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Résumé

La région méditerranéenne, hot-spot de biodiversité avec un fort taux d'endémisme, est
classée parmi les zones les plus touchées par le changement climatique. La conservation des
especes nécessite de comprendre finement leur démographie face a ces changements, mais
aussi leur capacité a s’adapter a ces nouvelles conditions. Au cours de cette thése, deux
especes végétales rares méditerranéennes ont été étudiées, Centaurea corymbosa et Brassica
insularis, en utilisant des modeles mathématiques récents pour analyser des suivis
démographiques de long-terme (22 ans et 18 ans). Dans la premicre partie de cette thése, des
modeles de projection matriciels ont été construits afin d’analyser la variation spatio-
temporelle des taux d’accroissement des populations de C. corymbosa. Cela a permis
d'identifier les facteurs climatiques clefs qui impactent les taux d’accroissement des
populations, et plus finement, les parameétres de survie, de floraison et de fécondité. Une
analyse de viabilité des populations a été réalisée sous différents scénarios climatiques. Dans
un second temps, une analyse de la capacité des populations de C. corymbosa a répondre a ces
changements climatiques a ¢été effectuée avec un modele de projection intégral. Les
changements des traits d’histoire de vie au cours du temps ont montré que la stratégie de
floraison observée répond aux variations climatiques en suivant la méme direction que la
stratégie optimale. Ceci montre que les populations sont capables de s’adapter au changement
climatique. Enfin, des mod¢les de capture-recapture (CR) ont été construits afin de déterminer
I’influence de la faible détectabilit¢ des individus sur [’estimation des parametres
démographiques chez B. insularis. Les probabilités de survie estimées par 1’approche
classique sont inférieures a celles estimées par les modeles CR. Les paramétres estimés par les
deux approches sont en général trés corrélés, a l'exception d'une population montrant des
problémes d'identification des individus. L'ensemble de cette these est replacé dans le cadre
de la biologie de la conservation des espéces végétales, notamment en suggérant de prendre
en compte leur capacité de réponse au changement climatique.

Mots-clefs : Mod¢le de projection matriciel, Modele de projection intégral, Mod¢le capture-
recapture, Biologie de conservation, Changement climatique, Brassica insularis, Centaurea
corymbosa.






Demography and adaptive responses of plant populations to
environmental changes

Abstract

Mediterranean region is a biodiversity hot-spot with a high endemism rate and is
classified among the areas most sensitive to climate change. Deep understanding of
demography and evolution following these changes is a necessity for species conservation.
During this thesis, two rare Mediterranean plant species have been studied, Centaurea
corymbosa and Brassica insularis, using recent mathematical models to analyse long term
demographic datasets (22 and 18 years). In the first part of this thesis, matrix projection
models have been used to analyse spatio-temporal variation in population growth rate in C.
corymbosa. Major climatic parameters that impact population growth rate and survival,
flowering and fecundity have been identified. A population viability analysis has been
performed under various climatic scenarios. In a second part, an analysis of the population
ability of C. corymbosa to response to these climatic changes has been performed using
integral projection models. Temporal variation of life-history traits showed that the realized
flowering strategy varied with climatic conditions following the same direction than the
optimal flowering strategy. It can thus be concluded that the studied populations can adapt to
climatic changes. Finally, capture-recapture models have been applied on the Brassica
insularis dataset to analyse the effect of plant detectability on demographic parameter
estimations. Survival probabilities obtained with the classical approach are lower than the
ones estimated using the CR models. However, the parameters estimated using both methods
are highly correlated, except for one population where individual identification is problematic.
Results of this thesis are linked to some considerations in conservation biology of plants,
particularly to their ability to respond to climatic changes.

Key-words: Matrix Projection Model, Integral Projection Model, Capture-Recapture model,
Conservation biology, Climate change, Brassica insularis, Centaurea corymbosa.
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Froblématiquc et Motivations

Problématique et Motivations

La présente these fait partie de deux projets de gestion et conservation de deux especes
végétales, Centaurea corymbosa et Brassica insularis, qui ont été initiés en 1994 et 1998,
respectivement. Ces espéces sont endémiques de la région méditerranéenne et classées comme
vulnérables au niveau national et international. La gestion des populations d'espéces menacées
nécessite de connaitre finement leur démographie et les facteurs qui ’impactent. Cette thése
repose sur des jeux de données de long-terme, 22 ans pour C. corymbosa et 18 ans pour B.
insularis, ce qui représente des jeux de données exceptionnels pour des espéces végétales. Outre
I’analyse de la démographie de ces especes, un objectif principal de cette thése était d’appliquer
des modeles mathématiques récemment développés, autres que les modeles de projection

matriciels, afin de pouvoir aborder de nouvelles questions.

La région méditerranéenne est reconnue comme un hot-spot de biodiversité parmi les 34
régions identifiées au niveau mondial, elle comprend notamment un grand nombre d'especes
végétales rares et endémiques. Cependant, cette région a été également identifiée comme ['une
des régions les plus sensibles au changement climatique. En particulier, les especes, comme C.
corymbosa et B. insularis, qui poussent sur des habitats rocheux sont plus exposées aux risques
de sécheresse vu que de tels habitats ont une faible capacité de rétention d’eau. L’impact du
climat sur la dynamique et la viabilit¢ des populations de C. corymbosa a été étudié
précédemment par Fréville et al. (2004) avec un jeu de données de courte durée (8 ans),
insuffisant pour obtenir des résultats robustes sur le lien climat-parameétres démographiques. La
premicre motivation de ce travail était d’appliquer les modeles de projection matriciels sur une
plus longue période (22 ans) afin de décrire la dynamique des populations. Dans le cadre de la
conservation des populations, il est important d’identifier les parametres du cycle de vie les plus
influencés par le climat, sur lesquels il faut agir en priorit¢é afin d’améliorer le taux

d’accroissement des populations.

Pour persister face aux changements climatiques, les espéces végétales devront migrer vers
des habitats ou les conditions sont favorables, ou rester sur place et s’adapter a de nouvelles
conditions. La capacité d’adaptation de C. corymbosa est un sujet qui n’a pas encore été abordé
a ce jour. C. corymbosa étant une espéce monocarpique (i.e. la reproduction est fatale), la taille a
la floraison est un trait d’histoire de vie crucial qui influence la dynamique des populations. La
longue série temporelle des données permet de déterminer si ce trait d’histoire de vie a changé

au cours du temps, s’il est influencé par les facteurs climatiques et comment cela influence la
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dynamique des populations. Cependant, les modeles de projection matriciels, étant des modeles
discrets et structurés en stades de vie pour cette espece, ne permettent pas de lier des traits
continus, tels que la taille a la floraison, a la dynamique des populations. Une alternative est
I’utilisation des modeles de projection intégraux qui permettent de combiner des variables
continues et des variables discretes mais aussi des covariables. L’élément central de cette these a
été d’appliquer et de développer ces modeles de projection intégraux sur le jeu de données C.
corymbosa. Ces modeles permettent notamment d’analyser si la stratégie de floraison observée

est proche de la stratégie optimale.

L’un des objectifs initiaux était d’effectuer les mémes analyses sur C. corymbosa et B.
insularis afin d’obtenir une étude comparative entre ces deux espéces dont les cycles de vie
different. Cependant, B. insularis étant une espece longévive et polycarpique, 1’é¢tude de
changement des traits d’histoire de vie au cours du temps est plus complexe. De plus, le jeu de
données ne contient pas suffisamment d’histoire de vie complétes (de la germination jusqu’a la
mort). Au cours de I’exploration des données, il est apparu un probléme sur la détectabilité¢ des
individus. Chez Brassica insularis, les plantes peuvent rentrer dans un état de dormance
végétative ou I’individu est marqué ‘mort’ mais peut réapparaitre aprés une ou plusieurs années.
Un faible taux de détection des individus peut donc étre une conséquence de cette dormance,
mais peut aussi étre dii a d’autres facteurs comme ’erreur de 1’observateur. La construction de
modeles en dynamique des populations lorsqu’elle est basée sur un jeu de données contenant des
‘trous’ (individus non-détectés) dans les histoires de vie peut mener a des estimations non
précises et donc des conclusions erronées. Les modeles de Capture-Recapture Multi-états sont
fréquemment utilisés dans de telles situations, ou les cas d’individus non-détectés sont pris en
compte dans I’estimation des parameétres. J’ai proposé donc durant cette these utilisation de ces
modeles pour tenir compte des cas des individus non-détectés pour 1’estimation des parameétres

démographiques.

Cette theése est donc basée sur trois types différents de modeles mathématiques en dynamique
des populations : les modeles de projection matriciels, les modeles de projection intégraux et les
modeles de capture-recapture. Dans ce chapitre introductif, je décrirai tout d’abord ces modeles
et leurs principales caractéristiques, leurs utilisations au cours du temps, etc. Je mettrai
également I’accent sur les principaux facteurs influencant la dynamique et viabilité des
populations végétales et leur capacité a répondre aux changements environnementaux. Je

décrirai enfin les modeles biologiques étudiés.
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1. Modéles mathématiques en dynamique des populations

1.1 Histoire des mode¢les de dynamique des populations

Les applications des concepts mathématiques a 1’étude de la croissance des populations ont
été développées depuis la fin du 18°™ siécle, et Malthus (1798') est considéré comme un des
fondateurs des mod¢les mathématiques des populations en proposant un modele de croissance

exponentielle
N, = Ny e

avec N; le nombre d’individus au temps t, Ny la taille de la population initiale et r représentant
la contribution individuelle a la croissance de la population. Sir < 0, la population finit par
s’éteindre, alors que sir > 0, la population croit indéfiniment a un taux exponentiel. Ce

modéle simpliste a été complété par Verhulst (1838") en un modeéle de croissance logistique

Ny K
N, = .
(No + (K — Np) e(r®)

Ce modéle est basé¢ sur ’hypotheése que la contribution individuelle a la croissance de la
population est une fonction décroissante de la taille de la population, K représentant le
nombre d’individus pour lequel la croissance est nulle. Ce mode¢le a été popularisé par Pearl et
Reed (1908'). Des extensions ont été proposées par Lotka (1924!), Volterra (1926'), Gause
(1934") et Kostitzin (1939') dans le but d’inclure ’effet de la compétition interspécifique et

I’interaction proie-prédateur (voir Edelstein-Keshet, 1987).

Tous ces modeles ne tiennent pas compte de la structure de la population et considerent
que tous les individus sont identiques en termes de probabilité de survie et de taux de
reproduction. Un mode¢le structuré en classes est un modele qui considére que les individus
transitent entre différentes classes (ex. age, taille, etc...), et que dans chaque classe les
individus ont les mémes caractéristiques de survie et de reproduction. Pour 1’étude de la
dynamique des populations structurées, des modeles ont été introduits au début des années 40

qui s’expriment par une équation matricielle

N1y = AN,

! Les références avec I’exposant ! sont citées a partir des livres et ne sont pas forcément lus.
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ou NV, N+ sont des vecteurs représentant le nombre d’individus a ¢ et #+/ dans chaque classe
et A est la matrice de transition dont les ¢léments représentent les taux de passage d’une
classe a I’autre sur un pas du temps. Ces modeles matriciels ont été développés par Leslie
(1945', 1948") pour des populations animales structurées en classes d'age (voir Ebert, 1998).
Une autre influence importante sur le développement des modéles matriciels de population est
celle de Lefkovitch (1965'), le premier a introduire une alternative de classification
d’individus en stades de développement plutét qu’en age (voir Caswell, 2001). La
classification par classes de taille est proposée par Usher (1966') sur des populations d’arbres.

Les écologistes ont adopté ces modeles pour les populations végétales a partir de 1970.
1.2 Modéles de populations matriciels

Un mode¢le de population matriciel a pour but de prédire le nombre d’individus a t+1/ a
partir du nombre d’individus a ¢ dans chaque classe de la population. Une population peut étre
structurée en classes discretes, ou chaque classe regroupe les individus qui ont les mémes
caractéristiques. On parle des modeles de Leslie lorsque la population est subdivisée en
classes d’age (Ebert, 1998). Une classification en classes de taille est mieux adaptée pour les
especes veégetales pour lesquelles la taille est un meilleur prédicteur de la survie et de la
fécondité. Une telle classification est parfois également utilisée pour des populations animales
(Ellner and Guckenheimer, 2006). La subdivision en classe discrétes peut étre arbitraire en
termes de choix des bornes de chaque classe. Une alternative est de classifier les individus de

en différents stades de vie (ex. juvénile, adulte et adulte reproducteur).
Cycle de vie

Un mode¢le matriciel d’une population structurée en stade est basé sur un cycle de vie qui
dépend de I’ensemble de stades de vie qui caractérisent 1’espeéce étudiée, mais aussi de
I’intervalle de projection (le pas de temps) qui peut étre un jour, une semaine, un an, etc. Le
cycle de vie est souvent décrit par un graphe (Fig. 1) dont les nceuds représentent les
différents stades de vie, les fleches et les arcs indiquent les parametres de transitions (survie-

reproduction) entre les stades de vie sur un pas de temps.
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fs

f2

5 52

Figure 1. Exemple de cycle de vie d’une population subdivisée en trois classes. Les termes

si représentent les probabilités de survie des individus et f; les taux de reproduction.
Construction de la matrice et du modeéle de projection

Le graphe résumant le cycle de vie pourra étre exprimé par des équations mathématiques
permettant de projeter I’effectif de la population dans chaque stade de vie a t+/. Le systéme

d’équations permettant de décrire le cycle de vie donné dans la figure 1 est le suivant :

n(t+1)= 0 + fangn + fans(t)
le (t + 1) = Slnl(t) + O + 0
ny(t+1) = 0 + s;n(t) + 0

avec n; le nombre d’individus dans le stade de vie i, s; les probabilités de survie et f; la

fécondité a chaque stade de vie i. Ces équations peuvent étre exprimées par une écriture

ny 0 fo fz\ /M
n; =[s; 0 O0].|n
M3/ ¢s1y O 53 0/ 3/

d’ou le modgele linéaire que 1’on appelle Modéle de Projection Matriciel donné par 1’équation

matricielle

Ney1 = AN
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La matrice A est appelée matrice de projection qui est une matrice de dimension (n, n),
avec n le nombre de stades de vie, non-négative (Vi,j a;; = 0) et dont les €léments a;
représentent les parametres de transition des individus du stade de vie j vers le stade de vie i
sur un pas de temps. De 1’équation précédente, on déduit ’effectif de la population a ¢ a partir

de la matrice de projection A et de I’effectif initial Ny, en effet :

Nl = A NO
NZZAleA(ANo):AzNO
N3 - A NZ - A (AZN()) = A3N0

Nt = AtNO

Dans le cas d’un environnement changeant, les paramétres de survie et de reproduction
varient dans le temps et donc la matrice A devient non-constante (Caswell, 2001). La
dynamique de populations est exprimée dans ce cas par un mode¢le linéaire ou la matrice A

dépend du temps :
Niy1 = AN
Solution du modéle de projection matriciel

Un des objectifs des modeles de projection matriciels est de déterminer le devenir des
populations quand ¢ tend vers I’infini (théorie asymptotique). La résolution analytique du
modele matriciel fournit des outils basiques pour I’analyse de la dynamique des populations.
Une matrice de projection de dimension n X n posséde n valeurs propres qui peuvent étre
réelles ou complexes. Le comportement asymptotique de la population est déterminé par la
valeur propre dominante et son vecteur propre associ¢. On définit une valeur propre
dominante par la plus grande valeur qui vérifie I’équation caractéristique (polynome de 1)

suivante :
det(A—AI) =0

ou A est la matrice de projection et I la matrice identité. Cette valeur propre représente le taux
d’accroissement asymptotique de la population (noté A.). Si Aa > 1 la population est en
croissance géométrique ou exponentielle, si Aa < 1 la population décroit et tend vers

I’extinction, et si A, = 1 alors la population reste stable.
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Le vecteur propre v associé a la valeur propre dominante, qui vérifie I’équation Av = A,v,
a une importance pour la dynamique des populations asymptotique. En effet, le vecteur propre
a droite v représente la structure de la population a I’équilibre appelée aussi structure stable
de la population (Caswell, 2001; Ellner and Guckenheimer, 2006). Le vecteur propre
dominant permet aussi d’effectuer des analyses prospectives (voir plus bas). Le vecteur propre
a gauche associé a la valeur propre dominante vérifie I’équation wtA = A ,wt (w' étant le
vecteur transposé de w) et ses composantes représentent les valeurs reproductives des
différents stades de vie, c’est-a-dire leur contribution relative (et individuelle) a la croissance

de la population (Ellner and Guckenheimer, 2006).
Propriété d’ergodicité et lien avec les chaines de Markov

Un mode¢le de population est dit ergodique si la dynamique asymptotique ne dépend pas
des conditions initiales. En particulier, si la matrice de projection A est irréductible, i.e. elle
n’admet pas un stade de vie absorbant, et si A est primitive, i.e. A, est strictement supérieure
aux autres valeurs propres, alors le taux d’accroissement asymptotique Aa et la structure stable

de la population v vérifient la propriété d’ergodicité (Caswell, 2001).

La formulation des modeles matriciels de population est a une transposée pres identique a
celle utilisée pour étudier les chaines de Markov X;,; = X;.P ou le processus A; est
généralement supposé stationnaire ergodique. La différence principale entre les matrices de
projections de population et les matrices de transition des chaines de Markov est que la
somme des ¢léments des colonnes de la matrice A ne vaut pas forcément 1. Ceci est di au fait
que les individus peuvent mourir (la somme peut donc étre inférieure a 1) et se reproduire (la

somme supérieure a 1).
Densitée-dépendance et effet Allee

Pour une population donnée, ’augmentation du nombre d’individus améne a une
décroissance des ressources disponibles, et éventuellement a une augmentation de la
prédation. La population se retrouve occupant un habitat sub-optimal, ce qui méne a une
réduction de la survie et du taux de reproduction (Hanski, 1990; Hassell, 1975). Les mode¢les

matriciels prenant en compte la densité-dépendance sont donc non-linéaires :

Niy1 = ApN;
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ou les ¢léments de la matrice de projection a;;(n) dépendent de 1’effectif de la population dans
chaque stade de vie. Les parameétres de transition dans le cycle de vie peuvent étre affectés
différemment par la densité-dépendance ce qui rend plus compliqué les analyses
asymptotiques de la dynamique des populations (Caswell, 2001). Par ailleurs, une longue
série temporelle de données démographiques est demandée pour pouvoir détecter et

paramétrer la densité-dépendance.

L’effet Allee est défini démographiquement comme une relation positive entre la fitness
moyenne et la taille ou la densité de la population, lorsque la taille ou la densité de la
population est faible (Sun, 2016). Cet effet a été décrit pour la premicre fois dans les années
1930 par Allee, dans le cadre d’études sur les avantages du comportement coopératif dans de
petites populations (Allee and Bowen, 1932). Le potentiel de dépendance positive des petites
populations a suscité un vif intérét pour la gestion et la conservation des populations de petites
tailles (Kramer et al., 2009). De nombreuses sources peuvent étre a 1’origine d’un effet Allee
par exemple : la réduction de I’efficacité de rencontre des partenaires sexuels, la décroissance
de la vigilance et de la protection mutuelle chez les especes coopératives (effet de groupe) ou

bien la diminution de I’attraction des pollinisateurs chez les espéces végétales.

Taux de croissance per
capita
A

Densité dépendance
== == = Faible effet Allee
= = Fort effet Allce

»
>

Densité

Seuil d’effet Allee : densité de
population en dessous de laquelle le
taux d’accroissement devient négatif.

