confidentielles chez les ongulés. 

Nos résultats ont également mis en avant le fait que les stratégies de l’isard et du 

mouflon étaient structurées non seulement sur l’axe lent-rapide des variations des stratégies 

d’histoire de vie, mais aussi sur le 3ème axe, qui reflète le degré d’effort de reproduction 

investi dans chaque occasion de reproduction. Une étude multi-spécifique des coûts associés 

aux différentes phases de la reproduction, en prenant en compte les conditions écologiques 

de l’espèce, les conditions environnementales des populations, et l’hétérogénéité 

individuelle, devrait apporter un éclairage nouveau dans la compréhension des stratégies 

d’histoire de vie. Cela devrait notamment permettre d’identifier les facteurs déterminant la 

position d’une espèce le long du 3ème axe de variation des stratégies d’histoire vie, qui a pour 

l’instant été encore peu étudié.  

 Nous nous sommes intéressés dans cette étude aux coûts à moyen terme, c’est à dire 

à l’impact de la reproduction de l’année en cours sur la reproduction et la survie de l’année 

suivante. Or, il peut y avoir un décalage des coûts : l’énergie investie en début de vie peut 

avoir des conséquences sur la performance des animaux plusieurs années plus tard (e.g., 

(Toïgo et al. 2013, Bleu et al. 2014) pour allocation précoce à la croissance vs survie à l’âge 

adulte chez bouquetin et chamois respectivement ; (Lemaître et al. 2015) pour une revue). 
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C’est un axe de recherche à approfondir sur nos populations. Ces résultats mettent d’ailleurs 

en exergue le rôle important des conditions environnementales de l’année de naissance 

(effets cohorte) dans les trajectoires individuelles (Douhard et al. 2014), rôle qui reste aussi à 

évaluer ici. 

 

Climat 

 

Depuis une vingtaine d’année, de nombreuses études visant à identifier les 

modifications que les variations climatiques engendrent sur les populations de grands 

herbivores se sont focalisées sur des indices climatiques globaux obtenus à de larges 

échelles géographiques (e.g. NAO à l’échelle de l’hémisphère nord, Post et al. 1999, Stenseth 

& Mysterud 2005) ou sur des mesures indirectes de productivité végétale (NDVI, Pettorelli 

2013). Cependant, ces mesures ne sont pas forcément adaptées à l’étude de la réponse aux 

changements climatiques d’une espèce sur un site, car elles ne sont pas toujours corrélées 

aux variables climatiques locales (Hallett et al. 2004, Nielsen et al. 2012), et ne reflètent 

donc pas les conditions rencontrées par la population. En parallèle, l’hétérogénéité des 

résultats publiés souligne la difficulté d’identifier les mécanismes à travers lesquels les 

variables climatiques influencent les paramètres démographiques étudiés (Mysterud et al. 

2008). S’agit-il d’effets directs comme les stress thermiques induits par les conditions 

hivernales ou estivales ? S’agit-il d’effets indirects à travers l’influence des températures et 

des précipitations sur la quantité de ressources disponibles pour les individus ? Sur leur 

qualité ? Quelles sont les variables climatiques qui expliquent le mieux la variabilité de la 

productivité végétale (en quantité et qualité) ? Pour répondre à toutes ces questions, il sera 

nécessaire de développer des approches pluri-disciplinaires, englobant des mesures directes 

de la disponibilité en ressources végétales, afin d’avoir une compréhension holistique du 

système climat-végétation-faune (Pettorelli et al. 2005).  

Et enfin, comme énoncé au tout début de cette thèse, les modèles de distribution des 

espèces ont été beaucoup améliorés par l’intégration de la dynamique des populations 

(Keith et al. 2008, Anderson et al. 2009). Toutefois, le pouvoir prédictif de ces modèles est 

encore limité par la large échelle spatiale à laquelle ils sont développés (Guisan & Thuiller 

2005). Dans le cas d’un environnement montagnard, où les espèces peuvent profiter d’une 

migration altitudinale, l’utilisation d’une résolution spatiale fine peut particulièrement 

modifier les prédictions de persistance d’un habitat favorable (Randin et al. 2009). Intégrer 

les processus à travers lesquels le climat influence localement la dynamique des espèces 

devrait permettre d’améliorer considérablement ces modèles et d’aboutir à des prédictions 
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plus réalistes quant au devenir des espèces, ce qui sera certainement un des plus gros 

challenge de l’Ecologie dans les années à venir.  
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de la reproduction sur le chamois dans les Bauges. 