Figure 2 : Illustration de I’effet Allee et de la densité-dépendance. Le taux de croissance
de la population per-capita représente la croissance de la population divisée par la taille de
la population. La constante K indique la densité de la population a partir de laquelle le taux
de croissance devient négatif.
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Analyses de perturbations prospectives & rétrospectives

L’analyse de perturbation a pour objectif d’analyser comment la dynamique des
populations (généralement le taux d’accroissement des populations A) répond aux

changements sur les paramétres démographiques et est utilisé¢ dans plusieurs contextes :
=% Analyse prospective

C’est I’analyse de I’effet d’une petite perturbation d’un ou plusieurs parametres sur la
perturbation du taux d’accroissement des populations, elle est basée principalement sur les
analyses de sensibilité et d’élasticité (Caswell, 2000). La sensibilité, en termes de parametres
de la matrice de projection a;;, est donnée comme la dérivée partielle de A par rapport a a; en

considérant tous les autres paramétres constants
(@) oA
& aaij
La sensibilité représente la pente de A considéré comme fonction de a;. Supposons qu’un ou
plusieurs parametres a; (dit de upper-level, ex. nombre de plantules par plante-mere) sont
composés de plusieurs parametres p (dit de lower-level, ex. fécondité X taux de germination),
alors la sensibilité de A par rapport a p est donnée par

oA aaij

s(p) = 3a;; Bp

Les parametres démographiques sont estimés sur différentes échelles (ex. survie, fécondité),
ce qui rend incomparable les valeurs de sensibilit¢ de A pour les différents parameétres.
L’analyse de 1’¢lasticité, autrement dit sensibilité proportionnelle, permet de répondre a cette

question, et elle est définie en terme des a;; par

aij A
A aaij

e(aij) =

et en terme des lower-level paramétres p est donné par

1% oA aaij

e(p) - Zaaij ap
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% Analyse rétrospective

Cette analyse a pour but la décomposition de la variance de 1 observée en contributions de
variances des différents paramétres démographiques. Un outil approprié pour cette
décomposition est LTRE (life table response experiment, Caswell, 2001). En termes de

parametres a;;, V(L) peut s’écrire sous la forme

oA 04
Via) = Z Z Cov(a;j, a,d)

day,
T Kl l] kl

avec Cov(ajj,an) la covariance entre les deux parametres. En terme de lower-level parametres
la décomposition s’écrit

oA 01
V() = Z COV(Pi,Pj)a—pa—p-
— iopPj

Analyse prospective versus rétrospective

Les deux analyses répondent a différentes questions. L’analyse prospective est utilisée
pour prédire le changement de taux d’accroissement des populations dans le futur en réponse
aux changements d’un ou plusieurs parameétres démographiques (Fig. 3). Les sensibilités et
¢lasticités sont complétement indépendantes des variations temporelles observées sur les
parametres démographiques. Ces analyses peuvent prédire des changements de A dans des
gammes de parametres biologiquement irréalistes (ex. survie >1). Les analyses prospectives
sont devenues un outil important en biologie de conservation en permettant d’identifier les
parametres de plus forte élasticité sur lesquelles il faudrait donc agir pour modifier A

(Caswell, 2000, 2001, voir Chapitre 1).

L’analyse rétrospective quantifie la contribution des (co)variances des ajj a la variance de A.
Elle est plutot utilisée pour quantifier les effets des changements des parametres
démographiques observés dans le passé sur la variation des taux d’accroissement des
populations V(A). Une faible contribution d’un parameétre sur la variance de A est due a une
faible sensibilité de 4 a ce paramétre ou a une faible variation observée pour ce parameétre

(Caswell, 2000, 2001, voir aussi Chapitre 1).
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Figure 3 : Variation du taux d’accroissement des populations (4) en fonction de la valeur
d’un paramétre démographique (a,3) de la matrice de projection (voir Chapitre 1). La
ligne discontinue représente les prédictions obtenues a partir des valeurs de 1’¢élasticité. La
ligne continue représente les prédictions obtenues directement en variant le parameétre a4
dans la matrice globale perturbée (Voir Annexe G dans le Chapitre 1).
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Figure 4: Probabilit¢ d’extinction relative (par comparaison a 1’effectif initial de 1) en
fonction de la taille initiale des populations avec stochasticité environnementale (cercle) et
stochasticité démographique (triangle). Figure adaptée de Caswell 2001, Chapitre 15.
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Stochasticité déemographique et environnementale

Les tailles des populations montrent souvent des fluctuations temporelles dues a la
variation des parametres démographiques (ex. survie et reproduction). Une telle variabilité
dans la taille des populations au cours du temps peut étre mesurée par le coefficient de
variation. Ces fluctuations peuvent étre d’origine stochastique, elles réduisent le taux
d’accroissement moyen et augmentent le risque d’extinction des populations (Compagnoni et
al., 2016). Deux sources de stochasticit¢ sont souvent incorporées dans les modeles de

dynamique des populations (Lande et al., 2003) :
Stochasticité démographique

La stochasticité démographique se référe aux réalisations aléatoires de la mortalité et du
taux de reproduction individuelle qui sont considérées comme indépendantes entre individus.
Par exemple, la matrice de transition A étant déterministe, si un parameétre aj; = 0,5 alors on a
exactement la moitié des individus dans le stade de vie j qui vont passer au stade de vie 7 a
t+1. Avec la stochasticité démographique, si ajj = 0,5 alors le nombre d’individus a t+1 est
une variable aléatoire obtenue en appliquant une probabilité de 0,5 a chaque individu au stade
de viej. La stochasticité démographique dépend du nombre d’individus dans chaque classe de
la population, ce qui conduit a un impact plus important pour des populations de petite taille

ou isolées (Fig. 4, Caswell, 2001; Lande et al., 2003).
Stochasticité environnementale

Elle se réfere aux fluctuations temporelles dans les paramétres démographiques des
individus de la population. Une source importante de cette stochasticité est la variabilité des
conditions environnementales dans le temps. Ceci conduit & une matrice A; qui varie au cours
du temps. Le mode¢le le plus simple pour incorporer la stochasticité environnementale est de
considérer une série des matrices de projection observées, supposées indépendantes et
identiquement distribuées, et de réaliser un tirage aléatoire avec une probabilité uniforme (ex.
tirage de la matrice entieére ou les ¢éléments de la matrice, Caswell, 2001). L’impact de la
stochasticité environnementale est généralement le méme pour les petites et les grandes

populations (Lande et al., 2003, Fig. 4).
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Analyses de viabilité des populations

L’analyse de viabilité des populations (Population Viability Analyses, PVA) est un outil de
modélisation important dans la biologie de la conservation. Les PVA consistent a prédire les
tailles de populations ainsi que la probabilité d’extinction pour une période de temps donnée
dans le futur en tenant compte des caractéristiques de la population (ex. matrice de projection,
taille initiale, structure de la population) mais aussi des différents types de stochasticité. Les
PVA demeurent un type de modélisation dont la fiabilité des prédictions dépend fortement de
la qualité des données entrées dans le modéle, ce qui peut réduire sa capacité de prédire le
statut futur des populations et le temps a I’extinction avec précision (Coulson et al., 2001).
Cependant, les PVA sont particulicrement utiles pour comparer les conséquences de
différentes actions de gestion et de conservation, et pour explorer théoriquement 1'implication
des hypotheses du modele sur les probabilités d'extinction et la dynamique des populations
(Coulson et al., 2001). Les PVA devraient idéalement incorporer une composante de densité-

dépendance (Dahlgren et al., 2016).
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1.3 Estimation des paramétres par les modeles Capture-Marquage-Recapture

L’estimation des paramétres démographiques est une étape clef en dynamique des
populations. Dans les suivis démographiques de certaines especes, les individus ne sont pas
observés pour un certain temps alors qu’ils sont toujours vivants. Ces situations sont souvent
rencontrées chez les animaux, mais aussi chez certaines espéces pérennes de plantes dans le
cas ou I’individu végete par sa partie souterraine par exemple. Les modeles souvent utilisés

dans ces cas sont les modéles capture-recapture.

Ces modeles ont été introduits principalement pour estimer la taille des populations des
especes animales (Lincoln, 1930). Ces modeles ont été développés par Cormack (1964), Jolly
(1965) et Seber (1965) afin d’estimer la survie des individus et les probabilités de détection
dans un mode¢le avec un seul état (modele de Cormack-Jolly-Seber, voir Encadré 1). La
limite des modéeles CJS est que les transitions des individus entre les sites géographiques n'est
pas prise en considération. Une situation beaucoup plus générale a été couverte par Arnason
(1972, 1973) dans des mod¢eles multi-sites permettant d'estimer les parametres de transition
entre les sites géographiques. Ces modeles sont ensuite généralisés en modeles multi-états
pour tenir compte des transitions entre les états et stades de vie (Brownie et al., 1993;
Lebreton and Pradel, 2002; Lebreton et al., 1992; Nichols et al., 1992; Schwarz et al., 1993).
Ainsi, les modeles capture-recapture sont devenus un outil trés important en dynamique des
populations pour l'estimation des parameétres démographiques et des effectifs des populations
(Alexander et al., 1997; Choquet et al., 2013a; Gaillard et al., 1986; Gimenez et al., 2007;
Hanski and Gilpin, 1991; Lebreton et al., 2009; Pradel, 2005; Sutherland, 1989).

Ces modeles sont basés sur les histoires de capture contenant 1’information sur chaque
individu (capturé ou non-capturé) durant chaque occasion. L’estimation des parametres se fait
suivant 1’approche du maximum de vraisemblance calculée a partir des histoires de capture
(Choquet et al., 2013b; Fujiwara and Caswell, 2002; Gimenez et al., 2012; Lebreton et al.,
2009). Prenons un exemple simple d’une histoire de capture avec un seul état ou ®; et p; sont,

respectivement, les probabilités de survie et de détection temps-dépendant :

D, D, D; D, Dy
Y Y YY)
1 1 o] 1 1 (0]
P2 Ps3 Pa Ps Pe

Exemple I : Histoire de capture avec un seul état
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La probabilité de cette histoire de capture h; est donnée par :
Pr(h;) = Pr(110110) = ®1p;®5(1 — p3) P3psPups[1 — @5 + P5(1 — pe)]

La fonction de vraisemblance multinomiale est donc construite a partir des

probabilités Pr(h;).

Pour faire simple, supposons dans ’exemple 2 que 1’on n’a pas d’effet temps dans les

histoires de capture :

Exemple 2:
Histoire de capture Nb. d’occurrences Probabilité
1111 10 D3p3
1110 11 P?p?(1— @ + d(1—p))
1011 2 ®3p?(1 —p)
1001 5

Sous I’hypothése d’indépendance entre individus, la fonction de vraisemblance est donc
donnée par le produit des probabilités des histoires de capture en reportant les effectifs n;

associés a chaque histoire h; :
L= [Prewm = (035910 x [@22(1 - @p)I" x [9%p2(1 = )T ..
i

Les estimateurs du maximum de vraisemblance des paramétres de survie et de capture (6;)

sont calculés en résolvant I’équation suivante pour chaque paramétre 6; :

alog(L(O)) B
a6)
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Encadré 1
Modele capture-reca
Le modele CR le pl

Histoires de vie individuelles :
Détecté code ‘1°
Non-détecté code ‘0’
QOccasion: 123456789
111111000 Individu # 1
101000000 Individu # 2
111101100 Individu # 3
000100000 Individu # i
000100000  Individu # 150
001001110 Individu # 151

Vocabulaire :

Ce que I’on veut savoir réellement  ‘vivant’ ou ‘mort’
Ce que I’on sait ‘détecté’ ou ‘non-détecté’

us Etat

Vivant a t+1 avec probabilité @
& < Mort at+1  avec probabilité 1 — @
Mortat+1  avec probabilité 1

épend du dernier état atteint par 1’individu (propriété de chaines de

avec probabilité p
Stecté  avec probabilité 1 —p
té avec une probabilité 1

t actuel de I’individu.
es ® et p dépendent de I’occasion.
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L’estimation des parameétres de la matrice de projection a partir des données capture-
recapture a été introduite par Nichols et al. (1992). Ainsi, des modéles CR multi-états ont été
développés pour estimer les probabilités de survie et de transition entre les états (Fujiwara and
Caswell, 2002). Dans ces modeles, la mort d’un individu est considérée comme un état et
donc le modele obtenu est un processus de Markov avec 1’état absorbant ‘Mort’. On considére
alors trois ensembles de parameétres a estimer dans les modeles de CR multi-états qui

permettent de construire la matrice de projection mais aussi d’estimer les taux de détection :

4+ Probabilité de survie ¢;(t) : la probabilité qu’un individu de 1’état i a ’occasion ¢

survive jusqu’a I’occasion #+1.

+  Probabilité de transition ‘Mouvement’ 1;;(¢) : la probabilité qu’un individu de I’état i

a I’occasion ¢ soit dans 1’état j a #+/ conditionnellement a la survie a I’occasion .

4+ Probabilité de détection ‘Evénement’ p;(t) : la probabilité qu’un individu d’état i soit

capturé a I’occasion ¢.

Notons que les mod¢les capture-recapture ne tiennent pas compte de la fécondité individuelle.
Les parameétres de ‘Mouvement’ sont estimés conditionnellement a la survie des individus.
Prenons un exemple d’une population structurée en trois stades de vie {Juvénile, Adulte,
Reproducteur}. Quatre événements sont donc possibles 0, 1, 2 et 3 indiquant, respectivement,
si I’individu est non-détecté, détecté a 1’état Juvénile (J), Adulte (A) ou Reproducteur (R).
L’état ‘mort’ est désigné par (D). Les paramétres estimés sont donc donnés dans trois

matrices : survie @, mouvement ¥ et détection B.

J] A R D J] A R D
J/¢1 0 0 1-—¢y J /Y11 Y12 Yz O
D = Al 0 ¢, 0 1-¢, Y= Al Y21 Y22 Y23 O
R 0 O ¢3 1 - ¢3 R l/)31 l/)32 l/J33 0
D\O 0 O 1 D\ O 0 0 1

0 1 2 3
J/1=p1 pr O O
:A l_pz 0 pz 0
R 1—p3 0 0 P3
D 1 0O 0 O

B

Une fois les parametres de survie-transition estimés par les modeles CR multi-états, la matrice
de projection peut étre construite si les données de fécondité sont disponibles (voir Chapitre

3, Fujiwara and Caswell, 2002).
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1.4 Modeles de Projection Intégraux

L’histoire de vie des organismes est souvent caractérisée par une structure qui dépend d’un
trait d’histoire de vie continu (ex. la taille, la masse), ou méme une combinaison de traits
d'histoire de vie continus et discrets. La dynamique d'une telle espéce peut étre modélisée par
un modele de projection matriciel (MPM) avec une matrice de projection de large dimension
contenant de nombreuses classes. La subdivision en classes d'une variable continue n’est
parfois pas évidente en termes de choix des limites de classes. Les valeurs de sensibilité,
d’¢élasticité et les valeurs reproductives pour ces modeles sont sensibles au choix des classes
(Easterling et al., 2000). De plus, tous les individus d'une méme classe sont supposés avoir les
mémes taux démographiques (survie et fécondité). La subdivision en plusieurs classes peut
mener a un probléme d’estimation des parameétres démographiques, particulierement pour les

petits jeux de données.

Une alternative aux MPM est 'utilisation des Mode¢les de Projection Intégraux (Integral
Projection Models, IPM) qui permettent de décrire la dynamique d'une population structurée
par un trait d'histoire de vie continu dans un temps discret. Les estimateurs démographiques
pour un modéle de projection intégral sont des fonctions continues. Un IPM est défini par un
noyau K composé des fonctions démographiques de survie et de fécondité. Considérons une
population structurée en taille individuelle, le noyau K représente toutes les transitions
possibles d'une taille x I’année ¢ a une taille y ’année ¢+ (Easterling et al., 2000; Merow et

al., 2014). Dans le cas général ce modele est donné par 1'équation intégrale suivante:

n(y,t+1) = f K(y,x) n(x, t)dx = f [P(y,x) + F(y,x)] n(x, t)dx
Q Q

ou le noyau de survie-croissance P(y, x) est la probabilité qu'un individu de taille x au temps ¢
survive a t + 1 et passe a la taille y, et le noyau de fécondité F(y, x) est le nombre d'individus
de taille y au temps ¢+ produits par un individu de taille x au temps ¢ (Fig. 5). L'intégration

se fait sur l'ensemble (2 de toutes les tailles possibles.
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Figure 5: Exemple de ,
fonctions démographiques i
utilisées pour construire un
modele de  projection
integral masse-dépendent
(figure adaptée de Rees et
al., 2014). La probabilité de
survie et de reproduction
dépendent de la masse des i ; . T | u u T
individus ~ suivant  une = el g o — . . i
régression logistique (a et Masseat Masseat

c). La croissance des
individus entre 1’année
tett+1 est donnée par
une régression linéaire (b).
La masse des nouveaux
individus a t+ 1 est une
fonction de la masse
maternelle a ¢ (d) et est
obtenue aussi par une ] l | ' o I ]
régression linéaire. 20 25 3.0 35 20 25 30 35

i-0
35

3.0

.
Masseat+ 1

Probabilité de survie
25
]

00 02 04 06 08

20

1.0
35
1

Probabilité de reproduction
3-0
1

I
-
-
L]

Masse des descendantsat + 1

00 02 04 06 08

20

Masseat Masse maternelle a t

Données Modeéles des taux vitaux IPM

7 1 ¥
6 W]

5+ L)

0.10

44 e . o'c:‘
3-1 ® .’0'.

24 e

Taille(t + 1)
.
Taille(t + 1)

Now B e N
0.05

Taille(t + 1)

0.00

1 2 3 4 § 6 7
Taille(t) Taille(t) Taille(t)

Figure 6: Illustration de construction de la fonction de croissance g(y,x) représentant une
distribution gaussienne des tailles possibles y a t + 1 (axe des ordonnées) pour un individu de
taille x a t (axe des abscisses, figure adaptée de Merow et al., 2014).
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Dans le noyau de survie-croissance, la fonction g(y, x) représente la distribution de toutes
les tailles possibles y a t +1 d’un individu qui est de taille x a t, et est supposée suivre une
loi gaussienne :

_ (y-n()*
20(x)2

1
9y, x) =——=—=——e
V2mo(x)
ou u et o sont des fonctions continues représentant, respectivement, la taille prédite a t +
1 a partir du modé¢le de croissance et I’écart-type autour de la courbe de croissance pour une

taille donnée a ¢ (Easterling et al., 2000; Merow et al., 2014, voir Fig. 6).

Un IPM peut étre considéré comme un modele de projection matriciel avec un nombre
infini de classes discretes. Le noyau K est analogue a la matrice de projection A dans les
MPM. Ainsi, la plupart des propriétés des MPM ont été généralisées pour les IPM, y compris
les propriétés asymptotiques (Easterling et al., 2000). Une analyse spectrale permet de
calculer le taux d'accroissement asymptotique qui n'est autre que la valeur propre 4 vérifiant

I'équation intégrale suivante:

f K(y,x) n(x,t)dx =An(y,t).
Q

La résolution analytique de cette €quation est généralement impossible, cependant les
méthodes de résolutions numériques fournissent une approximation de la solution. Une
discrétisation de l'intervalle 2 permet de calculer cette intégrale sur des sous-intervalles de
méme longueur en utilisant les méthodes d'intégration numériques telle que la méthode du

point milieu (Merow et al. 2014, voir Chapitre 2 pour plus de détails).

Le vecteur propre a droite u(x),normé tel que fﬂ u(x)dx =1, correspond a la
distribution stable de la population, tandis que le vecteur propre a gauche v(x), tel que
fQ v(x) u(x) dx = 1, correspond a la distribution des valeurs reproductives qui mesure la

contribution d'un individu a la croissance future de la population relativement aux autres

individus dans la population.

Pour inclure la stochasticité environnementale, il est nécessaire de construire une série de

noyaux K,(y,x), K;(y,x), ..., K;(y, x) correspondant a l'environnement a chaque pas de
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temps jusqu'a l'année t. Le taux d’accroissement stochastique est donc calculé en se basant sur
un grand nombre d’itérations en réalisant, a chaque itération, un tirage aléatoire d’un noyau de

la liste des noyaux existants (Childs et al., 2004; Merow et al., 2014).

23

~—=
| —



lntrocluction (sénérale

2. Comment les écologistes utilisent-ils les modéles mathématiques en
dynamique des populations?

Utilisation des modeéles matriciels au cours du temps

En écologie végétale, les modeles de projection matriciels représentent les principaux
outils utilisés pour étudier la dynamique des populations depuis plus de 40 ans, et le nombre
d’études publiées a augmenté progressivement au cours du temps (Fig. 7, Crone et al., 2011).
Cette utilisation est due a la simplicité de tels modéles et a la possibilité de lier les taux vitaux
et les effets de la variabilité de ces taux a la dynamique des populations et a leur viabilité. La
moitié¢ des études utilisant les modéles matriciels concernent des recherches fondamentales
(étude des histoires de vie, écologie des populations), I’autre partie des études en gestion des
populations (biologie de la conservation, biologie des invasions, Crone et al., 2011). Dans les
derniéres années, une augmentation plus rapide des études de gestion a été observée par
rapport aux études fondamentales (Crone et al., 2011; Salguero-Gomez and De Kroon, 2010;
Salguero-Goémez et al., 2015). En gestion des populations, les études concernent la viabilité

des populations ou sont utilisées pour identifier les taux vitaux a cibler pour la gestion des

populations.
Q
71 o Toutes les études °
® FEtudes de gestion des populations
8 o
¥ 8 os
2 ° o
® o
<=
%)
oy
=z
Py o
= . °
5K ~ .
I+ 8 ' ] o
o © e
Cp ©
o® o b
o % P o
oo e
o e © %0 % ee®e®

T T T T T T
1960 1970 1980 1990 2000 2010

Année

Figure 7 : Nombre d’articles de revues utilisant les modeles matriciels pour décrire la
dynamique des populations végétales au cours du temps (figure adaptée, Crone et al.,
2011).
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Figure 8 : Taux d’accroissement des populations déterministes (A, panneaux a et c) et
stochastiques (Ag, panneaux b et d) versus les taux d’accroissement observés durant la
période de suivi démographique (a, b) et prédits sur un intervalle de temps dans le futur (c,
d). Le suivi démographique des populations a été effectué sur une période de x années. Un
comptage supplémentaire des individus est effectu¢é n années plus tard. Les taux

d’accroissement des populations observés sont calculés par année sur la période d’étude
1

. Ny\x L. L ge . . i
de x années par la formule ANgiy 4. = (N—x)x et sur la période de prédiction jusqu’a
0

1

I’année x + n par la formule ANp,¢giction = (NI’\‘I"");, (figure adaptée, Crone et al., 2013).
X
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Modeles déterministes versus stochastiques

Une synthése a montré que la plupart des études utilisant les modéles matriciels (85%,
Crone et al., 2011) calculaient le taux d’accroissement déterministe, le taux avec lequel la
taille d’une population changerait si les taux vitaux restaient constants. Seulement 22% des
¢tudes présentent les taux d’accroissement stochastiques, le taux de changement attendu dans
un environnement qui varie aléatoirement (Crone et al., 2011). Cependant, la proportion des
¢tudes qui utilisent les modeles stochastiques a augmenté progressivement ces derniéres

années.

Le résultat de Doak et al. (1994) montre que les taux d’accroissement stochastiques sont
généralement inférieurs aux taux d’accroissement déterministes, alors que Benton et al.
(1995), en appliquant I’approximation de Tuljapurkar (Tuljapurkar, 1990), a obtenu des taux
d’accroissement stochastiques et déterministes similaires (voir figure 14.26, Caswell 2001).
Les valeurs de sensibilité et d’élasticité pour le taux stochastique sont fortement corrélées
avec celles obtenues pour le taux d’accroissement déterministe (Benton et al., 1995; Doak et
al., 1994). Enfin, pour la projection de la dynamique des populations, les modeles matriciels
sont un bon outil mais les modéles stochastiques fournissent plus de précision que les modeles
déterministes (Fig. 8, Crone et al., 2013). Cependant, pour la prévision, ni les mod¢les
stochastiques ni les modeéles déterministes ne prédisent le futur des populations avec précision

(Fig. 8) contrairement a ce qui a été obtenu par Brook et al. (2000).
Fiabilité des analyses de viabilité des populations

L’analyse de viabilité des population est devenue progressivement un outil de modélisation
mathématique populaire dans les études de conservation et de gestion des populations (ex.
Brook et al., 2000; Kaye and Pyke, 2003; Menges, 2000). Cependant, seulement 23% des
articles utilisant des modeles en dynamique des populations végétales sont utilisés pour
prédire le futur des populations en précisant la probabilité et le temps exact a 1’extinction (ou
quasi-extinction, Crone et al., 2011). Un débat a été lancé sur la capacité des PVA a prédire
avec précision le futur des populations. Des études ont conclu que ces modeles fournissent des
prédictions fiables, robustes et précises pour des especes animales (Brook et al., 2000), tandis
que d’autres recherches ont montré que ces modeles sont incapables de fournir des prédictions
bien précises et dépendent fortement de la qualité des données (Coulson et al., 2001; Ellner et

al., 2002; Fieberg and Ellner, 2000; Ludwig, 1999).
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Les conclusions de Brook et al. (2000) sont basées sur des analyses de viabilit¢ de 21
populations d’espéces animales avec, exceptionnellement, de longues séries de jeux de
données démographiques (entre 11 et 57 ans). Coulson et al. (2001) soulévent des
préoccupations supplémentaires au sujet des conclusions de Brook et al. (2000). Ils mettent en
garde sur le fait que les données pour la plupart des espéces menacées ou en voie de
disparition sont rares et de qualit¢ inférieure aux ensembles de données analysées par Brook
et al., (2000). De plus, ils soutiennent que les prédictions ne sont vraisemblablement exactes
que si la moyenne et la variance future des taux vitaux ou de la croissance démographique
sont semblables aux données utilisées pour paramétrer le modele (Coulson et al., 2001; Ellner
et al., 2002). Enfin, les PVA sont un bon outil pour comparer les conséquences de différents
scénarios ou de stratégies de gestion ou de conservation, mais pas pour prédire le statut futur

des populations avec certitude (Coulson et al., 2001).

Les prédictions de viabilit¢ des populations dans un environnement fluctuant sont plus
réalistes en incorporant la stochasticit¢ dans les modéeles (Kaye and Pyke, 2003; Lande et al.,
2003; Menges, 2000). La stochasticité peut mener a des fluctuations dans les tailles des
populations dues a des variations aléatoires dans les paramétres démographiques, ce qui
diminue le taux d’accroissement des populations a long-terme et augmente le risque
d’extinction (Compagnoni et al., 2016; Fieberg and Ellner, 2001; Lande et al., 2003; Menges,
2000). Particulierement, la stochasticité démographique influence fortement les trajectoires
des populations a faible effectif (Lande et al., 2003; Vindenes and Engen, 2017). En théorie,
I’effet de la stochasticité peut étre renforcé par la corrélation entre les taux vitaux (ex.
corrélation entre survie et reproduction). En effet, cette corrélation peut augmenter (si
positive) ou diminuer (si négative) la variabilité interannuelle des taux d’accroissement des
populations, et donc influence la viabilité des populations a long-terme (Doak et al., 2005;
Tuljapurkar, 1982). Compagnoni et al. (2016) ont trouvé que cette corrélation a un effet
négligeable sur la dynamique stochastique des populations de 3 especes végétales pérennes a

cause de la faible variabilité et sensibilité des taux vitaux corrélés.

La densité-dépendance peut aussi avoir des conséquences importantes sur les conclusions
et affirmations concernant 1’influence de la stochasticité environnementale sur la viabilité des
populations (Dahlgren et al., 2016). Les risques d’extinction basés sur les prédictions des taux
d’accroissement stochastiques peuvent étre fortement pessimistes si la densité-dépendance
n’est pas explicitement incluse dans les modeéles des simulations. Cependant, une

interprétation alternative pourrait étre que les écologistes travaillant sur des plantes
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choisissent des modeles déterministes densité-indépendants parce qu'ils sont plus appropriés
pour leur modeles biologiques (Crone et al., 2011; Lande et al., 2003). Par exemple, de
nombreuses especes, et probablement la plupart des espéces rares, sont plus influencées par
les facteurs environnementaux et la compétition interspécifique que par leur propre densité
(Crone et al.,, 2011; Matthes and Larson, 2006). Les modéles de densité-indépendance
peuvent néanmoins ne pas convenir a une petite population limitée par la disponibilité¢ de
'habitat ou a une population en voie de disparition en raison de la fragmentation des habitats

(Fieberg and Ellner, 2001).
Importance de la qualité de jeu de données demographique

La démographie est considérée comme une discipline ‘data hungry’ (Griffith et al., 2016).
Un suivi démographique de long-terme est nécessaire pour comprendre comment les
variations dans le passé ont influencé la dynamique des populations et prédire la viabilité face
aux différents changements environnementaux (Andrello et al., 2012; Franklin et al., 2017;
Hunter et al., 2010; Shryock et al., 2014; Williams et al., 2015). Particuliérement, face aux
changements climatiques, Blume-Werry et al. (2016) ont mis 1’accent sur la valeur importante
des études de long-terme notamment chez les espéces longévives. En outre, une courte série
de variation interannuelle rend plus difficile a déterminer les facteurs-clefs qui impactent la

dynamique des populations (Crone et al., 2011; Ehrlén et al., 2016).

La longueur du jeu de données est mesurée par le nombre de matrices de projection
obtenues au cours du temps. Le nombre moyen des matrices utilisées dans les études cité dans
Crone et al. (2011) était de 3,1 matrices. A partir de séries temporelles de 35 ans, Che-
Castaldo and Inouye (2011) ont montré qu’'une série de 15 a 20 ans de suivi démographique
minimum est nécessaire pour déterminer les taux des populations stochastique et prédire la

viabilité des populations (voir aussi, Fagan et al., 1999; Zeigler, 2013).

Par ailleurs, pour les longues séries temporelles, les démographes ont tendance a
commencer le suivi dans des sites avec une densité relativement élevée, ce qui augmente la
probabilité de déclin des populations ayant une dynamique caractérisée par une densité-
dépendance (Buckley et al., 2010). Il est donc nécessaire de placer des sites non seulement
dans la partie centrale de la population mais aussi sur les bords ou sur des emplacements vides

afin de bien décrire la dynamique des populations.
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Populations?

Modeéles de projection intégraux versus matriciels

Les modéles de projection intégraux ont permis aux démographes de représenter plus
généralement la structure des populations en combinant des variables continues comme la
taille des individus (Easterling et al., 2000) avec des variables discrétes (ex. age , Childs et al.,
2003), ou des stades de développement (Zambrano and Salguero- Gémez, 2014). Les IPM
permettent aussi d’inclure des covariables dans les modéles comme par exemple des facteurs
environnementaux (Merow et al., 2014). Sur la période 1995-2015, seulement 16,2% des
¢tudes ont utilisé les IPM pour évaluer les effets des facteurs environnementaux sur la
dynamique des populations contre 83,1% des études utilisant les MPM (Ehrlén et al., 2016).
Les IPM sont souvent utilisés pour étudier des questions d’évolution des traits d’histoire de
vie et leurs impacts sur la dynamique des populations (ex. 1’évolution de la stratégie de la

floraison, Childs et al., 2003)

Des résultats plus fiables sont obtenus avec les IPM qu’avec les modeles matriciels
puisque les IPM nécessitent moins de parametres en utilisant généralement des modeles de
régression simples (Merow et al., 2014; Ramula et al., 2009). De telles régressions peuvent
¢viter le sur-ajustement des transitions faiblement échantillonnées (Dahlgren and Ehrlén,
2011; Ramula et al., 2009). En effet, pour un grand nombre de données, les modeles
matriciels et intégraux produisent des estimateurs identiques pour le taux d'accroissement des
populations (Ramula et al., 2009). Pour des jeux de données plus réduits (moins de 300
individus), les IPM produisent toujours un biais plus petit et une variance de A plus faible que
les modeles matriciels qui donnent généralement des sous-estimations des parametres
(Ramula et al., 2009). Enfin, les modeles de régression permettent aussi d’estimer les taux
vitaux pour n’importe quelle valeur de la variable d’état permettant aux IPM de décrire les

populations avec une meilleure résolution (Merow et al., 2014).
Evolution-Démographie par les IPM

Les mod¢les de projection intégraux permettent d’effectuer la plupart des analyses en
démographie et dynamique des populations comme les modeles de projection matriciels
décrits plus haut. Ces modeles sont utilisés pour étudier non seulement les populations
structurées par une variable continue mais aussi pour combiner une variable continue avec des
variables discrétes ou qualitatives. Par exemple, Childs et al. (2003, 2004) ont développé des

modeles IPM pour des populations structurées par la taille et ’age des individus. Dans ce cas,
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le noyau du mod¢le ressemble a une matrice de Leslie dont les éléments sont des fonctions
continues (voir chapitre 2 pour plus de détails). D’autres types de variables qualitatives
peuvent aussi €tre considérés dans ces modeles comme par exemple le sexe (ex. Plard et al.,
2017), des classes de stades de vie (ex. graine, plantule, voir Dahlgren and Ehrlén, 2009) ou
bien la qualité des individus (ex. Ellner and Rees, 2006). D’autres études ont intégré
I’hétérogénéité spatiale dans ces modéles ou le noyau K est donné par une grande matrice
contenant des blocs représentant des sites géographiques qui sont liées par un taux de
dispersion des graines (ex. Crone, 2016). Des facteurs environnementaux peuvent ¢galement
étre incorporés de facon directe dans les noyaux démographiques, comme les variables
climatiques (ex. Williams et al., 2015) ou la qualité de I'habitat (ex. Hesse et al., 2008). Par
conséquent, les modeles IPM sont devenus un outil trés important pour étudier les especes

avec un cycle de vie plutot complexe.

Par ailleurs, les traits d’histoire de vie ont également un réle essentiel dans la dynamique
des populations. Ainsi, les IPM sont fréquemment utilisés pour étudier la relation entre les
traits d’histoires de vie et les taux d’accroissement des populations (Childs et al., 2003; Ellner
and Rees, 2006; Rees et al., 2016). Par exemple, des stratégies importantes du cycle de vie
sont étudiées telle que la stratégie de floraison en fonction de la taille ou de l'age chez les
plantes monocarpiques (voir Tableau 1). Les IPM sont donc utilisés dans des études de
I’évolution des traits d’histoire de vie et particulierement chez les espéces végétales (ex.
Miller et al., 2012; Rees and Ellner, 2016; Williams et al., 2015). Etudier simultanément la
dynamique des populations, les caractéres phénotypiques, les estimations de leur variance
génétique additive et les parameétres du cycle de vie est une étape trés importante pour
identifier les liens entre écologie des populations et évolution des traits d’histoire de vie (Bell
et al., 2010). Les IPM sont donc développés pour combiner ces différents aspects permettant

de mieux comprendre le lien évolution-démographie-écologie (Rees et al., 2016).
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3. Facteurs de risque d’extinction et adaptation des especes

Les principaux facteurs environnementaux influencant la dynamique des populations

vegétales

Un des plus importants facteurs influengant la dynamique des populations végétales est le
climat et les especes sont influencées non seulement par le changement climatique graduel
actuel mais aussi par les événements climatiques extrémes. Les changements climatiques ont
déja provoqué des modifications d’aire de distribution (Chen et al., 2011), des déclins des
populations sur le long-terme et des extinctions (Doak and Morris, 2010; Lennartsson and
Oostermeijer, 2001; Selwood et al., 2015; Wiens, 2016). Les prédictions montrent que
I’augmentation des fréquences et de D’intensit¢ des années chaudes avec une faible
précipitation réduit la viabilité de nombreuses populations (Csergd et al., 2017; Shryock et al.,
2014; Silva et al., 2015; Tordng et al., 2010). Cependant, certaines especes semblent plutot
bien supporter les changements climatiques, puisque certaines populations en marge de 1’aire
de distribution devraient croitre en réponse a 1’augmentation de la température. Par exemple,
ceci est le cas pour les populations de deux espéces d’orchidée, Orchis purpurea et
Himantoglossum hircinum : les changements climatiques pourraient étre bénéfiques aux
populations localisées dans les sites du nord de leur distribution géographique (Meer et al.,
2016; Williams et al., 2015). Le changement climatique peut avoir des effets opposés selon
les populations, ce qui est particuliérement vrai pour les populations isolées les unes des
autres (Buckley et al., 2010). Ces effets peuvent aussi dépendre de la qualité de 1’habitat local
(Nicolé¢ et al., 2011; Riba et al., 2002; Thuiller et al., 2005; Vogt-Schilb et al., 2016). Pour
bien comprendre et prédire la dynamique des populations végétales, il est donc nécessaire
d’étudier les espéces au cas-par-cas et sur différents sites (ex. Nicol¢ et al., 2011; Riba et al.,
2002). Par ailleurs, des études combinant plusieurs especes fournissent une vision plus

générale (ex. Treurnicht et al. (2016), étude réalisée sur 26 especes).

Différents facteurs environnementaux, autre que le climat, influencent la dynamique des
populations végétales. Les perturbations font partie des facteurs les plus fréquemment étudiés
(Ehrlén et al., 2016) pour examiner principalement les effets de différents types d’activités
humaines et de surexploitation (usage des terres, ex. paturage et fauchage). Ces perturbations,
ou d’autres comme les feux récurrents (ex. Treurnicht et al., 2016), ont un impact équivalent a

ceux des changement climatiques (Selwood et al., 2015). Les études sur la fragmentation de
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I’habitat ont mis 1’accent sur 1’effet négatif sur le taux de reproduction et de recrutement, et
ont montré que cela pourrait diminuer la persistance des populations (Tomimatsu and Ohara,
2010). L’impact de la prédation et I’effet de la compétition ont aussi été examinés dans
plusieurs cas d’études, alors que les mutualismes et les interactions hdte-pathogéne ont été

rarement étudiés (Ehrlén et al., 2016).
Réponses adaptatives des especes végétales aux changements environnementaux

Face aux changements environnementaux, les populations des especes végétales doivent
soit migrer sur plusieurs générations, soit s’adapter par plasticité phénotypique ou évolution
génétique pour persister (Groom et al., 2005; Lande et al., 2003). Le changement des traits
d’histoire de vie peut étre bénéfique sur la fitness des populations lorsque la sélection
naturelle favorise le trait qui augmente la tolérance au stress (Turner et al., 2015). Si les
changements environnementaux sont tres rapides, la plasticité pourrait constituer une réponse
immédiate plus importante que I’adaptation évolutive par la sélection naturelle qui survient
nécessairement sur plusieurs générations (Nicotra et al., 2010). Cependant, il est difficile de
prédire pour une espece particuliere si la plasticité phénotypique est plus ou moins importante
que 1'évolution, et si ces réponses seront capables de maintenir la viabilité des populations a
long-terme (Franks et al., 2014). L’évolution des traits d’histoire de vie peut étre approchée en
utilisant des outils de la génétique des populations, de la génétique quantitative ou par une
approche de la théorie des jeux, ce qui n’est pas toujours possible particuliérement pour des

populations naturelles (Michalakis et al., 2010).

Une approche fréquemment utilisée pour étudier de fagon théorique 1I’évolution des traits
d’histoire de vie consiste a calculer la stratégie évolutivement stable (ESS) en fonction de la
valeur du trait d’histoire de vie (Childs et al., 2003; Metcalf et al., 2008; Mylius and
Diekmann, 1995; Williams et al., 2015). Dans un environnement constant et en absence de
densité-dépendance sur les taux vitaux, 1'ESS correspond a la combinaison des caracteres
phénotypiques qui maximisent le taux d’accroissement de la population (Metcalf et al., 2003;

Michalakis et al., 2010; Mylius and Diekmann, 1995).

Les plantes monocarpiques (ou la reproduction est fatale) sont considérées comme un
systeme idéal pour étudier I’évolution des stratégies de reproduction (Metcalf et al., 2003). En
effet, les plantes devront se reproduire a une taille/un age qui maximise leur fitness (De Jong

et al., 1989). La taille et 1’age a la reproduction peuvent étre liés a des conditions
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environnementales ou a d’autres traits d’histoire de vie. Par exemple, plusieurs études ont
montré une relation entre la forte survie des individus adultes et la floraison a une taille plus
grande ou un age tardif (Hesse et al., 2008b; Lesica and Young, 2005; Reinartz, 1984). Les
modeles de projection intégraux sont développés pour effectuer ces analyses pour des
populations structurées en taille des individus, alors que 1’age est rarement exploité sur les

especes monocarpiques (voir Tableau 1).
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Tableau 1 : Récapitulatif des études développant des modeles de projection intégraux sur des espéces monocarpiques. Nous spécifions dans ce
tableau la/les variables utilisées pour la construction des fonctions démographiques, la longueur du jeu de données et la taille de I’échantillon,
I’incorporation de la stochasticité dans le modele, I’analyse temporelle des traits d’histoire de vie. Voir aussi Metcalf et al. (2003) pour plus de
références d’études sur les especes monocarpiques mais n’ayant pas forcément utilisé des IPM.