 

 

  

Figure 46 : Matrices de transition multi-évènement avec « trap-dependance », soit un effet de la capture 
précédente sur la capture en cours. « * » correspond à la probabilité complémentaire sur une ligne de la matrice. 

  

  

R C R I NR C NR I Mort

R C s - - - *

R I - s - - *

NR C - - s - *

NR I - - - s *

Mort - - - - *

R C R I NR C NR I Mort

R C t - * - -

R I - t - * -

NR C t - * - -

NR I - t - * -

Mort - - - - *

R C R I NR C NR I Mort

R C c * - - -

R I c * - - -

NR C - - c * -

NR I - - c * -

Mort - - - - *

Matrices de transition

S_Probabilité de survie

T_Probabilité de reproduction

C_Probabilité de capture

Pas vu Vu (R) Vu(NR)

R C - * -

R I * - -

NR C - - *

NR I * - -

Mort * - -

(0) (1) (2) (3)

Pas vu * - - -

Vu (R) - d - *

Vu(NR) - - d *

D_Probabilité de détermination

Matrice d'événement

C'_Capture
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Figure 47 : Exemple de sortie de 2 modèles réalisés avec les matrices précédentes sur les données du suivi 
reproducteur des Bauges. Pour une compréhension plus directe du problème rencontré, je vous présente ici un modèle 
simple, mais une grande quantité de modèle plus ou moins complexe avec effet du statut reproducteur, de la classe 
d’âge sur la probabilité de survie et de reproduction ainsi que l’effet du temps sur la probabilité de survie, de 
reproduction, de capture et de détermination ont été essayés. Tous ces modèles ayant conduit à des résultats similaires. 
Le modèle correspondant à ces résultats est un modèle avec survie (S) qui ne dépend pas du statut reproducteur (estimé 
en moyenne à 0.90), la reproduction (T) dépendant du statut reproducteur précédent, capture (C) dépendant de la 
capture précédente (individu capturé à l’occasion précédente : 0.79, non capturé : 0.47) et détermination du statut 
reproducteur (D) en fonction de l’état biologique.  

 

Figure 47A, les estimations nous montrent que la détermination du statut 

reproducteur pour les femelles reproductrice (R) est de 1. C’est-à-dire que toutes les 

femelles reproductrices sont vues sans erreur de détermination. Les observations 

indéterminées correspondent donc à des femelles non reproductrice (NR). Connaissant le 

nombre important de femelles vu indéterminées, nous comprenons que cela a une influence 

directe sur la probabilité de se reproduire qui est estimé entre 0.5 et 0.6. (B) A l’inverse, ici le 

modèle a convergé vers une autre solution : toutes les femelles indéterminées sont 

reproductrices. La probabilité de se reproduire est supérieur de 30% par rapport aux 

résultats précédents.  

A.

Parameters From Age Step Estimates

 T R - 2 0.61

 T NR - 2 0.49

 D R - 2 1.00

 D NR - 2 0.35

B.

Parameters From Age Step Estimates

  T R - 2 0.87

  T NR - 2 0.78

  D R - 2 0.72

  D NR - 2 1.00
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design and multi-event models unveils cost of lactation in a large 

herbivore 

 

Appendix S1: Diagram of fate of adult female of Pyrenean chamois during a primary 

occasion. 

 

 

  

Biological state Events Biological state Events Biological state Events Code

(1) "111"

(0) "110"

(2) "112"

(0) "110"

(1) "101"

(0) "100"

(2) "102"

(0) "100"

(2) "122"

(0) "120"

(2) "102"

(0) "100"

(1) "211"

(0) "210"

(2) "212"

(0) "210"

(1) "201"

(0) "200"

(2) "202"

(0) "200"

(2) "222"

(0) "220"

(2) "202"

(0) "200"

(1) "011"

(0) "010"

(2) "012"

(0) "010"

(1) "001"

(0) "000"

(2) "002"

(0) "000"

(2) "022"

(0) "020"

(2) "002"

(0) "000"

(2) "222"

(0) "220"

(2) "202"

(0) "200"

(2) "022"

(0) "020"

(2) "002"

(0) "000"

Dead Dead Not observed (0) Dead (0) Dead (0) "000"

Secondary occasion 1 Secondary occasion 2 Secondary occasion 3

Kid Survival

Kid Dead

(1)

Kid Survival

(0)