Référence Variables utilisées Jeu de données  Stochast. Analyse Analyse
temporelle spatiale

Carlina vulgaris (Childs et al., 2003, 2004) Taille + age v - -
(Metcalf et al., 2008) Taille 1978-1994 v - -
(Metcalf et al., 2015) Taille 1400 ind v - -
(Rees et al., 2006) Taille 4 4 -
(Rees and Ellner, 2009) Taille v - -
Onopordum illyricum (Ellner and Rees, 2006) Taille + age - - -
(Ellner and Rees, 2007) + qualité individuelle 1987-1992 v : -

Carduus nutans (Jongejans et al., 2011) Taille 1985-1988 - - v
(Metcalf et al., 2008) Taille 467 ind 4 - -
(Metcalf et al., 2009) Taille - - -

Campanula thyrsoides (Kuss et al., 2008) Taille 2003-2005 - - v

515 ind

Veratrum album (Hesse et al., 2008a) Taille 2003-2005 - - v
Oenothera glazioviana (Rees and Rose, 2002) Taille 1976-1981 - - -
(Jaffré and Galliard, 2016) Taille v - -

Cynoglossum officinale (Williams, 2009) Taille + stade de vie 2004-2007 4 - v
Cirsium canescens (Rose et al., 2005) Taille 1990-2002 - v -
Carduus nutans (Rees et al., 2006) Taille 1988-1996 4 v -
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4. Modzéles biologiques étudiés

4.1 Centaurea corymbosa
Un peu plus de littérature sur C. corymbosa

Une partie de ce travail de thése s’intégre dans le projet ‘Centaurée de la Clape’ initié par
Isabelle Olivieri, Bruno Colas et Miquel Riba en 1994, en association avec le Conservatoire
Botanique National de Porquerolles. De nombreuses recherches ont été menées dans le cadre
de ce projet en commencant par la thése de B. Colas (1994). Les caractéristiques de C.
corymbosa ont été détaillées dans Colas et al. (1996) en décrivant le statut de I’espece, la
qualité des habitats, les populations et leurs effectifs, ainsi que la biologie de 1’espéece et le
cycle de vie. Des ¢études génétiques sur I’espece s’intéressaient a la différenciation génétique
en fonction des distances entre populations et le flux de genes, I’hétérogénéité génétique entre
individus (Colas et al., 1997; Fréville et al., 1998, 2001; Hardy et al., 2004a, 2004b; Petit et
al., 2001), la variabilité des traits de dispersion et le potentiel d’évolution en lien avec les
fragmentations des habitats (Riba et al., 2005). C. corymbosa étant une espéce monocarpique
(voir les détails plus bas), des recherches ont été menées pour comprendre le succes
reproducteur de D’espéce et son impact sur la viabilité des populations en prenant en
considération 1’effet Allee et la densité des populations (Colas et al., 2001). Dans ce contexte,
la densité locale des individus joue un rdéle important pour attirer les pollinisateurs et donc
augmenter le taux de fécondité, vu que 1’espece est fortement auto-incompatible (Kirchner et
al., 2006). La dispersion des graines peut étre assurée par les fourmis, mais cette derniére reste
relativement restreinte (Imbert, 2006). L’espece a une faible capacité de compétition avec le
brachypode rameux, espece qui forme la trame de 1’habitat (Imbert et al., 2012). Une forte
variation spatiale et temporelle des taux d’accroissement a été détectée lors d’une étude basée
sur un jeu de données de 8 ans (Fréville et al., 2004). En revanche, aucun facteur génétique ou
climatique n’a expliqué cette variation observée. Toutefois une longue durée de suivi
démographique était nécessaire pour pouvoir déterminer les facteurs climatiques clefs
influencant la dynamique des populations. Les populations introduites ont été aussi un sujet
d’intérét dans les recherches sur C. corymbosa afin de comparer la dynamique et la viabilité
des populations naturelles et celles des populations introduites, mais aussi de proposer de
nouvelles stratégies pour les futurs protocoles de conservation des populations (Colas et al.,

1997, 2008; Kirchner et al., 2006).
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Figure 9: Individu de Centaurea corymbosa présentant des inflorescences sous forme de
corymbes. La photo a droite représente un akeéne possédant un pappus.

Figure 10: Localisation des populations naturelles de Centaurea corymbosa distribuées
sur les Massif de la Clape, Est de Narbonne, sud-ouest de la France.
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Caractéristiques générales

Centaurea corymbosa Pourret (Asteraceae), la Centaurée de la Clape, est une plante qui a
¢été découverte avant 1783 par le botaniste frangais André Pourret et décrite en 1788. C’est
une espéce endémique de la région méditerranéenne, répartie sur une aire restreinte. Les
individus se développent dans les fissures rocheuses sur des bords de falaise, dans des zones
présentant trés peu de sol ou la compétition avec d'autres especes est tres faible. Cette espece
est pérenne et les plantes restent sous forme de rosette végétative pendant 2 a 13 ans avant de
monter en fleurs. La centaurée de la Clape est une espéce monocarpique, c’est-a-dire qu’elle
fleurit une seule fois avant de mourir (93,5% d’individus meurent juste apres la floraison). Il
est donc rare qu'une plante survive apres sa floraison et fleurisse une seconde fois (0,26%
d’individus fleurissent deux fois). La floraison a lieu de fin mai a mi-juillet. Une plante en
fleurs présente une inflorescence centrale en corymbe, composée de nombreux capitules a
fleurs roses qui sont relativement gros (Fig. 9). Les fruits sont des akénes possédant un pappus
de taille équivalente a la graine (Fig. 9). La plupart des graines germent a 'automne apres la

dispersion estivale.
Localisation géographique

La centaurée de la Clape est une espece endémique du massif de la Clape a I'est de
Narbonne, au sud-ouest de la France (voir Fig. 10). Seulement six populations naturelles sont
connues et réparties sur une aire restreinte et distantes les unes des autres de 0,3 a 2,3 Km.
Ces populations se situent toutes sur la zone littorale, le long des falaises du massif de la

Clape, et exposée au Nord/Nord-Ouest.
Suivi déemographique

Depuis 1994, des placettes permanentes de surfaces variables (de 0,33 a 14,36 m?) ont été
mises en place progressivement dans les six populations naturelles pour le suivi
démographique de l'espece. Les placettes ont été placées dans différentes conditions de sorte
qu’elles soient représentatives de la répartition spatiale des plantes dans chaque population.
Des emplacements vides (sans centaurée) sont é¢galement suivies afin d’étudier la dynamique
de colonisation. Le suivi est individu-centré et consiste a mesurer le diametre de chaque
individu présent dans les placettes tous les trois mois (septembre, décembre, mars et juin). Le
nombre de capitules est aussi compté au moment de la floraison. Le jeu de données en juin

2016, celui utilisé dans ce travail, contient I'histoire de vie de 6112 plantes.
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Une deuxieme méthode de suivi démographique est le comptage exhaustif de plantes en
fleurs chaque année qui est réalisé¢ également depuis 1994. Un parcours a été défini apres les
prospections initiales afin de couvrir au mieux la zone de répartition de la centaurée a
l'intérieur du massif. Les individus en fleur sont comptés a la jumelle le long de ce parcours.
Cette méthode n'est bien sir pas purement exhaustive, mais permet de mesurer 1’effectif
reproducteur et rend bien compte de la tendance générale dans la fluctuation des tailles des
populations. Le nombre moyen de plantes en fleurs sur la période de 1995-2016 varie entre 9

(Cruzade) et 151 (Enferret2).
Caracteristiques biologiques, génétiques et écologiques

Les six populations de Centaurea corymbosa sont fortement différenciées génétiquement
malgré leur proximité géographique, di aux flux de génes trés limités entre ces populations
(Colas et al., 1997; Fréville et al., 2001). L'espece est fortement auto-incompatible, ¢’est-a-
dire que le pollen d’une plante féconde rarement un ovule de cette méme plante. La
pollinisation est assurée par des insectes en particulier des hyménopteéres et des papillons
(Kirchner et al., 2005). La petite taille des pappus par rapport au poids des akénes n’est guere
fonctionnelle pour la dissémination par le vent (Riba et al., 2005), menant a une dispersion
trés restreinte des graines qui tombent généralement a quelques dizaines de centimetres de la
plante mére (distance moyenne: 32 cm, Colas et al., 1997; Imbert, 2006). Ainsi, I’espéce a une
faible capacité de coloniser d’autres sites favorables. La banque de graines (I’ensemble des
graines dormantes du sol) est trés faible chez cette espece, ou la proportion de graines qui

persistent et germent apres un an de la dispersion naturelle est inférieure a 3%.

Centaurea corymbosa occupe une niche écologique relativement étroite. En effet, la
majorité des individus (85% environ) s’installent en bordure de plateau dans des milieux
rocheux, principalement le rebord supérieur des escarpements. Quelques individus sont
installés directement sur les parois verticales dans des fissures (de I’ordre de 10% des
individus). Les 5% qui restent, se développent en bas de falaise, sur des milieux rocheux
bordant les formations foresticres et quelques individus se développent dans la garrigue.
Ainsi, Centaurea corymbosa occupe préférentiellement des milieux pauvres en végétation.
C’est une espece qui ne supporte pas la compétition (Imbert et al., 2012), et qui est sensible a
la présence d'une couverture herbacée. C. corymbosa n'étant pas compétitive, la fermeture des

milieux (occasionnée par exemple par I’arrét du paturage ovin) pourrait avoir une influence
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sur la dynamique de maintien de 1’espéce. Ce résultat confirme que C. corymbosa est une

espece héliophile.
Statut de l’espéce et menaces potentielles

C. corymbosa est classée comme une espece vulnérable par I'TUCN (Union International
pour la Conservation de la Nature, voir le schéma en Fig. 11). Elle est inscrite comme espéce
protégée au niveau national (liste nationale des especes protégées sur l'ensemble du territoire
francais métropolitain), et au niveau international (convention de Berne (1979) et par la
Directive Européenne Habitats-Faune-Flore). Sa rareté est renforcée par les caractéristiques
de I’espece telles que la monocarpie et 1’auto-incompatibilité, la dispersion limitée des graines
et la faible capacité de colonisation et de compétition (Olivieri et al., 2016). La fermeture des

milieux constitue aussi une menace pour 1’espece en isolant les individus.

Eteinte au niveau mondial
Eteinte au niveau sauvage
Eteinte au niveau régional

En danger critique

Menacée

QAL

| Quasi menacée
Préoccupation mineure

Evaluée

| Données insuffisantes

Non applicable
| Non évaluée

Espéce —

gacl B

(7]

Figure 11 : Catégorie de classement des taxons en vue de risque d’extinction

(UICN, 2012).
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Mesures de conservation

Dans le contexte de la conservation des espeéces menacées, les introductions,
réintroductions et renforcements des populations sont des outils essentiels pour la
restauration, particuliérement pour les espéces a faible capacité de colonisation. Deux
nouvelles populations ont été introduites en 1994 sur des falaises inoccupées (Colas et al.,
2008; Kirchner et al., 2006). La survie des individus était plus €élevée dans les populations
introduites que dans les populations naturelles, ce qui suggere que des habitats appropriés
inoccupés sont disponibles pour les introductions. Cependant, la fécondité était plus faible
dans ces populations introduites, due probablement a la faible densité locale de plantes en
fleurs (Kirchner et al., 2006). La probabilité d'extinction de ces populations était trés sensible

a la densité des graines introduites (Colas et al., 2008).
4.2. Brassica insularis
Caracteristiques biologiques

Brassica insularis (Moris), appelé aussi chou insulaire ou chou corse appartenant a la
famille des Brassicaceae (Angiospermes, Eudicots), est une espece rare endémique de la
région méditerranéenne. C’est une plante pérenne, dont la durée de vie peut dépasser 18 ans,
et polycarpique (se reproduit plusieurs fois). Le chou est rupicole; il pousse dans les fissures
des falaises calcaires, sur les replats terreux des barres rocheuses schisteuses ou dans les
¢boulis de serpentines. La floraison a lieu en avril-mai et la pollinisation est assurée par les
insectes. Certaines populations présentent des fleurs blanches, d'autres des fleurs jaunes.
L’espéce présente un systeme de reproduction auto-incompatible sporophytique : la
fécondation n'est possible que si les alleles portés par le pollen au locus d'incompatibilité sont

différents de ceux portés par le stigmate récepteur du pollen.
Suivi déemographique

B. insularis se distribue sur des populations présentes en Corse (9 populations sont
connues), en Sardaigne (15-17 populations), sur 1’ile Pantelleria (située entre la Sicile et la
Tunisie) et treés localement dans ’extrémité nord-est de 1’ Afrique du Nord (Algérie orientale,
ile et ilots de Zembra et région du cap Bon en Tunisie, Snogerup 1990). En Corse, les neuf
populations situées entre 300 et 1000 m d’altitude, sont toutes isolées les unes des autres (Fig.

12) et leurs effectifs sont trés variables (Tableau 1). Le suivi démographique est basé sur
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'observation des zones qui ont été mises en place en 1998, puis ajustées en 1999 sur
seulement quatre populations corses: Teghime, Punta Corbaghiola, Inzecca et Punta Calcina
(Fig. 12). Les zones représentent les populations de la fagon la plus exhaustive possible, sauf
pour Teghime et Inzecca ou il existe des individus non suivis, ces deux populations ayant des
trés grands effectifs. Chaque année, les plantes sont mesurées (petit diameétre, grand diamétre
et hauteur) et classées dans trois catégories représentant le cycle de vie: plantule (P, plante de
moins de un an), adulte végétatif (V, plante de plus de un an n'ayant pas fleuri I'année
d'observation) et adulte fleuri (F, plante de plus de un an ayant fleuri 'année d'observation).
Pour les individus reproducteurs, une estimation du nombre de fleurs et de fruits est réalisée
depuis 2011. Le total du nombre de plantes suivies sur les 18 années d'observation (1999-

2016) est de 1666 individus sur I'ensemble des quatre populations (Tableaul).
Statut de vulnérabilité

B. insularis est une espéce inscrite comme espéce protégée au niveau national (liste
nationale des especes protégées sur l'ensemble du territoire francais métropolitain), et au
niveau international (convention de Berne (1979) et par la Directive Européenne Habitats-
Faune-Flore). Par ailleurs, c’est une espece classée comme vulnérable par I'lUCN (Fig. 11).

Les principales menaces identifiées possibles sont :

% La prédation: les missions successives sur les sites montrent une prédation des feuilles

par des chenilles, et surtout une forte prédation des organes reproducteurs par des pucerons.

%+ La destruction ou l'altération des habitats : certains sites (Punta Calcina, Caporalino)
sont des sites d'escalade aménagés. Cette activité, sans information des escaladeurs, peut avoir
un impact direct par destruction de certains individus se développant dans les fissures des

falaises.

% Un faible succés reproducteur: chez une espéce avec systéme d'incompatibilité
sporophytique, la réduction des effectifs des populations peut entrainer une disparition
d'alleles a ce systéme, avec comme conséquence une réduction de la proportion de plantes

compatibles et donc de la fécondité.
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Figure 12 : Distribution géographique des populations corse de
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Objectifs de la theése

Le premier chapitre a pour objectif d’étudier 1’effet du climat sur la démographie et la
dynamique des populations de la centaurée de la Clape sur la période d’étude, et de réaliser
des prédictions sous différents scénarios de changement climatique. Pour cela, j’ai construit
des modeles de projection matriciels pour chaque année et chaque population. J’ai effectué
ainsi une analyse spatio-temporelle des taux d’accroissement des populations. J’ai testé 1’effet
de plusieurs facteurs climatiques sur les probabilités de survie et de floraison, sur la fécondité
et donc sur les taux d’accroissement asymptotiques des populations. Ensuite, une analyse de
viabilité des populations a été réalisée sous un scénario ‘chaud’ (augmentation de la fréquence
des années chaudes) et un scénario ‘sec’ (augmentation de la fréquence des années séches) en
incorporant la stochasticité démographique et environnementale. J’ai estimé les taux
d’extinction sur 100 ans et le temps a I’extinction suivant deux approches : en augmentant la
fréquence des années extrémes, et en utilisant les valeurs des fréquences prédites a partir d’un
modele climatique régional. Les simulations sont réalisées en utilisant deux effectifs initiaux
afin de représenter les populations de grande taille et les populations a faible effectif.
L’ensemble de ces résultats a été intégré dans des recommandations pour la conservation des
populations de la centaurée face a ces changements climatiques. Ce chapitre a fait ’objet d’un

article publié dans Biological Conservation.

Dans le second chapitre, I’objectif est d’étudier la relation entre les traits d’histoire de vie
continus et la dynamique des populations afin d’examiner les réponses adaptatives des
populations de la centaurée de la Clape aux changements climatiques. Pour ce faire, j’ai
construit des modeles de projection intégraux en combinant la taille et 1’age des individus
dans les fonctions démographiques. Ceci a permis de comparer les résultats obtenus par les
modeles de projections intégraux avec ceux obtenus par les modéles de projection matriciels.
J’ai effectué tout d’abord une comparaison des traits d’histoire de vie entre populations. Ainsi,
j’ai analysé la stratégie de floraison sur deux périodes successives de 11 ans par population
afin d’examiner si le changement dans la stratégie de floraison au cours du temps est
homogene entre populations. Dans le but d’examiner si la stratégie de floraison observée varie
dans la méme direction que la stratégie optimale, j’ai effectué une analyse temporelle des
traits d’histoire de vie et des stratégies de floraison (optimale et observée) sur les 22 ans
d’étude. La relation entre ces derni¢res variables et les facteurs climatiques a été ensuite

testée. Enfin, j’ai inclus les variables climatiques dans les noyaux du mode¢le de projection
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intégral afin de réaliser des prédictions de la stratégie de floraison sous un scénario de climat
futur. Enfin, la capacité des populations de cette espece a s’adapter a de nouvelles conditions
climatique stressantes est discutée. Ce chapitre fera 1I’objet d’un article a soumettre sous peu,

il est donc rédigé en anglais.

Le dernier chapitre consiste a analyser 1’effet de la faible détectabilité¢ des individus sur la
qualité¢ des estimateurs chez Brassica insularis. Pour cela, j’ai introduit des modeles de
Capture-Recapture multi-états pour chaque population en prenant en compte I’effet temps.
L’implémentation de ces modeles sur les logiciels E-SURGE et U-CARE est explicitée en
détails dans ce chapitre. Les paramétres de survie et de transition sont donc estimés puis
utilisés pour construire les matrices de projection afin d’estimer les taux d’accroissement des
populations. J’ai testé si les estimateurs obtenus par les modeles capture-recapture sont
significativement différents des estimateurs obtenus par ’approche classique pour chaque
population. De plus, j’ai analysé si les probabilités de détection montrent une tendance au
cours du temps et si ces probabilités varient entre les populations. Nos résultats ont mis
I’accent sur I’importance de la taille des populations en termes de taille d’échantillon sur la
qualité des estimateurs. L’effet de certains facteurs environnementaux sur la détectabilité des
individus est mis en évidence. En conclusion, nous insistons sur le réle crucial des modéles
capture-recapture dans I’estimation des parameétres démographiques, particulierement lorsque

le jeu de données contient des histoires de vie incompleétes.
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Chapitre 1

Predicting population viability of the narrow endemic
Mediterranean plant Centaurea corymbosa under climate

change

Asma Hadjou Belaid, Sandrine Maurice, Héléne Fréville, David Carbonell, Eric Imbert

Abstract

Climate change is a growing threat for global biodiversity, in particular for narrow endemic
species. The Mediterranean region, which harbors an exceptional biodiversity, has been
identified as one of the most sensitive regions to climate change. Based on a 22-year
monitoring period, we analyzed the dynamic and viability of the six extant populations of a
narrow endemic plant species of the Mediterranean area, Centaurea corymbosa, to predict
their fate under two climatic scenarios. We constructed matrix projection models to calculate
current asymptotic growth rates and to perform stochastic projections including both
demographic and environmental stochasticity. Neither asymptotic growth rates nor their
temporal variance were linked to population size and age at flowering. Randomization tests
showed that asymptotic growth rates were significantly different among years but not among
populations. An increase in temperature and a decrease in the number of wet days had a
negative impact on the whole life-cycle, particularly in the summer period, and thus reduced
asymptotic growth rates. Stochastic projections showed that an increased frequency of
extreme climatic events increased population extinction risk and decreased mean time to
extinction. The warm scenario had a more dramatic impact on population viability than the
dry scenario. Management recommendations are proposed to increase population viability of
endangered plant species such as C. corymbosa that face climate change.