Kid Survival

(0)

With Kid (1)

Kid Survival

(1)

Kid Survival

Kid Dead

(0)

Kid Survival

Kid Dead

Kid Dead

Kid Dead

Kid Dead

Kid Dead

(2)

Kid Dead

(2) Kid Dead

(0) Kid Dead

Kid Survival

(1)

Kid Survival

Kid Dead

(0)

Kid Survival

Kid Dead

Kid Dead

(2) Kid Dead

(0) Kid Dead

Not Breeding

(2) Not Breeding

(0) Not Breeding

Not Breeding

(2) Not Breeding

(0) Not Breeding

Without Kid (2)

Not observed (0)

Non Breeding   

Alive
Alive

Breeding   

Not observed (0)

Without Kid (2)
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APPENDIX S2: Transition matrices for the adult female survival, the breeding 

probabilities, the kid spring survival, and the kid summer survival. The five states are: dead 

“D”, non-breeding “NB”, breeding and non-lactating “B”, breeding and lactating “L” and 

breeding and weaning “W”. 

 

Step 1: Adult female survival 

Intermediate state is either Alive (A_) or Dead (D) 

 

 

Step 2: Breeding probabilities 

Intermediate states are either Alive and Breeder (AB_) or Non-Breeder (NB) 

 

 

Step 3: Kid survival  

Intermediate states are either Alive, Breeder and Lactating (ABL_) or Breeder and no 

lactating (B) 

 

 

A_W A_B A_L A_NB D

W s - - - *

B - s - - *

L - - s - *

NB - - - s *

D * - - - *

AB_W AB_B AB_L AB_NB NB D

A_W b - - - * -

A_B - b - - * -

A_L - - b - * -

A_NB - - - b * -

D - - - - - *

ABL_W ABL_B ABL_L ABL_NB B NB D

AB_W l - - - * - -

AB_B - l - - * - -

AB_L - - l - * - -

AB_NB - - - l * - -

NB - - - - - * *

D - - - - - - *
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Step 4: Kid summer survival 

  

W B L NB D

ABL_W w - * - -

ABL_B w - * - -

ABL_L w - * - -

ABL_NB w - * - -

B - * - - -

NB - - - * -

D - - - - *
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APPENDIX S3: Secondary events matrices from April to June, from July to August, from 

September to December and the matrix summarizing the events. The five states are: dead 

“D”, non-breeding “NB”, breeding and non-lactating “B”, breeding and lactating “L” and 

breeding and weaning “W”. For each secondary occasion, the three secondary events are “0” 

not seen, “1” seen with a young, and “2” seen without young. From April to June, there is one 

secondary event (“X”). From July to August, there are two secondary events (”XX”), the first 

for secondary occasion from April to June and the second for secondary occasion from July to 

August. From September to December, there are three secondary events (“XXX”), the first for 

secondary occasion from April to June, the second for secondary occasion from July to August 

and the third for secondary occasion from September to December. 

 

Step 1: Secondary events matrix from April to June AJ  

 

 

 

Step 2: Secondary events matrix from July to August JA 

 

D

0 0 1 2 0 1 2 0 1 2 0 2

W - p * p - - - - - - - -

B - - - - p * p - - - - -

L - - - - - - - p * p - -

NB - - - - - - - - - - p *

D * - - - - - - - - - - -

W B L NB

D

00 00 01 10 11 20 21 00 02 10 12 20 22 00 01 10 11 20 21 00 02 20 22

D 0 * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

0 - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

1 - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - -

2 - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - -

0 - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - -

1 - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - -

2 - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - -

0 - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - -

1 - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - -

2 - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - -

0 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - -

2 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p
NB

W B L NB

W

B

L
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Step 3: Secondary events matrix from September to December 1 

 2 

D

000 001 010 011 100 101 110 111 200 201 210 211 002 020 022 100 102 120 122 200 202 220 222 002 010 012 100 102 110 112 200 202 210 212 002 020 022 200 202 220 222

D 00 * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

00 * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

01 - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

10 - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

11 - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

20 - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

21 - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

00 * - - - - - - - - - - - p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

02 - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

10 - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

12 - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

20 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

22 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - - - - -

00 * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - p - - - - - - - - - - - - - - - - -

01 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - - - -

10 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - - - -

11 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - - - -

20 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - - - -

21 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - - - - -

00 * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - p - - - - - -

02 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - - - -

20 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p - -

22 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * p

NB

W B L NB

W

B

L
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Step 4: Matrix summarizing the events possible for each state 

 

 

 

  

000 001 010 011 100 101 110 111 200 201 210 211 002 020 022 102 120 122 202 220 212 012 112 222

D 000 * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

001 - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

010 - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

011 - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

100 - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

101 - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - -

110 - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - -

111 - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - -

200 - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - -

201 - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - -

210 - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - -

211 - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - -

002 - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - -

020 - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - -

022 - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - -

100 - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

102 - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - -

120 - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - -

122 - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - -

200 - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - -

202 - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - -

220 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - -

222 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - *

002 - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - -

010 - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

012 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - -

100 - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

102 - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - -

110 - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - - - -

112 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * -

200 - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - -

202 - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - -

210 - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - -

212 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - -

002 - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - - -

020 - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - - -

022 - - - - - - - - - - - - - - * - - - - - - - - -

200 - - - - - - - - * - - - - - - - - - - - - - - -

202 - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - - -

220 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - * - - - -

222 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - *

L

NB

W

B
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APPENDIX S4: Model selection testing for the effects of cost of reproduction on adult 

female survival (A),  breeding probability (B), kid spring survival (C), kid summer survival (D) 

during step 1. Np: number of parameters; ΔAICc, difference in AICc between the tested 

model and the model with the lowest AICc, and AICc weight (Wi) of the tested models are 

provided. 

 

 

 

  

Model Np AICc ΔAICc Wi Model Np AICc ΔAICc Wi

Gestation   21 1427.70 0.00 0.26 Constant 20 1429.28 0.00 0.22

Constant 20 1427.89 0.19 0.24 Lactation+Weaning   22 1429.41 0.13 0.21

Gestation+ Weaning  22 1429.22 1.52 0.12 Lactation   21 1429.67 0.39 0.18

Gestation+Lactation   22 1429.90 2.20 0.09 Full model 23 1430.39 1.12 0.13

Lactation   21 1430.10 2.40 0.08 Gestation+Lactation   22 1431.02 1.74 0.09

Weaning   21 1430.21 2.52 0.07 Weaning   21 1431.53 2.25 0.07

Full model 23 1430.39 2.69 0.07 Gestation   21 1431.60 2.32 0.07

Lactation+Weaning   22 1430.58 2.88 0.06 Gestation+Weaning   22 1433.81 4.54 0.02

Model Np AICc ΔAICc Wi Model Np AICc ΔAICc Wi

Constant 20 1423.49 0.00 0.44 Constant 20 1423.88 0.00 0.41

Weaning   21 1425.77 2.28 0.14 Lactation   21 1425.80 1.91 0.16

Gestation   21 1425.81 2.31 0.14 Weaning   21 1426.07 2.18 0.14

Lactation   21 1425.83 2.34 0.14 Gestation   21 1426.12 2.24 0.13

Lactation+Weaning   22 1428.03 4.54 0.05 Lactation+Weaning   22 1428.02 4.14 0.05

Gestation+Weaning   22 1428.13 4.64 0.04 Gestation+Lactation   22 1428.15 4.27 0.05

Gestation+Lactation   22 1428.17 4.68 0.04 Gestation+Weaning   22 1428.38 4.50 0.04

Full model 23 1430.39 6.90 0.01 Full model 23 1430.39 6.51 0.02

A. Adult female survival (S) B. Breeding probabilities (BP)

C. Kid spring survival (SprS) D. Kid summer survival (SumS)
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Résumé : Dans l’hémisphère Nord, les populations de grands herbivores ont connu ces dernières décennies des modifications 

environnementales majeures, liées d’une part à l’augmentation importante de leur densité, et d’autre part aux changements globaux 

qui affectent leur habitat (notamment réchauffement climatique, modification des activités humaines, et fragmentation de l’habitat). 