Keywords:
Centaurea corymbosa, Climate change, Conservation, Extinction risk, Long-term survey,
Matrix projection models, Stochastic projections.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Climate change is a growing threat for global biodiversity, in particular for narrow endemic species. The
Mediterranean region, which harbors an exceptional biodiversity, has been identified as one of the most sensitive
regions to climate change. Based on a 22-year monitoring period, we analyzed the dynamic and viability of the
six extant populations of a narrow endemic plant species of the Mediterranean area, Centaurea corymbosa, to
predict their fate under two climatic scenarios. We constructed matrix projection models to calculate current
asymptotic growth rates and to perform stochastic projections including both demographic and environmental
stochasticity. Neither asymptotic growth rates nor their temporal variance were linked to population size and
age at flowering. Randomization tests showed that asymptotic growth rates were significantly different among
years but not among populations. An increase in temperature and a decrease in the number of wet days had a
negative impact on the whole life-cycle, particularly in the summer period, and thus reduced asymptotic growth
rates. Stochastic projections showed that an increased frequency of extreme climatic events increased population
extinction risk and decreased mean time to extinction. The warm scenario had a more dramatic impact on
population viability than the dry scenario. Management recommendations are proposed to increase population

Keywords:

Centaurea corymbosa
Climate change
Conservation

Extinction risk
Long-term survey

Matrix projection models
Stochastic projections

viability of endangered plant species such as C. corymbosa that face climate change.

1. Introduction

Ongoing climate change is expected to result in increase in drought
and warm periods in several regions due to both an increasing fre-
quency of extreme climatic events and long-term gradual changes
(IPCC, 2007). Compared to some other taxonomic groups, plants are
more vulnerable to climate change since they have relatively low mi-
gration capacity (Malcolm et al., 2006; Thomas et al., 2004). Gradual
climate change and extreme events have already caused range shifts for
some plant species (Chen et al., 2011), including range contraction with
long-term population declines and extinctions (Lennartsson and
Oostermeijer, 2001; Doak and Morris, 2010; Selwood et al., 2015;
Wiens, 2016), or range expansion (van der Meer et al., 2016; Williams
et al., 2015). This change is expected to become an even more im-
portant driver of global biodiversity loss over the next century (Heller
and Zavaleta, 2009). Thus, population dynamics of many plant species
are expected to be significantly affected by such changes (Breda et al.,
2006; van der Meer et al., 2016; Nicole et al., 2011; Ulrey et al., 2016).
For conservation purposes, identifying climatic factors that impact
population dynamics and predicting the consequences of climate

* Corresponding author.
E-mail address: eric.imbert@umontpellier.fr (E. Imbert).

https://doi.org/10.1016/j.biocon.2018.04.019

change on species persistence have therefore become an important
prerequisite to develop effective conservation strategies aimed at lim-
iting population decline and extinction risk (Cotto et al., 2017; Malcolm
et al., 2006; Thomas et al., 2004).

Climate change can either positively or negatively affect population
dynamics (Lawson et al., 2015; Marrero-Gomez et al., 2007). For in-
stance, climate change proved beneficial to populations of the wide-
spread orchid species (Orchis purpurea) and is predicted to induce range
expansion in the near future (van der Meer et al., 2016; Williams et al.,
2015). In contrast, several studies have documented negative effects of
summer temperature on growth rates for other plant species (Aragon-
Gastélum et al., 2017; Riba et al., 2002; Shryock et al., 2014). In some
cases, a given climatic variable has been shown to have diverging ef-
fects on separate vital rates within a species life-history (Csergs et al.,
2017; Jolls et al., 2015; Nicolé et al., 2011; Penuelas et al., 2004;
Treurnicht et al., 2016). For example, a warm summer increased the
flowering probability of Dracocephalum austriacum, whereas it de-
creased plant survival, leading to reduced effects of climate on popu-
lation growth rates (Nicole et al., 2011). Such opposite effects on po-
pulation dynamics and demographic processes make it difficult to
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predict the net consequences of climate change on population viability
(van der Meer et al., 2016; Nicole et al., 2011).

The Mediterranean region has been identified as one of the most
sensitive regions to climate change (Ducrocq, 2016). Climate model
projections indicate that warming and drying will likely continue
(AllEnvi, 2016). At the end of the century (2080-2099 period), annual
mean temperature is predicted to increase (4 3.5 °C) with more extreme
dry event frequency (+46%) in this region (Christensen et al., 2007).
Moreover, in most areas of the Mediterranean region, precipitation is
predicted to decrease (—12%), particularly in summer (—24%,
Christensen et al., 2007). The Mediterranean region harbors an excep-
tional biodiversity, including a large number of rare and endemic plant
species. Among them, 36% are narrow endemics, i.e., they grow only in
a single area or have a narrow geographic range (Thompson et al.,
2005). Most of these species occur in rocky habitats, on steep slopes and
in open vegetation with low species richness (Lavergne et al., 2004;
Thompson et al., 2005). Such habitats are characterized by their sta-
bility both in relation to vegetation succession and human disturbance
(Lavergne et al., 2005). Narrow endemic species are expected to be
particularly sensitive to environmental shifts, as several of these species
are extremely specialized and have evolved low dispersal ability (Isik,
2011; Lavergne et al., 2004, 2005; Thuiller et al., 2005).

Projection models that incorporate temporal environmental sto-
chasticity are a powerful tool for predicting long-term population dy-
namics under climate change (Andrello et al., 2012; Crone et al., 2011,
2013; Garcia et al., 2002). An increase in variability in vital rates due to
climatic variations will usually decrease the long-term population
growth (Morris et al., 2008). Thus, temporal variations may amplify
population fluctuations and thus increase extinction risk, an effect
being more pronounced for small populations (Isik, 2011; Lande et al.,
2003; Morris and Doak, 2002). Species life-histories can however buffer
the effects of climate variation. For instance, long duration of the life-
cycle has been shown to decrease the impact of environmental sto-
chasticity, making long-lived species facing climate change less prone
to extinction (Morris et al., 2008). Demographic stochasticity can also
be an important driver of population dynamics, whenever populations
are of a small size (Lande et al., 2003). Such processes refer to chance
events of individual survival and reproduction causing random varia-
tions in population growth rates (Caswell, 2001; Lande et al., 2003).
These variations are expected to be more pronounced in small popu-
lations and thus lead to random fluctuations in population size that
increase extinction risks (Lande et al., 2003; Zeigler, 2013). Including
both environmental and demographic stochasticity in population via-
bility analyses is thus crucial to forecast the fate of populations under
climate change (Crone et al., 2011, 2013; Kaye and Pyke, 2003; Lande
et al., 2003).

Demographic studies investigating the long-term effect of climate
change on narrow endemic Mediterranean plants remain rare. Such
studies have mostly relied on short-term surveys, thus exploring limited
year-to-year climatic variations (Crone et al., 2011) and consider only a
subset of extant populations (e.g. Centaurea hyssopifolia; Matesanz et al.,
2009, Brassica insularis; Noel et al., 2010, Ramonda myconi; Riba et al.,
2002), making it difficult to predict species responses to climate change
(Crone et al., 2011; Ehrlén et al., 2016). Long-term demographic sur-
veys are needed to understand how past climatic variations have af-
fected population dynamics, and to predict population viability under
climate change (Andrello et al., 2012; Franklin et al., 2017; Hunter
et al., 2010; Menges, 2000). Typically, at least 15-20years of ob-
servations are necessary to predict population growth rate or extinction
risk adequately (Zeigler, 2013). This is particularly true for perennial
species, which may have a stage in their life-cycle that allows for spe-
cies persistence under unfavorable conditions (Blume-Werry et al.,
2016; Huelber et al., 2016; Morris et al., 2008).

Centaurea corymbosa is a narrow monocarpic short-lived species
endemic to the Mediterranean region. The species grows in the Massif
de la Clape in Southern France, on the top of cliffs and in nearby rocky

20

Biological Conservation 223 (2018) 19-33

areas of open vegetation (Colas et al., 1997). Only six populations are
known, which have been surveyed since June 1994 using permanent
plots. In this paper, we used this unique demographic dataset collected
during a 22-year period (totaling 6112 individual life-histories) to
predict species dynamics under different climate scenarios. To do so,
using matrix population models, we estimated asymptotic growth rates
and vital rates for each population and each pair-of-years over the 22-
year period. First, we tested for spatial and temporal variations in po-
pulation dynamics and also tested whether small populations had lower
asymptotic growth rate and showed higher variance in asymptotic
growth rate than large populations. In addition, we tested whether age
at flowering could buffer the effects of environmental stochasticity.
Next, we assessed the relationship of climatic variables with demo-
graphic parameters over the 22-year period. More specifically, we
tested whether any climatic situation contributing to drought nega-
tively affected asymptotic growth rates and vital rates, since water
availability is essential for the establishment of newly recruited plants
and the survival of vegetative plants. Moreover, because flowering is
closely linked with size and thus with plant growth in monocarpic
plants (van der Meer et al., 2016; Metcalf et al., 2003; Williams et al.,
2015), we tested whether probability of flowering depended on climatic
conditions prevailing only the months before flowering or varied ac-
cording to a cumulative multi-year climate effect. Finally, by in-
corporating both environmental and demographic stochasticity, we si-
mulated the fate of populations under two climatic scenarios, a warm
scenario reflecting an increase in the frequency of hot years, and a dry
scenario corresponding to an increase in the frequency of drought
events, and thus tested which of the two scenarios would have the
largest impact on population persistence.

2. Materials & methods
2.1. Biological model, demographic and climatic datasets

2.1.1. Study species

Centaurea corymbosa Pourret (Asteraceae) is a narrow
Mediterranean species endemic to the Massif de la Clape near Narbonne
(southern France, 43°13 N, 3°08 E). It is listed in the French Red Book of
endangered species and in the European Habitat Directive list of
priority species, thus precise coordinates of the populations are not
given. C. corymbosa has been extensively studied since 1994 and several
papers have already reported on its ecological characteristics (Colas
et al., 1996; Imbert, 2006; Imbert et al., 2012; Kirchner et al., 2005),
population dynamics (Fréville et al., 2004; Kirchner et al., 2006) and
population genetics (Colas et al., 1997, 2001; Fréville et al., 2001;
Fréville et al., 1998; Hardy et al., 2004; Riba et al., 2005). Here, we
only summarize the most important features and results related to the
current study. C. corymbosa is restricted to a 3-km? area and is known
from only six populations found on different cliffs 0.3-2.3km apart
(mean elevation 132m, SD = 37.4, n =41 permanent plots, see
below). Individuals grow on the top of cliffs and in rocky areas. These
populations are currently not directly threatened by human activities.
However, habitat closure due to the abandonment of grazing con-
tributes to the isolation of open and suitable habitats, and thus in-
creased fragmentation among patches. The species has a monocarpic
perennial life-cycle. Individuals stay as a rosette for 2 to 13 years before
flowering. The flowering period extends from May to mid-August, and
most of the seeds germinate between September and December. Seeds
are dispersed over short distances by wind and ants. Despite suitable
habitats in the vicinity of the six populations, it has been shown that C.
corymbosa is very unlikely to colonize new sites (Colas et al., 1997;
Olivieri et al., 2016; Riba et al., 2005).

2.1.2. Demographic dataset
Data have been collected since June 1994 in the six populations.
However, in the first census, the status of non-flowering plants
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Table 1

Biological Conservation 223 (2018) 19-33

Demographic characteristics of each of the six populations of Centaurea corymbosa, and the pooled population after pooling data across populations: number of
individual life-histories recorded over 22 years (see also Appendix A1), number of surviving plants older than 1 year, mean life-time of individuals that reached the
rosette stage, mean age at flowering, geometric mean of asymptotic growth rates (A,) over 22 years, minimum and maximum of A, stochastic growth rate (A;) when
including both demographic and environmental stochasticity (uniform frequency, see text) with the confidence intervals (2.5th and 97.5th percentiles of the
simulated distributions) and the rounded mean of total numbers of flowering plants (Nb-FP) recorded by the exhaustive count over the 22 years (see Appendix A2).

Populations are ranked by decreasing order of total number of flowering plants.

Population Nb. individuals Nb. one year plants Mean longevity Mean age at Mean A, [Aqmin, A max] As CI(Ay) NbFP
of the rosettes (years) flowering (years)

Pooled pop. 6112 1579 3.5 5.0 0.880 [0.432, 1.815] 0.881 [0.877, 0.889] 478
Enferret2 1712 286 3.3 4.5 0.749 [0.240, 1.585] 0.836 [0.829, 0.851] 173
Enferretl 1165 324 3.6 5.1 0.836 [0.425, 2.325] 0.824 [0.819, 0.837] 147
Auzils 1175 415 35 5.7 0.783 [0.331, 1.391] 0.792 [0.786, 0.807] 81
Portes 1064 268 3.7 6.2 0.819 [0.364, 1.610] 0.824 [0.818, 0.842] 34
Peyral 540 192 3.2 4.7 0.710 [0.00®, 1.264] 0.804 [0.799, 0.827] 28
Cruzade 456 94 3.4 4.2 0.720 [0.00®, 1.444] 0.742 [0.732, 0.770] 13

(a) The null values of asymptotic growth rates corresponded to pair-of-years with no flowering plant within plots and null values for rosette survival s,.

(seedling or rosette) could not be assessed. Thus, matrix population
models were based on 22 years of demographic survey (1995-2016),
except for one population (Portes, 1996-2016). Data collection is de-
scribed in details in Fréville et al. (2004). Every 3 months (June, Sep-
tember, December and March), we recorded the presence and the status
of each individual within 41 permanent plots and new seedlings were
added to the datasets (see Appendix Al). During the flowering period
(mid-June), we also surveyed the whole distribution area of the species
to count the total number of flowering plants per population (ex-
haustive count, Table 1 and Appendix A2). A total of 6112 individual
life-histories were used to construct population projection models
(Table 1 and Appendix Al).

2.1.3. Climatic dataset

Climatic data were obtained from the closest meteorological station
located at INRA Pech Rouge (43°1444N, 3°1338 E, eleva-
tion = 40m) < 5km from the populations of C. corymbosa. We used
daily mean temperature, daily minimum and maximum temperatures
and daily precipitation. Over the 22 years of this study, the Massif de la
Clape experienced a classical warm Mediterranean climate (average
mean temperature 15.1 = 0.6 °C from June t to May t + 1, Fig. 1) with
a warm summer period. Precipitation regime was also characteristic of
the Mediterranean climate with an average of 540.8 mm per year from
June t to May t + 1 with large inter-annual variation (SD = 175.46,
Fig. 1). The number of days with precipitation > 1 mm ranged from
35days to 68days with an average of 48.5days per pair-of-years
(SD = 8.9, Fig. 1).
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2.2. Deterministic analyses

2.2.1. Matrix projection models

As described in Fréville et al. (2004), the life-cycle is based on a
prebreeding census performed before the germination pulse, with a
one-year interval from June t to May t + 1. Three stages were defined:
seedlings (individuals < 1year old), rosettes (vegetative plants older
than 1 year), and flowering plants. We estimated lower-level vital rates
(survival s; flowering probability @; conditional to survival and fe-
cundity f) to construct a stage structured Matrix Projection Model
(MPM). For each population and each pair-of-years, the projection
matrix representing the life-cycle is given by:

0 0 fSo
A=5(1—a) 5;(1-a) s3(1-a3)
S1q SHay S303

From the 22 years of demographic survey, we constructed 21 ma-
trices per population (see Appendix B for projection matrices per po-
pulation). The probabilities of a flowering plant to survive (s3) and to
reproduce the year after (a3) were very low, in agreement with the
monocarpy of the species, and had negligible effects on population
dynamics (see Appendix B). Using a deterministic MPM (linear, time-
invariant), we calculated the asymptotic growth rate A, as the dominant
eigenvalue of the matrix A of the corresponding pair-of-years. The
model did not include seed bank and migration. Indeed, < 5% of seeds
may remain dormant for one year and seed dispersal among popula-
tions is highly limited (Colas et al., 1997; Fréville et al., 2004; Imbert,

Fig. 1. Climatic variation observed in the Massif de
la Clape between 1995 and 2016. Climatic variables
were calculated per pair-of-years from June(t) to

— E May(t + 1). The solid line represents the average
daily mean temperature (C°), and the dashed line
represents the number of wet days. Values in the

o w vertical bars indicate the cumulative precipitation
— © %‘ per pair-of-years. Year on the x-axis corresponds to
© June(t). Data were obtained from INRA Pech Rouge.
\ ©
’ )
0 =
o
P
)
F
)
™
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2006). The net fecundity fs, was estimated as the ratio of the number of
seedlings observed in June of a given year over the number of flowering
plants observed within permanent plots in June of the previous year.
Our three-month survey made it possible to decompose the net fe-
cundity fs, into a fecundity term f (number of just-emerged seedlings
assessed every three months over number of flowering plants in June t-
1) and survival of just-emerged seedlings s, (number of seedlings ob-
served in June t over total number of just-emerged seedlings observed
from June t-1 to May t, Colas et al., 2008; Fréville et al., 2004). We
obtained four null values in asymptotic growth rates (three for Cruzade
and one for Peyral), which corresponded to years with no flowering
plant within plots and null values in rosette survival s,. In such case, the
persistence of the plot depended on new rosettes coming from the
seedling stage (s; never equaled zero), and seed dispersal from the
closest flowering plants outside plots. When calculating the geometric
mean of asymptotic growth rates over years for each population, we
excluded these null values.

2.2.2. Patterns of spatio-temporal variations in asymptotic growth rates

To test for temporal and spatial variation in asymptotic growth
rates, we used non-parametric randomization tests (Caswell, 2001).
Temporal variation was tested by randomly permuting individual life-
histories (status at t and fate at t + 1) among pair-of-years when con-
sidering all data as a single population. For spatial variation, we per-
muted the whole individual life-history (from germination to death)
between populations (see Fréville et al., 2004). Each life-history ap-
peared exactly once in each randomized dataset, maintaining the ori-
ginal sample sizes. For each set of permuted data, we calculated
asymptotic growth rate for each group (year or population) and then
computed the standard deviation of A, between groups. The probability
that o(A,) = 0,5 under the null hypothesis Hy (no group effect) was
computed based on 2000 random permutations. We rejected H, when
this probability was smaller than 0.05 (Caswell, 2001). We used linear
models to test for the effect of population size on asymptotic growth
rates and their temporal variance, using the total number of flowering
plants obtained by the exhaustive survey as a proxy of population size
(Table 1). We used also a linear model to test for the effect of mean age
at flowering (Table 1) on the variance in population growth rate.

2.2.3. Retrospective and prospective analyses

We performed a life-table response analysis (LTRE) with a random
design to assess how lower-level vital rates contributed to the variance
in asymptotic growth rates var(\,) observed among years. This analysis
was performed on the pooled data over populations, provided that we
did not detect significant spatial variation in population growth rates.
The decomposition of var.(A,) in term of lower-level vital rates p is
expressed as:

0, 0,
p; 5pj

var(Aq) = Zld cov(p;, p;)

where cov(p;,p)) is the covariance of p; and p; (Caswell, 2001). A pro-
spective analysis was also conducted to assess the population dynamic
response to changes in lower-level vital rates. We calculated the elas-
ticity of A, to lower-level vital rates p as:

_ PO

e =
Aq Op

2.3. Relationships between demographic parameters and climate

From the raw climatic dataset, we extracted seven relevant variables
assumed to have an influence on demographic parameters, given the
existing literature (Fréville et al., 2004; Riba et al., 2002) and our
knowledge of Mediterranean plant species. We thus calculated the
average of daily mean temperature and daily maximum temperature,
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the number of days with mean T° > 25°C (corresponding to
mean + SD) and the number of freezing days (minimum T° < 0°C). In
addition, we calculated both the average cumulative precipitation and
the number of days with precipitation > 1 mm that hereafter will be
referred as the number of wet days. We also calculated the number of
days with precipitation > 20 mm. This threshold value was equal to
mean + SD. We thus considered this variable as reflecting the number
of heavy precipitation events in the Massif de la Clape.

We tested for the effect of climate on demographic parameters using
generalized linear models with identity link for asymptotic growth rates
and fecundity f (both log-transformed), and logit link for survival and
flowering probabilities with the binomial distribution. First, we tested
for relationships between annual averages of each climatic variable
calculated from June t to May t + 1 and asymptotic growth rates A,
and also tested for quadratic effects and multiyear cumulative effect
with a time lag of one year of each climatic variable (Appendix E.1). We
then tested for the effect of the variables that we found significant in the
single-variable GLMs, using a forward stepwise selection approach.
Starting from the null model, we added at each step the variable having
the highest R? value in the single-variable models (Appendix E.1). For
logistic models, we used Ry, the pseudo-coefficient of determination
based on the likelihood-ratio test and given by R% = 1 — (Lyu / Lea)*™
where Ly and Lg,y are the likelihoods of the null and the fitted models,
respectively (Nakagawa and Schielzeth, 2013). The significance of each
added variable in the model was tested using an analysis of deviance
(Appendix E.2). From the best model, we reported the estimated coef-
ficient (B) and its significance for each variable in the model after
scaling climatic variables. Second, to understand biological processes at
a finer scale, we tested for the impact of the seasonal climate on lower-
level vital rates by considering only climatic variables that significantly
impacted asymptotic growth rates, using the same approach as de-
scribed above. We included the seasonality effect in GLMs by averaging
variables over three-month periods separating two successive censuses
(Appendix E.3). GLMs were fitted using R Stats-package (version 3.3.1).
The RZz was calculated using the R-command “r.squaredLR” from the
MuMlIn-package (version 1.15.6) (Crawley, 2012).

2.4. Stochastic projections under climate change

Based on the IPCC Fourth Assessment Report, the frequency of ex-
treme warm and dry events is expected to increase (Christensen et al.,
2007). We thus built stochastic matrix models to simulate the fate of C.
corymbosa populations under two scenarios of climatic variations, re-
presenting an increased frequency of extreme events either for tem-
perature or precipitation (Bucharova et al., 2012; Shryock et al., 2014).
To simulate the fate of populations, we incorporated environmental
stochasticity by drawing an entire matrix at each time step (sampling
with replacement) among the 21 available matrices (Crone et al., 2011,
2013; Kaye and Pyke, 2003). Because C. corymbosa has small popula-
tion sizes, we also incorporated demographic stochasticity in the
models. Such stochasticity is due to the independent chance of transi-
tion and reproduction among individuals (Engen et al., 1998; Lande,
1993; Melbourne and Hastings, 2008). From the existing individuals at
year t, we drew the number of individuals making each transition from
stage j to stage i including death at each time step in a multinomial
distribution characterized by the aj;; transition probabilities of the ma-
trix that we randomly drew (Andrieu et al., 2017; Caswell, 2001;
Melbourne and Hastings, 2008; Morris and Doak, 2002). The number of
recruited seedlings was drawn in a Poisson distribution with mean
equal to the fs, value of the drawn matrix. In the case of C. corymbosa,
demographic stochasticity indeed increased fluctuations in population
size over time and thus increased extinction risk (see Appendix F), in
agreement with both theoretical studies (e.g. Engen et al., 2005; Lande,
1993; Lande et al., 2003) and empirical ones (e.g. Fujiwara and
Caswell, 2001; Melbourne and Hastings, 2008; Jeppsson and Forslund,
2012). Therefore, we combined both demographic and environmental
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Fig. 2. Asymptotic growth rates (A,) per pair-of-years. Panel A represents yearly A, values (circles) with their trend over years (dashed line) calculated from 125
matrices. The solid line represents the values of A, (triangles) pooling individuals in a single population. Panels B, C and D represent the trend in A, over years for the
largest populations (E2 and E1), the medium size populations (Au and Po) and the smallest ones (Pe and Cr). R corresponds to the r-squared value obtained from the
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stochasticity to simulate the fate of populations under climate sce-
narios.

The initial population size N, used to start our simulations was
calculated from the stable stage distribution obtained from the ar-
ithmetic mean of the total number of flowering plants recorded in the
population (exhaustive survey) from 2010 to 2016, and the scaled ei-
genvector W from the arithmetic mean matrix over years (2010-2016)
when pooling data over populations. Ny is given by Ny = WI‘VT’Z where
w3, the third element of the scaled eigenvector, represents the propor-
tion of the number of flowering plants. We simulated population dy-
namics using 1000 stochastic iterations, each iteration representing a
trajectory of population size over 100 years. For a given trajectory we
calculated the growth rate A; as:

In(ny () — In(n;(0))

Aj = ex]
! T

where ny(T) and n;(0) were the population size of the jth trajectory at
t=T and t = 0, respectively, and T being the last year at which po-
pulation size was non-null. The stochastic growth rate A; was obtained
as the median of A; over 1000 trajectories. Extinction probability at a
given time t corresponds to the number of trajectories for which N
(t) = 0 over the total number of trajectories; we calculated extinction
probability at t = 50years (Psg), t = 100years (P100) and the mean
time to extinction (T based on 100 trajectories over 100 years. We
carried out 1000 such simulations, each of 100 trajectories, to obtain a
sampling distribution of Psg, P10 and Tey.. We calculated mean value of
those parameters over the 1000 simulations and 95% confidence in-
tervals by taking the 2.5th and the 97.5th percentile of the simulated
distribution (Shryock et al., 2014). All stochastic analyses were im-
plemented using the R popbio-package, version 2.4.3 (Stubben and
Milligan, 2007).

Climatic scenarios were first simulated by increasing the frequency
of drawing matrices corresponding to extreme warm and extreme dry
years (Andrello et al., 2012; Hunter et al., 2010; Shryock et al., 2014)
from the observed frequency over the 22-year period q* to q = 0.8, that
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” indicates that the slope was not significantly different from 0. Year on the x-axis corresponds to June (t).

represent, respectively, the warm and the dry scenario. Based on the
results of the GLM analyses testing for the effects of climatic variables
on asymptotic growth rates, we used the daily mean temperature and
the number of wet days to characterize warm and dry scenarios, re-
spectively. Following Williams et al. (2015), extreme years corre-
sponded to years with climate values larger than one standard deviation
above the daily mean for temperature and lower than one standard
deviation below the mean for precipitation. In the warm scenario,
warm years were represented by pair-of-years with high daily mean
temperature (2006-2007, 2013-2014, 2014-2015 and 2015-2016,
Fig. 1, @* = 4/21 = 0.19). In the dry scenario, dry years were re-
presented by pair-of-years with low numbers of wet days (2001-2002,
2006-2007 and 2010-2011, Fig. 1, g¢* = 3/21 = 0.14).

Second, following the approach described in Salguero-Gomez et al.
(2012), we focused on a particular climate scenario resulting from the
Regional Climate Model (RCM) proposed by the Euro-Cordex 2014
project (Jacob et al., 2014). We used the RCP4.5 scenario representing
an intermediate scenario of increasing CO, concentration until 2060.
The regional climate model simulations provided predicted values of
daily precipitation and mean temperature. We then extracted these data
for the closest geographic location, which is < 1km apart from the
centroid of the species distribution (43.13710N, 3.07327 E) and < 6
km apart from the meteorological station we used to get observed
climatic data. Overestimation of precipitation in RCMs is a well-known
problem, in particular in areas close to the Mediterranean Sea (Gao and
Giorgi, 2008; Ruffault et al., 2014). Therefore, to estimate the fre-
quency of extreme years in the future (2020-2099), we used threshold
values from the back-projected model values (Salguero-Gomez et al.,
2012). Using the back-projected data from the reference period
(1971-2005), we defined warm years as those with mean temperature
from May tto June t + 1 > 14.5 + 1.23 (mean + SD) and dry years as
those with number of wet days lower than 68.6-14.8 (mean - SD).
Comparing the observed data and the back-projected data for the
overlapping period 1995-2005, we indeed document an overestimation
of the number of wet days predicted by the regional model compared to
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the observed one (paired t-test = 4.57, df = 8, p < 0.002). In contrast,
predicted and observed daily mean temperatures and total precipitation
were not significantly different (p > 0.10). Simulated data are avail-
able on the Drias platform (www.drias-climat.fr).

3. Results
3.1. Patterns of spatio-temporal variations in asymptotic growth rates

Asymptotic growth rates A, calculated per population and per pair-
of-years showed a decreasing trend over time (f = —0.01, p = 0.02,
Fig. 2A). The slope of the trend for each population separately was
significant only for the smallest population (Cruzade: B = —0.04;
p = 0.01, Fig. 2D). When pooling populations within each pair-of-years,
the geometric mean of asymptotic growth rates over years was 0.880
(Table 1), with A, ranging from 0.432 (2006-2007) to 1.815
(2012 —-2013). Geometric means of A, over years per population were
all lower than 1 and varied between 0.710 (Peyral) and 0.836 (En-
ferretl, Table 1). No significant relationship was detected between
asymptotic growth rate and population size (f = 0.0003; p = 0.46).
Randomization tests showed that the difference in A, among years was
highly significant (p < 0.001, see Appendix C). In contrast, asymptotic
growth rates A, were not significantly different among populations
(p = 0.16, see Appendix C). The variance in A, per population was not
significantly correlated with mean age at flowering (f = —0.02;
p = 0.68) nor with population size ( = 0.0003; p = 0.55).

3.2. Retrospective and prospective analyses

As ), did not differ significantly among populations, retrospective
and prospective analyses were performed after pooling individuals
across populations. The observed variance in asymptotic growth rates
among years was equal to 0.083, and was mainly explained by the
variation in both the fecundity term (f), the survival of seedlings (s;)
and the survival of rosettes (s2) having the highest contributions (0.025,
0.023 and 0.021, respectively, Fig. 3), followed by the survival of just-
emerged seedling (sp) and the flowering probability of rosettes (as)
having a similar contribution (0.008, Fig. 3). Rare events in the life-
cycle (flowering probabilities a; and a3, and survival of flowering
plants s3) had negligible contributions (sum to 0.0009, Fig. 3 and
Appendix D). The largest elasticity of asymptotic growth rate was as-
sociated with rosette survival (s;) followed by the fecundity term f
(mean number of just-emerged seedlings per flowering plant), the
survival of just-emerged seedling (sy), seedling survival (s;) and the
flowering probability of rosettes (a., Fig. 3). Elasticity of A, to the re-
maining lower-level vital rates representing rare events (s3, a;and a3)
summed only to 1% (Fig. 3). These latter rates were thus not considered
for the GLMs investigating the relationship between lower-level vital
rates and climatic variables.

3.3. Relationship between asymptotic growth rates and climate

Asymptotic growth rate, when pooling populations, was best ex-
plained by a model including only two climatic variables (R*> = 0.58,
Appendix E.2), with a high positive effect of the annual number of wet
days (B = 0.15, p = 0.004) and a negative effect of the annual average
daily mean temperature (B = —0.11, p = 0.03). The number of
freezing days, the cumulative precipitation and the number of days
with precipitation > 20mm proved non-significant (p > 0.05,
Appendix E.1). No multiyear cumulative effect and no quadratic effect
of climatic variables were significant (p > 0.05, Appendices E.1).

3.4. Relationships between lower-level vital rates and climate

Overall, warming and drought negatively affected vital rates. The
mean number of just-emerged seedlings per flowering plants f was
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Fig. 3. Contribution of lower-level vital rates to the variance of A, observed
among years, and elasticity of growth rates to these vital rates calculated on the
arithmetic mean matrix calculated over 21 pair-of-years matrices.

negatively impacted by the daily mean temperature during both
summer and fall periods (Table 2). The survival of just-emerged seed-
lings s, was positively impacted by the number of wet days during the
germination period (both fall and the winter periods), and negatively
impacted by the daily mean temperature during both summer and fall
periods (Table 2). Seedling survival s; was negatively affected by an
increase in the daily mean temperature during the summer and fall
periods, and positively affected by an increase in the number of wet
days during the same periods (Table 2). Rosette survival s, decreased
with increasing summer daily mean temperature (Table 2). Finally, the
flowering probability of rosettes a, was negatively impacted by the
summer daily mean temperature and positively impacted by the
number of wet days during the fall period (Table 2).

3.5. Stochastic projections under climate change

In absence of climate change, when randomly drawing each matrix
with equal probability (1/21), stochastic growth rates A, were sig-
nificantly lower than 1 when pooling populations (A, = 0.881,
CI = [0.877, 0.889], Table 1). Stochastic growth rates were also lower
than 1 in each population, ranging from 0.742 for the smallest popu-
lation Cruzade (CI = [0.732, 0.770]) to 0.836 for the largest one En-
ferret2 (CI = [0.829, 0.851], Table 1).

To assess the combined effect of environmental and demographic
stochasticity on population viability, we compared the fate of the
smallest population Cruzade and the largest one Enferret2, using their
respective population size at t = O (see details above and Fig. 4). As we
did not detect any significant variation in asymptotic growth rates
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Table 2

Summary of GLMs explaining the effect of two climatic variables (averaged over three-month periods) on lower-level vital rates. Only climatic variables affecting
population growth rate were included in the GLMs. From the best model explaining a given lower-level vital rate, we report the estimated coefficient (f) and its
significance (t-test) after scaling the climatic variables. ‘ns’ indicates that the variable tested was not significant in the model, based on a forward stepwise selection

approach (see text and Appendix E.3 for details).

Daily mean temperature No. wet days
Summer Fall Winter Spring Summer Fall Winter Spring
[Jun-Aug] [Sep—Nov] [Dec-Feb] [Mar-May] [Jun-Aug] [Sep—Nov] [Dec-Fev] [Mar-May]
Fecundity term log(f+1) —0.28 ** —-0.22 * ns ns ns ns ns ns
Survival of just emerged seedling so —0.17 *** —0.08* ns ns ns 0.24 *** 0.14 *** ns
Seedling survival s; —0.28 *** -0.12" ns ns 0.34 *** 0.04 * ns ns
Rosette survival s, —0.45 *** ns ns ns ns ns ns ns
Flowering probability of rosette az —0.23 *** ns ns ns ns 0.19 * ns ns

* P < 0.08, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001.

among populations, we pooled data across population for each pair-of-
years to obtain the 21 matrices used to simulate climate change. In the
warm scenario, when increasing the frequency of extreme years from q*
(4/21 = 0.19) to 0.8, stochastic growth rates decreased from 0.882 to
0.761 for the largest population (Enferret2, Fig. 4A) and from 0.879 to
0.765 for the smallest one (Cruzade, Fig. 4C). Under the RCP4.5 sce-
nario, the predicted frequency of warm year qp.q characterized by a
daily mean temperature > 15.63 °C for the period 2020-2099 equaled

0.78 and led to the extinction of both populations at 100 years in most
simulations (Fig. 4A and C, solid black lines). Comparing this scenario
with those of no climate change (Fig. 4A and C, dashed green lines),
extinction probability at 50 years (Pso) increased from 0.37 to 0.99 for
Enferret2 and from 0.82 to 0.99 for Cruzade, while extinction prob-
abilities at 100 years (P;o0) were close or equal to 1 for both popula-
tions. The mean time to extinction decreased from 57 to 26.4 years for
Enferret2, and from 32 to 16 for Cruzade.
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Fig. 4. Predicted consequences of the warm and dry scenarios on the viability of populations using two different initial population sizes representing the largest
(Enferret2) and the smallest (Cruzade) populations when incorporating both demographic and environmental stochasticity (see text for details). Panels (A) and (C)
represent the warm scenario for the largest population size (N, = {685,796,118}, Enferret2), and the smallest one (N, = {41 47 7}, Cruzade). Panels (B) and (D)
represent the dry scenario for Enferret2 and Cruzade, respectively. The warm scenario consisted of an increase in the frequency of years with extremely high
temperatures (4 extreme years out of 21: 2006-2007, 2013-2014, 2014-2015), and the dry scenario an increase in the frequency of years with an extremely low
number of wet days (3 extreme years out of 21: 2001-2002, 2006-2007 and 2010-2011). “q” indicates the frequency of extreme years with q* the observed
frequency over the 22-year of our demographic survey and qpreq the frequency predicted by the RCP4.5 climatic model for the warm and dry scenarios (qpreq are 0.78
and 0.15, respectively, see text). The initial population size was estimated as the stable stage distribution predicted by the mean matrix over years after pooling data
across populations, using the mean total number of flowering plants recorded from 2010 to 2016 in Enferret2 and Cruzade, respectively.
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The dry scenario had less dramatic consequences on the viability of
populations than the warm scenario (Fig. 4B and D). The increase in dry
year frequency from q* (3/21 = 0.14) to 0.8 led to a small reduction in
As from 0.882 to 0.855 for Enferret2 and from 0.879 to 0.851 for
Cruzade (Fig. 4B and D, respectively). The RCP4.5 scenario predicted a
frequency of dry years Qpreq, corresponding to a number of wet days
lower than 53.8 days, equaled to 0.15, a value very close to the one
observed during the 22-year period of our demographic survey. The
RCP4.5 scenario did not result in any significant change in extinction
probabilities and mean time to extinction compared to the scenario of
no climate change, whatever the size of populations (Fig. 4B and D,
solid black lines).

4. Discussion
4.1. Long term population dynamics of Centaurea corymbosa

Our results demonstrate the need for long-term demographic sur-
veys to better understand the spatio-temporal demographic variability
on plants (Blume-Werry et al., 2016; Compagnoni et al., 2016; Crone
et al., 2011; Huelber et al., 2016). Indeed, our study based on 22 years
of data provided a more accurate picture of the determinants of po-
pulation dynamics in C. corymbosa than the study of Fréville et al.
(2004) based on 8 years of data. In Fréville et al. (2004), the standard
deviation in asymptotic growth rates o(A) was 0.116 among years and
0.099 among populations, with significant differences among years and
populations. In the current study, variation among populations became
non-significant and temporal variation in asymptotic growth rates was
rather synchronized among populations (Fig. 2). This pattern is not
surprising given the narrow distribution of C. corymbosa and is largely
consistent with studies of other narrowly distributed species (Buckley
et al., 2010; Kiviniemi and Lofgren, 2009; Ramula et al., 2008). More
importantly, the standard deviation o(A) observed over the 22-year
period was much larger (0.230) than the one (0.116) reported in
Fréville et al. (2004). In agreement with the results of the permutation
tests, we did not find any significant correlation between population
dynamics and population size. Indeed, we did not find any evidence
that small populations had lower population growth rates. Moreover,
the variance in asymptotic growth rates among years did not increase
with decreasing population size. In contrast to other demographic
studies (Lande et al., 2003; Zeigler, 2013), we thus did not find any
evidence of a greater sensitivity of the smallest populations to both
environmental and demographic stochasticity in our species. In addi-
tion, the variance in asymptotic growth rate was not correlated with
mean age at flowering per population. We thus did not find evidence for
demographic buffering in populations with greater longevity, in con-
trast to what has been found at an inter-specific scale in Morris et al.
(2008). Population dynamics of C. corymbosa is thus mainly affected by
environmental factors that vary over time rather than by spatial factors.