Mieux comprendre comment ces espèces vont adapter leurs stratégies d’histoire de vie pour répondre à ces modifications est une 

question majeure de l’écologie des populations, et une étape nécessaire pour pouvoir adapter leur gestion aux enjeux 

environnementaux et sociétaux actuels. C’est dans ce contexte que nous avons étudié quelles étaient les sources de variation des 

tactiques de survie et de reproduction chez trois espèces de grands herbivores de montagne (l’isard Rupicapra pyreneica, le chamois 

Rupicapra rupicapra, et le mouflon méditerranéen Ovis gmelini musimon × Ovis sp.). A partir de suivis longitudinaux par capture-

marquage-recapture (CMR) nous nous sommes plus particulièrement focalisés sur le rôle de l’hétérogénéité individuelle latente, de la 

variabilité climatique et de la structuration spatiale sur les paramètres démographiques. Ce travail s’est appuyé sur l’utilisation de 

modèles de mélange et d’une combinaison innovante du robust-design et des modèles multi-événements pour analyser des données 

démographiques collectées à différentes échelles spatio-temporelles. L’hétérogénéité individuelle s’est avérée être une composante 

majeure de la démographie des 3 espèces étudiées, avec l’identification chez le mouflon et l’isard de femelles aux performances 

reproductives contrastées, et l’existence chez le chamois de différences de survie entre individus liées à la qualité de l‘habitat occupé. 

Ces modèles ont aussi permis de révéler une augmentation de l’investissement reproducteur en fin de vie chez les femelles de mouflon 

au détriment de leur survie et d’étudier chez les femelles d’isard les différentes phases de l’effort reproducteur, de la gestation au 

sevrage, pour mettre en évidence que seule la lactation a un coût sur la reproduction suivante. Nos résultats ont également mis en 

exergue le rôle prépondérant du climat hivernal et printanier sur les paramètres démographiques des 3 espèces, tout en confirmant 

que ces effets sont souvent spécifiques à la population et au site étudiés. Cette étude montre également que l’isard et le mouflon, bien 

que relativement comparables en termes de taille, de traits écologiques, et de position phylogénétique, adoptent des stratégies 

d’histoire de vie contrastées. Au final, nos résultats soulignent donc l’importance des études démographiques comparatives à plusieurs 

niveaux d’organisation (inter-espèces, inter-population, intra-population), pour mieux comprendre le devenir des espèces de grands 

herbivores face aux perturbations environnementales.  

Mots-clés : isard Rupicapra pyreneica, chamois Rupicapra rupicapra, mouflon Ovis gmelini musimon × Ovis sp., démographie, 

dynamique des populations, climat, spatial, hétérogénéité individuelle, qualité, coût de la reproduction, modèle multi-événements, 

robust-design, stratégie d’histoire de vie 

Abstract : In Northern hemisphere, populations of large herbivores have to cope with major environmental modifications linked to 

the increase of their density and to global change which strongly impacts their habitat (climate change, modification of human activities 

and habitat fragmentation). Understanding how these species adjust their life history strategies in response to such modifications is 

central for population ecology and for management issues. In this context, this work aimed to identify the sources of variation of survival 

and reproductive tactics in 3 species of mountain ungulate (Pyrenean chamois Rupicapra pyreneica, Alpine chamois Rupicapra rupicapra, 

and Mediterranean mouflon Ovis gmelini musimon × Ovis sp.). Using capture-mark-recapture monitoring we specifically investigated the 

role of individual heterogeneity, climate change, and spatial heterogeneity in shaping vital rates. This work relied on mixture models and 

an innovative combination of robust-design into a multi-events framework to explore demographic data collected at different spatio-

temporal scales. Fixed heterogeneity appeared as a major demographic component in the 3 studied species by highlighting in mouflon 

and Pyrenean chamois two groups of females with contrasted reproductive performance, and by providing evidence in chamois of 

among-females differences in survival rates linked to the quality of their habitat. These models allowed us to provide evidence for the 

terminal investment hypothesis in female mouflon and to decompose reproductive effort in females of Pyrenean chamois from gestation 

to weaning, to unveil that lactation only led to cost on subsequent reproduction. Our results also highlighted the major influence of 

winter and spring climatic conditions on demographic parameters in the 3 studied species, and confirmed the general trend that climate 

effects are often species- and site-specific. Our findings provided evidence that Pyrenean chamois and mouflon evolved contrasted life 

history strategies, although both species share strong similarities in terms of body mass, ecological traits and phylogenetic position. 

Finally, our work stresses the importance of conducting comparative demographic studies, based on longitudinal monitoring of marked 

individuals, at inter-specific, inter-population and within population levels, to better understand and predict the future of large 

herbivores populations in the current context of global changes. 

Key-words : Pyrenean chamois Rupicapra pyreneica, Alpine chamois Rupicapra rupicapra, mouflon Ovis gmelini musimon × Ovis sp., 

demography, population dynamic, climate, spatial, individual heterogeneity, quality, cost of reproduction, multi-events, robust-design, 

life history strategy 