Average and most of the yearly asymptotic growth rates were lower
than 1 for each population and when pooling individuals across po-
pulations. Overall, we observed a declining trend in yearly asymptotic
growth rates over the 22-year period (Fig. 2), this trend being sig-
nificant for the smallest population and when considering all popula-
tions (Fig. 2A and D, respectively). Asymptotic growth rates were ne-
gatively impacted by an increase in temperature and positively
impacted by the number of wet days. Consistent with these results,
asymptotic growth rates attained extreme values in years corresponding
to extreme climatic events. Indeed, when pooling all individuals in a
single population, the lowest value (0.432, Fig. 2A) was observed in
2006-2007 when the mean temperature was the highest (16.3°C,
Fig. 1) and the number of wet days was the lowest (34 days, Fig. 1). The
highest growth rate (1.815, Fig. 2A) corresponded to 2012-2013, when
we observed the second lowest mean temperature (14.2 °C, Fig. 1) and
the highest number of wet days (66 days, Fig. 1). Thus, population
dynamics of C. corymbosa was mainly affected by extreme climatic
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events, which are predicted to increase in the future. Climatic variables
investigated here did not show any marked temporal trend over the 22-
year period of our demographic survey (Fig.1), which could explain the
weak temporal trend observed in asymptotic growth rates. Overall, our
study confirms that extreme climatic events are an important driver of
plant population dynamics as reported in other studies (Andrello et al.,
2012; Davison et al., 2010; McDowell et al., 2008; Shryock et al., 2014;
Ulrey et al., 2016).

In contrast to some studies reporting both negative and positive
effects of climate change on vital rates (van der Meer et al., 2016;
Meisner et al., 2014; Nicole et al., 2011), our study documents a con-
sistent negative effect of increased temperature and drought on lower-
level vital rates in C. corymbosa. Regarding temperature, the most cri-
tical season that impacted lower-level vital rates was the summer
period, since increasing summer daily mean temperature negatively
affected both fecundity, survival probability and flowering probability.
In contrast to our study, flowering probability was found to be posi-
tively impacted by high temperature in some temperate plant species
(e.g. Himantoglossum hircinum, van der Meer et al., 2016; Dracocephalum
austriacum, Nicole et al., 2011). While a negative effect of increasing
temperature on flowering probability was also reported in Pefniuelas
et al. (2004), this pattern was only observed in the southern Medi-
terranean sites but not in the northern ones. A likely explanation of this
negative effect is that warm summers increase evapo-transpiration and
decrease soil moisture (Christensen et al., 2004; Pefniuelas et al., 2004).
This could lead to a decrease in plant biomass as a consequence of
rosette shrinking that in turn reduces the amount of resources that a
plant can allocate to reproduction (Manders and Smith, 1992). This is
particularly true for monocarpic perennial species, where flowering
probability has been shown to increase with plant size (Metcalf et al.,
2003). Regarding precipitation, the youngest plants were the most
impacted by the number of wet days. This factor had a positive effect on
both survival of just-emerged seedlings (sp) during the germination
period (fall and winter) and seedling survival (s;) during the summer
and fall periods, which is consistent with several studies showing a
positive impact of the frequency of wet days (Riba et al., 2002; Shriver,
2016). Both temperature and precipitation effects may be explained by
the fact that recurrent warm and dry days can induce a seasonal water
deficit, which may negatively impact the whole life-cycle (Manders and
Smith, 1992; Penuelas et al., 2004; Ruffault et al., 2014; Yordanov
et al., 2000). Species growing in rocky habitats, such as C. corymbosa,
are likely to be the most affected, since these soils have a very low
water capacity (Ruiz-Sinoga et al., 2012; Silva et al., 2015). Moreover,
herbaceous species such as C. corymbosa do not have a deep root system
ensuring access to water over dry periods in such rocky habitats.

4.2. Predictions from climate scenarios

Both demographic and environmental stochasticity are important
factors in determining the viability of species with small population
sizes (Caswell, 2001; Crone et al., 2013; Garcia et al., 2002). We here
showed that climate variation explained a large amount of variation in
vital rates and growth rates in C. corymbosa. We thus used stochastic
models to predict the fate of C. corymbosa populations with both en-
vironmental stochasticity arising from climate change and demographic
stochasticity. We did not include density-dependence in our model,
which could make quantitative predictions overly pessimistic (Dahlgren
et al., 2016). Population viability analyses are acknowledged to be re-
levant tools to quantitatively compare the impact of different scenarios
rather than quantitatively predict the future status of populations
(Coulson et al., 2001). We thus used population viability analyses to
compare how the warm and the dry scenarios impacted population
viability of C. corymbosa rather than attempting to explicitly predict
future population size.

Stochastic projections predicted population declines (As; < 1) under
no climate change. Populations were predicted to decline even faster in
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the future in response to an increased frequency of extreme years in
both the warm and dry scenarios. Such results are consistent with the
GLMs showing negative impacts of warming and drought, and several
studies investigating population viability in response to climate change
(Andrello et al., 2012; Lawson et al., 2015; Marrero-Gémez et al., 2007;
Shryock et al., 2014). More importantly, the warm scenario had more
severe consequences on population viability than the dry scenario
whatever the initial population size. However in our simulations, the
initial population size impacted both extinction probability and the
mean time to extinction, a pattern consistent with theoretical studies
since small populations are more vulnerable to extinction than largest
ones (Groom et al., 2005; Lande et al., 2003). Using the RCP4.5 sce-
nario, the change in temperature projected for the period 2071-2099
was of the same order of magnitude than the one predicted by other
regional climatic models (Christensen et al., 2007; Ruffault et al.,
2014). In contrast, our dry scenario predicted an annual mean number
of wet days equal to 66.41 (—3.2%), while other models predicted a
much severe decrease (—19.6%, Ruffault et al., 2014). This suggests
that uncertainty in climate models should be carefully considered in
management plans and when evaluating extinction risk. Such un-
certainty is particularly pronounced for the Mediterranean region (Gao
and Giorgi, 2008; Ruffault et al., 2014).

Faced with climate change, populations can either migrate or adapt
by microevolution or phenotypic plasticity to avoid extinction (Groom
et al., 2005; Lande et al., 2003). In the Mediterranean region, many
narrow endemic species are characterized by a low ability to colonize
existing suitable habitats due to several biological traits such as low
dispersal ability (Colas et al., 1997; Lavergne et al., 2004; Thompson
et al., 2005). In C. corymbosa, self-incompatibility and monocarpy make
successful colonization even less likely (Colas et al., 1997). Thus, for
such species, persistence mainly depends upon their ability to respond
plastically to climate change or to become locally adapted to new en-
vironmental conditions (Cotto et al., 2017; Knight et al., 2008; Menges,
2000). Theoretical work suggests that perennial species should display
slower evolutionary responses than annual plants, since higher adult
survival limits the adaptive capacity of local populations (Cotto et al.,
2017). Moreover, small populations have a lower evolutionary poten-
tial, since they become genetically impoverished due to the impact of
genetic drift. Using a shorter survey (1995-2001), Fréville et al. (2001)
showed that demographic rates were not correlated with intra-popu-
lation genetic diversity in Centaurea corymbosa (Fréville et al., 2001).
Using the same genetic data (Table 1 in Fréville et al., 2001), we
likewise confirmed that genetic diversity was correlated with neither A4
(Spearman correlation rho = 0.26, p = 0.61) nor the slope of regression
in asymptotic growth rates over years (rho = 0.09, p = 0.89). Thus, our
results do not support evidence for accumulation of deleterious muta-
tions (Lynch et al., 1995), nor a loss of standing variation due to genetic
drift in small populations of C. corymbosa.

4.3. Management recommendations

Persistence of narrow endemic species in the Mediterranean region
may have been favored by the capacity of those species to grow in rocky
habitats (Thompson et al., 2005), since these remote habitats do not
face direct threats due to human activities. Demographic studies of cliff-
dwelling species have shown unusual demographic stability and resi-
lience of these plants (Garcia, 2003; Lavergne et al., 2005; Pic6 and
Riba, 2002; Thompson et al., 2005), likely arising from much higher
importance of rosette survival than recruitment for the maintenance of
populations (Cotto et al., 2017; Larson et al., 2000; Silva et al., 2015).
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In a scenario of no climate change, rosette survival (that had the highest
elasticity on growth rates) should be increased from 0.71 to 0.92 to
ensure the persistence of C. corymbosa in a deterministic model
(Appendix G). However, management actions aimed at increasing
specific vital rates, such as watering plants are not feasible in such
rocky habitats. Implementing management actions that reduce the ne-
gative effects of demographic, genetic and environmental stochasticity
by manipulating population size and population number appear much
more promising.

Previous studies have shown the importance of biological features
such as self-incompatibility and low dispersal ability on the population
persistence of C. corymbosa (Colas et al., 1997). Two new populations
were introduced in 1994 on the top of unoccupied cliffs thus confirming
the existence of suitable but empty habitats nearby existing natural
populations (Colas et al., 2008; Kirchner et al., 2006). Introduced po-
pulations exhibited on average higher plant survival than natural po-
pulations, mainly because seeds had been introduced manually in a
priori suitable microsites (Colas et al., 2008). However, fecundity in
introduced populations was lower than in natural ones, likely as a
consequence of low local density of flowering plants, leading to strong
pollen limitation (Colas et al., 2008). One introduced population has
been extinct for 5 years, while the other population only harbored 35
plants in the last census performed in December 2017. In the future,
protocols should be carefully designed to ensure successful introduc-
tions. For instance, introducing a large number of seeds (> 1000) dis-
tributed over a few sites and at yearly intervals should allow population
persistence on the short term (Colas et al., 2008; Kirchner et al., 2006).

Faced with accelerated climate change, conservation policies for
endangered species, such as C. corymbosa, should be reconsidered. As
our study demonstrated the importance of climate on the fate of po-
pulations, introductions in distant habitats should be considered, al-
though such assisted colonization event requires suitable and available
habitats at a larger scale. At present, prioritization actions of con-
servation rely on the climatic niche of the species (Jones et al., 2016;
Oliver et al., 2016), and depend on our ability to define new protected
areas in Northern localities (Aratijo et al., 2011; Bellard et al., 2012) or
microrefugia (i.e. location with a low impact of climate change, Jones
et al.,, 2016; Ulrey et al., 2016). Recently, an increasing amount of
empirical evidence has been gathered to document that organisms,
including plants, can show microevolutionary responses in natural po-
pulations (Franks et al., 2014; Thomann et al., 2013), suggesting plants
can adapt to new environmental conditions (Thompson et al., 2005).
Therefore, reinforcement, which allows increasing population size and
thus reducing extinction risk arising mainly from demographic and
genetic stochasticity, is also potentially an efficient and reasonable
management strategy for species facing climate change.
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Number of individuals recorded within the 41 permanent plots over the 22-year period. Number of new seedlings represents all new plants recorded
in the permanent plots every 3 months during year t to t + 1, out of which some did not survive until June ¢t + 1 with a probability 1-so, and thus did
not reach the seedling stage. The number of individuals recorded in June (t) in each life-stage of the life-cycle used to construct population projection
models, is given for: Seedling, the one-year plants that survive until June (t), Rosette, vegetative plants older than one year, and Flowering plants
that represent reproductive plants. The total number of individuals per year did not include the new seedlings. The total individual life-histories
(6112) corresponds to the sum of number of new seedlings (5779) and number of rosettes and flowering plants at the first census (315 + 18).

Year New seedlings Seedling Rosette Flowering plant Total
stage stage stage
1994 NA NA 315 18 333
1995 467 234 161 35 430
1996 258 145 184 48 377
1997 608 181 160 48 389
1998 427 165 195 28 388
1999 349 204 178 37 419
2000 284 164 218 41 423
2001 1097 475 204 30 709
2002 466 356 250 17 623
2003 167 115 357 30 502
2004 299 197 144 12 353
2005 73 45 137 17 199
2006 262 30 97 22 149
2007 72 42 40 9 91
2008 182 47 45 9 101
2009 368 102 43 6 151
2010 67 29 36 3 68
2011 29 15 44 3 62
2012 50 8 20 6 34
2013 116 93 19 7 119
2014 89 45 41 4 90
2015 31 10 48 5 63
2016 18 9 35 2 46
Total 5779 2711 2971 437
S
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Appendix A2. Total number of flowering plants per year recorded by the exhaustive count per population. The dashed line corresponds to the trend of the number of
flowering plants over time (f = —2.21, p = 0.02). The growth rate calculated from the number of flowering plants was equal to 0.92.

Appendix B

Projections matrices per population. The fecundity term fs, was estimated as the geometric mean of fs, obtained per pair-of-years, other parameters

are obtained by pooling data over years.

Population ass azp az2 azsz as; asz assz
fso s; (1-ap) s2 (1-ag) s3 (1-as) S1 Q1 S2 0z S3 Q3
Pooled pop. 5.104 0.351 0.586 0.024 0.011 0.120 0.038
Enferret2 4.267 0.345 0.509 0.029 0.029 0.165 0.029
Enferretl 3.834 0.347 0.595 0.000 0.009 0.119 0.035

28

(continued on next page)



A. Hadjou Belaid et al. Biological Conservation 223 (2018) 19-33

Appendix B (continued)

Population ass sz sz az3 as; asz asz

fso sy (1-ay) s2 (1-az) s3 (1-as) S1 Q1 S2 Qz S3 Q3
Augzils 4.549 0.379 0.598 0.026 0.000 0.094 0.026
Portes 4.283 0.294 0.640 0.017 0.011 0.113 0.017
Peyral 3.601 0.404 0.573 0.067 0.000 0.108 0.067
Cruzade 2.819 0.361 0.593 0.020 0.016 0.174 0.082
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Appendix C. Distribution of the standard deviation of asymptotic growth rates under the null hypothesis of: (A) no difference among years and (B) no difference
among populations. The x-axis represents the standard deviation of A, calculated (A) over the 21 year values, (B) over the 6 population values. The y-axis represents
the number of observations. The dashed vertical lines indicate the observed value. Randomization tests were based on 2000 permutations

Appendix D

Arithmetic mean and coefficient of variation of lower-level vital rates over years after pooling data over populations, sensitivity and elasticity of
growth rates to these vital rates calculated at the arithmetic mean matrix over 21 matrices, and contributions of lower-level vital rates to the
variation of growth rates among years.

f So Sy So S3 aq Qo a3
Mean 13.235 0.484 0.363 0.732 0.059 0.016 0.181 0.217
Ccv 0.644 0.395 0.505 0.184 1.046 2.598 0.386 1.352
Sensitivity 0.017 0.457 0.55 0.721 0.117 0.31 0.648 0.008
Elasticity 0.170 0.170 0.155 0.405 0.005 0.004 0.090 0.001
Contribution 0.025 0.008 0.023 0.021 < 0.001 < 0.001 0.008 < 0.001

Appendix E.1
Single-variable log-linear models showing the relationship between asymptotic growth rates and each climatic variable. R? cor-
responds to the coefficient of determination for the tested model.

Climatic variable in year t R? Estimate p-Value
Daily mean T° 0.31 -0.320 0.011
Daily maximal T° 0.30 —0.250 0.009
Precipitation 0.01 —0.001 0.672
No. days with T° > 25 0.18 -0.013 0.052
No. freezing days 0.03 0.008 0.451
No. wet days 0.46 0.021 0.001
No. days with precip. > 20 mm 0.04 -0.021 0.381
Climatic variables in year t-1

Daily mean T° 0.003 0.031 0.251
Daily maximal T° 0.006 0.032 0.233
Precipitation 0.058 —0.001 0.452
No. days with T° > 25 0.005 —0.002 0.253
No. freezing days 0.001 0.001 0.360
No. wet days 0.012 —0.004 0.250
No. days with precip. > 20 mm 0.010 —0.009 0.141

Quadratic effect
(continued on next page)
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Appendix E.1 (continued)

Climatic variable in year t R? Estimate p-Value
Daily mean T° 0.30 —0.011 0.010
Daily maximal T° 0.30 —0.006 0.009
Precipitation 0.01 0.000 0.631
No. days with T° > 25 0.18 —-0.001 0.052
No. freezing days 0.02 0.000 0.540
No. wet days 0.43 0.003 0.002
No. days with precip. > 20 mm 0.04 —0.001 0.411

Appendix E.2

Selection models for assessing the relevance of climatic variables to explain variations in asymptotic growth rates based on a forward
stepwise selection approach. The significance of each added variable in the model was tested using an analysis of deviance. The null
model included only the intercept.

Model Compared models p-Value
MO: Null model

M1: No. wet days Mo, M1 0.001
M2: No. wet days + (No. wet days)2 M1, M2 0.311
M3: No. wet days + Daily mean T° M1, M3 0.031
M4: No. wet days + Daily mean T° + (Daily mean T°)? M3, M4 0.292
M5: No. wet days + Daily mean T° + Daily maximal T° M3, M5 0.890
M6: No. wet days + Daily mean T° + (Daily maximal T°)? M3, M6 0.843

Appendix E.3

Selection models for assessing the relevance of climatic variables to explain variations in lower-level vital rates based on a forward stepwise selection
approach. P-values correspond to the F-test for the log-linear models and to Chi-test for the generalized linear models with binomial error, and
significant values are given in bold. The null model included only the intercept. We denoted the number of days with Precipitation > 1 mm by “P”
and the mean daily temperature by “T”. The seasons are denoted by 1, 2, 3 and 4 to indicate summer, fall, winter and spring, respectively (see the
main text and Table 2)

Lower-level vital rate Model Compared models p-Value

log(f + 1) MO: Null model
M1: T1 MO, M1 0.012
M2: T1 + T2 M1, M2 0.031
M3: T1 + T2 + T3 M2, M3 0.165
M4: T1 + T2 + T4 M2, M4 0.583
M5: T1 + T2 + P1 M2, M5 0.794
Mé6: T1 + T2 + P2 M2, M6 0.222
M7: T1 + T2 + P3 M2, M7 0.806
MS8: T1 + T2 + P4 M2, M8 0.236
Selected model: log (f + 1) ~ T1 + T2

So MO: Null model
M1: P2 MO, M1 < 0.001
M2: P2 + P3 M1, M2 < 0.001
M3: P2 + P3 + T2 M2, M3 0.006
M4: P2 + P3 + T2 + T1 M3, M4 < 0.001
M5: P2 + P3 + T2 + T1 + P1 M4, M5 0.082
M6: P2 + P3 + T2 + T1 + T3 M4, M6 0.087
M7: P2 +P3 + T2+ T1 + T4 M4, M7 0.120
MS8: P2 + P3 + T2 + T1 + P4 M4, M8 0.091
Selected model: Sy ~ T1 + T2 + P2 + P3

S; MO: Null model
M1: T1 MO, M1 < 0.001
M2: T1 + P1 M1, M2 < 0.001
M3: T1 + P1 + P2 M2, M3 0.002
M4: T1 + P1 + P2 + T4 M3, M4 0.974

(continued on next page)
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Appendix E.3 (continued)

Lower-level vital rate Model Compared models p-Value
M5: T1 + P1 + P2 + P3 M3, M5 0.352
Mé6: T1 + P1 + P2 + P4 M3, M6 0.072
M7: T1 + P1 + P2 + T3 M3, M7 0.316
MS8: T1 + P1 + P2 + T2 M3, M8 0.030
Selected model: S; ~T1 + T2 + P1 + P2

S, MO: Null model
M1: T1 MO, M1 < 0.001
M2: T1 + P1 M1, M2 0.692
M3: T1 + P2 M1, M3 0.115
M4: T1 + P3 M1, M4 0.174
M5: T1 + P4 M1, M5 0.092
M6: T1 + T2 M1, M6 0.163
M7: T1 + T3 M1, M7 0.662
M8: T1 + T4 M1, M8 0.365
Selected model: S, ~ T1

Qs MO: Null model
M1: T1 MO, M1 0.005
M2: T1 + T4 M1, M2 0.122
M3: T1 + P1 M1, M3 0.251
M4: T1 + P4 M1, M4 0.071
M5: T1 + P2 M1, M5 0.020
Mé6: T1 + P2 + P3 M5, M6 0.415
M7:T1 + P2 + T2 M5, M7 0.868
M8:T1 + P2 + T3 M5, M8 0.976

Selected model: a; ~ T1 + P2

No = 5015

Total population size
Extinction probability

T T T T T T

T
0 20 40 60 T0.5 TO.5 100
Time (years)

Appendix F. Relative effect of demographic stochasticity and environmental stochasticity on the viability of C. corymbosa populations. Simulations were performed
either by incorporating only environmental stochasticity through whole matrix selection (see text), or both environmental stochasticity and demographic sto-
chasticity introduced through multinomial sampling of the stable stage distribution (see text). Projections were simulated using 1000 stochastic iterations, each
iteration representing a trajectory of population size over 100 years. The initial population size, Ny = {2148, 2497, 370}, used to start our simulations was calculated
from the stable stage distribution obtained from the arithmetic mean of the total number of flowering plants recorded in the population (exhaustive survey, Appendix
A2) from 2010 to 2016, and the scaled eigenvector W from the arithmetic mean matrix over years (2010-2016) when pooling data over populations (see text for
details). Extinction probability at a given time ¢ corresponds to the number of trajectories for which N(t) < 1 over the total number of trajectories. Ty 5 represents the
time corresponding to an extinction probability equal to P = 0.5

Appendix G

Required values of lower-level vital rates for achieving population persistence in a deterministic model (A, = 1), using two different methods: lower-
level vital rates values were either predicted from the elasticity values, or directly from the global mean matrix after pooling individuals over
populations and years to obtain a single population. For both methods, we varied only one vital rate at a time, while keeping others at their observed
value in the mean matrix.

Vital rates Observed value Required value
Elasticity prediction Prediction from the global matrix
Survival of just-emerged seedling sp 0.477 0.811 0.790
Rosette survival s, 0.707 0.918 0.937
Fecundity term f 11.16 18.98 18.50
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Chapitre 2

The potential for phenotypic change to maintain population
fitness under climate change in the monocarpic Centaurea

corymbosa: Construction of Integral Projection Models

Article en préparation

Abstract

Phenotypic change in life-history traits can maintain population fitness face to stressful
environmental conditions. Integral Projection Models (IPMs) are powerful tools to study the
effect of change in continuous life-history traits, such as size at flowering, on population fitness.
In monocarpic plants, reproduction is fatal and size at flowering is a crucial determinant of
population fitness. Centaurea corymbosa is a monocarpic plant species, endemic to the
Mediterranean region with only six known populations that have been surveyed since June
1994. Based on the 22-year survey period, we developed IPMs by constructing survival-growth
and fecundity kernels as combination of continuous functions depending on plant size and age.
The stable flowering-size distribution and the mean size at flowering predicted from the IPM
were in good agreement with the observed data. Except for one population, the different
populations showed similar fitness landscapes having flowering strategies close to the optimal
flowering strategy with a weak gradient of selection and no clear direction in time. An increase
in the observed size at flowering was found that did not lead to loss in population fitness
suggesting that populations are likely to be phenotypically adapted. In a second step, we added
climatic variables in the IPM kernels. Flowering strategies were mainly impacted by
temperature rather than the number of wet days. The observed size at flowering increased
responding to high temperature following the same direction as the optimal size at flowering,
with no loss in population fitness. This can be interpreted as phenotypic adaptive response to
warm climate conditions. C. corymbosa populations would be maladapted to the future climate
if populations remain at the current flowering strategy. However the observed flowering size is
predicted to increase over time and responding to high temperature suggesting that this
phenotypic change could maintain population fitness under future climate conditions.

Keywords:
Centaurea corymbosa; Climate change; Integral Projection Models; Monocarpic plants species;
Optimal flowering strategy; Phenotypic response; Size at flowering.
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1. Introduction

Monocarpic plants, for which reproduction is fatal, are ideal systems for testing demographic
and evolutionary hypotheses because the cost of reproduction can be easily quantified (Metcalf
et al., 2003; Rees and Rose, 2002). For such species, the timing of reproduction is a key
determinant of population growth rate and is controlled to increase individual fitness through
natural selection (De Jong et al., 1989; Kachi and Hirose, 1985). In a constant environment, the
main benefit of delayed flowering is the production of a large number of seeds, however
individuals suffer from a mortality risk during the longer time needed to reach large size.
Therefore, the risk to die before reproduction increases (Hesse et al., 2008; Kachi and Hirose,
1985, 1985). Theoretical predictions on demographic life-history suggest that a large size at
maturity is favored by a high adult survival, a high individual growth rate and a large rate of
increase in fecundity with increases in body size (Hesse et al., 2008; Lesica and Young, 2005;
Reinartz, 1984; Wesselingh et al., 1997). Such life-history traits may change in response to
unfavorable conditions to maintain population fitness (Cotto et al., 2017; Knight et al., 2008;

Menges, 2000).

Facing climate change, plant species may respond by changing their life-history traits
through evolution or phenotypic plasticity to adapt to new conditions (Franks et al., 2014;
Turner et al., 2015). However, it is difficult to predict for a particular species whether plasticity
is more or less important than evolution, and if these responses will be sufficient to prevent
extinction (Franks et al., 2014). Plastic response may allow a species to express advantageous
phenotypes that maintain the population fitness face to new stressful conditions (Richards et
al., 2006). Concerning evolutionary responses, some conditions are known to reduce the
evolutionary potential. For perennial plants, theoretical studies showed that such species should
display slow evolutionary responses, since higher adult survival limits the evolutionary
adaptive capacity of local populations (Cotto et al., 2017). Furthermore, small population size
reduces evolutionary potential, since small populations become genetically impoverished due
to genetic drift (Olivieri et al., 2016). Whatever the mechanisms, plasticity or evolution, change
in a life-history trait can lead to a trade-off when a beneficial change in one trait leads to an
unfavorable change in a second trait. Thus, an observed change in phenotypic traits can show
evidence either of an adaptation to an environmental gradient or a maladaptation associated to

a decrease in population fitness (Turner et al., 2015; Williams et al., 2015).
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Integral projection models (IPMs) are powerful tool to study species with complex
demographic attributes and can be used to describe how a continuously size-structured
population changes in discrete time (Easterling et al., 2000; Ellner and Rees, 2006). IPMs were
introduced in plant ecology by Easterling et al. (2000) and their use increased rapidly (e.g.
(Childs et al., 2004; Hesse et al., 2008; Kuss et al., 2008; Rees and Rose, 2002).
Advantageously, [IPMs can combine both continuous and discrete level states in the life cycle
such as body size and age (e.g. Childs et al., 2003), size and qualitative variables such as habitats
quality (e.g. Hesse et al., 2008), and several environmental factors such as climate (e.g.
Williams et al., 2015). An IPM is defined in the simplest case by the kernel K (x, y) which is a
nonnegative surface representing transitions from x to y, where x and y being a quantitative
variable such as individual size for instance (see Box 1). The kernel K is thus analogous to the
projection matrix containing nonnegative entries for survival, growth and fecundity (Easterling
et al., 2000). The functions constructing the kernel can be estimated by classical regression

(Merow et al., 2014; Rees et al., 2014).

Plant age is rarely considered in IPMs except for species where a long-term dataset is
available (e.g. Carlina vulgaris, Childs et al., 2003, 2004; Oenothera glazioviana, Rees and
Rose, 2002). Models including both size and age are more accurate allowing to better explain
the variance in demographic traits particularly for monocarpic plants since reproduction is fatal
(Klinkhamer et al., 1987; Rees and Rose, 2002). The age- and size-dependent IPMs were
introduced by Childs et al. (2003); in such cases the IPM kernel is represented by a large matrix
similar to a Leslie matrix in age-structured population model. The large matrix’s elements are
continuous-to-continuous sub-kernels with fecundity components in the first line and survival-
growth components in the sub-diagonal entries (Childs et al., 2003, 2004, see Box 1). These
models are thus useful to describe size and age structured population dynamics, sensitivity and
elasticity and stability analyses, but also to investigate variation in life-history traits and

relationships between such variations and the population growth rate (Ellner and Rees, 2006).

Centaurea corymbosa is a short-lived monocarpic plant species endemic to the
Mediterranean region. Individuals grow in the Massif de la Clape in Southern France, on the
top of cliffs and in nearby rocky areas of open vegetation (Colas et al., 1997). Only six
populations are known, which have been surveyed since June 1994 using permanent plots. A
long-term demographic dataset has been collected during a 22-year period. Our long-term

demographic survey allowed to collect an exceptional dataset that contains not only the
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individual stages but also the plant size and age. All previous studies on C. corymbosa were
based on stage-structured populations using matrix projection models (e.g. Fréville et al., 2004;
Hadjou Belaid et al., 2018; Kirchner et al., 2006). The present paper is the first study exploiting
plant size and age allowing to a translation from discrete models (Matrix Projection Models
MPMs) to continuous models by constructing IPMs (Box 1). These continuous models allowed
to study the influence of change in life-history traits such as size at reproduction on population
fitness of C. corymbosa and to analyze the effect of climate change on flowering strategy. Our
previous study (Hadjou Belaid et al., 2018) showed that C. corymbosa populations may go to
extinction under an increase in extreme warm and dry years. Thus, persistence on C. corymbosa
populations mainly depended upon their ability to respond plastically to climate change or to
become locally adapted to new environmental conditions (Cotto et al., 2017; Knight et al., 2008;

Menges, 2008)

The main motivation of the current paper is to answer the following questions: have life-
history traits changed over the 22-year period? Can this change be interpreted as phenotypic
adaptation that could maintain the population fitness? To address these questions, we built
integral projection models to describe Centaurea corymbosa populations by considering size
and age in the IPM kernel based on the 22-years dataset. We first tested for spatial variability
by analyzing differentiation among populations in both size and age at flowering and individual
growth curves. We investigated then the relation between flowering strategy and population
growth rate used as a proxy for population fitness. We then described the flowering strategy per
population and examined whether populations show opposite direction in the flowering strategy
over two successive periods of 11 years. Secondly, we pooled individuals across populations
that had similar behavior (based on the first part of the current paper) in order to increase the
yearly sample size and analyzed the inter-annual variability. We were interested in analyzing
the temporal trend in life-history traits and flowering strategy over the study period. We tested
then for the potential effect of climatic factors to explain the inter-annual variation in life-
history traits and flowering strategy. Finally, in order to predict the flowering strategy of C.
corymbosa populations under future climate scenario, we included climatic factors as co-
variables in the IPM kernel and simulated the flowering strategy under the current climate

(1995-2016) and the future climate (2070-2099) based on a regional climate model.
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2. Materials & Methods

2.1 Biological model
2.1.1 Study species

Centaurea corymbosa Pourret (Asteraceae) is a narrow Mediterranean species endemic to
the Massif de la Clape near Narbonne (southern France, 43°13 N, 3°08 E). It is listed in the
French Red Book of endangered species and in the European Habitat Directive list of priority
species. C. corymbosa is restricted to a 3-km? area and is known from only six populations
found on different cliffs 0.3-2.3 km apart. Individuals grow on the top of cliffs and in rocky
areas in very low density. The species has a monocarpic perennial life-cycle since individuals
stay as a rosette for 2 to 13 years before flowering and most plants die just after reproduction.
The flowering period extends from May to mid-August, and most of the seeds germinate with
the autumnal rainfall, between September and December. A flowering plant has a central stem
forming a corymb bearing up to 203 capitula with an average of 26 capitula (this study). Seeds
are dispersed over short distances by wind and ants. Despite suitable habitats in the vicinity of
the six populations, we did not report any colonization event outside the range of the known
populations during our fieldworks since 1994 (see also Colas et al., 1997; Olivieri et al., 2016;
Riba et al., 2005).

2.1.2 Demographic survey

The six populations of C. corymbosa have been surveyed since June 1994. Every 3 months
(June, September, December and March), we recorded the presence and measured the size of

each individual within 41 permanent plots (0.33-14.36 m?) and new seedlings were added to
the dataset. We used the individual mean of the rosette diameter (LTH cm) as measure of plant

size (L and / are measured at the nearest 0.5 cm). During the peak of flowering (mid-June), we
added the flowering status of the recorded plants. We also counted the total number of capitula
produced for 237 flowering individuals that represent 57.3% from the total number of flowering
plants recorded in the permanent plots over the 22-year period. In our demographic survey,
each new seedling is mapped, which allowed us to follow individuals throughout their entire
life-history, from emergence to death. This enable us to accurately determine the plant age of
all individuals present within permanent plots, with the exception of plants already present in

the plots at the first censuses. For the present work, we used data collected from June 1994 to
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June 2016. A total of 6112 individual life-histories, whose 5128 with known exact age (83.9%

of individuals) were used to construct the following Integral Projection Models.
2.2 Integral projection models construction

2.2.1 IPM data-frame

Our multiple-census demographic survey allowed to record necessary information to
construct models to properly reflect Centaurea corymbosa life-cycle. Indeed, as in several
monocarpic species, plants at the reproductive stage have a different morphology compared to
the vegetative ones due to investment in reproduction which make not trivial the size
measurement of flowering individuals (e.g. Campanula thyrsoides, Kuss et al., 2008).
Therefore, in the current paper, models were fitted using individual size and all other
information obtained in March ¢ (census just before reproduction) except for flowering
information that were added to the dataset from the next census at each year (June t).
Populations are then projected based on a pre-breeding census with one year time step from

March t to March t + 1.

We used the data-frame shown in Box 1.2 to construct the IPM kernels that contains the
identification number (Ind) associated to each individual plant recorded during the demographic
survey period , year t (Year) and the corresponding population and permanent plot (Pop and Q,
respectively). Stage0 and Stagel represent the status and the fate of the individual at year ¢ and
t + 1 respectively (surviving “S” and dead “D”) and thus we associated the survival column
(Survl) that is a binomial variable representing whether the individual has survived from year
tto yeart + 1. Size0 and Sizel represent the individual size (in cm) at year t and ¢t + 1,
respectively, and Age0 the individual age at year t that was obtained from life-time of each
plant from recruitment to death (Age0 =1 year, seedlings that survive until March t). Age is
considered as missing data for plants already present in the plots at the first censuses. The
flowering column (FIr0) is also a binomial variable, “1” for flowering plants recorded at year t
and “0” for non-flowering plants. The flowering period extends from May to mid-August, we
thus used flowering data obtained at peak of flowering (mid-June) and associated this
information on plants recorded in March. During the same census, we counted also the total

number of capitula (Cptl0) produced per flowering plant at year t.
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Box 1:
Transition from discrete models to continuous models
B1.1
Matrix Projection Models Integral Projection Models
Stage structured populations Size structured populations
n(t+1) = An(t) n(y,t+1) = [, K(y,x)n(x,t)dx

When only size is included in the integral projection model, the kernel, K (y, x) represents

all possible transitions from size x at year t to size y at year t + 1 and is given by:

K(y,x) = P(y,x) + F(y,x)

P(y,x)=s@) [1- fo) ] %) F(y,%) = fo(¥) fa(x) Estb fa(y)

Survival ~ Flowering  Growth from  Flowering Nb.of Establ. roPapility

Probability Probability size xtoy Probability Capitula rate distributi.on
of offspring

size

Survival-Growth Kernel Fecundity Kernel

B 1.2 An extraction from the data-frame used to construct the IPM kernels for Centaurea
corymbosa populations. We note 0 and 1 to indicate year t and year t + 1, respectively.

Ind Year Pop Q Stge0  Stgel  Survl Size0 Sizel Age0 FIr0  Cptl0

3 1995 Cr 21 S S 1 5.0 6.0 NA O 0
50 2010 5] 2 S 1 2.0 2.0 2 0 0
85 2010 18l 13 S D 0 2.5 0.0 1 0 0
22 2010 152 40 S D 0 8.0 0.0 4 1 NA
291 2012 Po 39 S D 0 6.0 0.0 11 1 32

78



Materia]s & Methocls: lntegra! Projection models construction

2.2.2 Construction of size- and age-dependent IPM kernels

The Integral Projection Models kernel K is analogous to the matrix A in stage-structured
population models. The kernel K(y, x) represents all possible transitions for an individual of
size x at year t either by surviving and growing to size y at year t + 1 or by producing new
individuals of size y (Easterling et al., 2000). Kernel components are thus separated into
survival-growth kernel and fecundity kernel, K = P + F, which are constructed from
continuous functions. In the current paper, integral projection models were constructed based
on both size- and age-dependent kernels (Childs et al., 2003; Ellner and Rees, 2006). The

number of individuals of size y per age at year t + 1 is thus given by:
ny,t+1) = f K(y,)n(x, t)dx = f [P(y,x) + F(y,x)]n(x, t)dx (eq.1)
Q Q
where n(y,t + 1) = (nl y,t+1),...n,(y, t + 1))T, m being the maximum plant age and the

integration is over the set of plant sizes (). For a given age a, we thus defined n,(y, t) as the

probability density function for individuals of size y and age a at year t as:

( m
nl(y:t+1) = ZJ Fa(y;x)na(x;t)dx; a= 1:
a=1"%
1y, t+1) = f P,_1(y,x)ng,_,(x, t)dx, m>a>1 (eq2)
Q
knm(y' t+1) = f [Pm—l(y: x)nm—l(x' t) + Pm(yr x)nm(x' t)ldx, a=m.

Q

where F, (y, x) represents the fecundity function of plants of size x and age a and P, (y, x) the
survival-growth function. At the maximum plant age m, P, (y, x) represents survival of plants
considered as “old” plants (age = m) which will still be “old” at year t + 1 (Ellner and Rees,
2006).

The survival-growth function P,(y, x) represents the probability that a plant of age a and
size x does not flower at year t (1 — f, 4, see eq.3), survives from year tto yeart +1

(54, see eq.3) and makes transition from size x to size y at the following year (g, eq.3, Ellner

and Rees, 2006). The survival-growth function is thus given by:

Py, x) = [1 - fp,a(x)] Sa(x) ga (v, %), (eq.3)
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As Centaurea corymbosa 1s a monocarpic species (93.5 % of plants die after reproduction), a
flowering probability function was included in the survival-growth kernel (Rees and Rose,
2002). Consequently, the survival function (s,) was fitted excluding individual mortality due
to reproduction. This represents a crucial step since flowering-related death is supposed to have
a positive effect on population growth rate provided the recruitment is sufficient, while death

before flowering has a negative effect on populations (Rees and Rose, 2002).

The fecundity function F,(y, x) represents the number of recruited individuals of size y at

year t + 1 produced by an individual of size x and age a at year t. This function is given by:

F,(y,x) = fp,a(x)fn,a(x)EStb'fd(y)v (eq.4)

and is constructed as the product of flowering probability function (f,,.), the number of capitula
produced per individual (f,4), the establishment rate (Estb.) and the distribution of seedlings
size in March (f7). Note that the latter distribution did not depend on neither the mother plant
size nor its age. The establishment rate was estimated as the ratio of the number of seedlings
that survive until March ¢ over the total number of capitula counted on the recorded flowering

plants at the previous year.

As we considered age in our models, the global kernel K is then similar to a Les/ie matrix in

age-structured population models, however each entry is a continuous function (see Box 2):

Fl(y)x) FZ(y'x) Fm—l(ylx) Fm(y,X)
Pi(y,x) 0 0 0 \
K(y,x) = 0 P,(y,x) - 0 0
6 0 P, 1‘(y, x) P, ('y, x)

The key assumptions required in Leslie theory are thus satisfied for our model: (i) all living
individuals have non-null probability of reproducing; and (ii) the probability distribution of
seedling size (age = 1) is independent of parent size and age (Childs et al., 2003; Richard and
Edley, 1990). The nonzero function entry B, (y,x) represents survival of “old” individuals
(age = 10 years), as defined above, and thus considered as an absorbing age in the model
(Childs et al., 2003; Ellner and Rees, 2006). As assumed in previous studies (Fréville et al.,
2004; Hadjou Belaid et al., 2018; Kirchner et al., 2006), our IPM model did not include seed

bank and migration since less than 5% of seeds may remain dormant for one year and seed
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dispersal among populations is highly limited (Colas et al., 1997; Fréville et al., 2001; Imbert,
2006).

2.2.3 Fitting models to construct IPM functions

Generalized linear models including both plant size and age and their quadratic effects were
used (see Appendix 1). The growth function was fitted using a linear model explaining size at
year t + 1 as a function of size at year ¢ (Table 1). The growth function g, (y, x) describes the
distribution of plausible new sizes y at t + 1 of an individual of age a that is currently size x at

t as 