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Introduction générale

Introduction Geénerale

Les montagnes : des réservoirs de biodiversité de plus en plus

menaces

Des caracteéristiques physiques a [’origine de nombreux microclimats

Les montagnes abritent une grande variété¢ d'écosystémes et une importante biodiversité
(Korner 2004). Si I’on se base sur la définition donnée par le Global Mountain Biodiversity
Assessment, qui croise les notions de topographie et rugosité, les montagnes représentent
environ 27% de la surface du globe (Koérner and Paulsen 2004). Elles peuvent faire partie
d’une chaine de montagnes ou bien former un relief isolé. Les origines de leur faconnement
sont multiples et vont déterminer le type de roche mére qui les compose. Bien que leurs
surfaces, hauteurs et formes différent considérablement d’une région a 1’autre, elles partagent
comme attribut la complexité de leur topographie. Cette derniére est a 1’origine de gradients
environnementaux particuliérement marqués. Ces changements de température et des
précipitations sur de faibles distances génerent ’existence d’une forte hétérogénéité des

microclimats (Beniston 2006, Visinoni et al. 2014, Hoorn et al. 2018).

Les facteurs géographiques qui influencent le plus le climat en montagne sont 1’altitude, la
latitude, la continentalité et la topographie (Barry 1992). La température de 1’atmosphére le
long des pentes évolue rapidement, et se refroidit en moyenne de 5,5 degrés pour 1000 metres
de dénivel¢ positif (Barry 2008). Si ce refroidissement est particulierement net pendant la
nuit, en journée, la relation entre température et altitude est moins forte et non linéaire du fait
des différences d’ensoleillement locales (Korner 2004). Quant a I’amplitude saisonniere des
variations de température, elle augmente avec la latitude, comme c’est également le cas en
plaine. L’inertie thermique engendrée par la proximité avec une large surface en eau (mer,
océan) diminue I’amplitude thermique diurne et nocturne et augmente les précipitations.
Enfin, les conditions topographiques (pente, dimension des surfaces homogenes, exposition)
jouent également un role important dans le déterminisme des climats locaux, en raison des

différences de quantité d’énergie solaire et de précipitations regues (Beniston 2006).
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Comprendre comment les conditions pédoclimatiques en montagne faconnent la répartition
des étres vivants est un enjeu majeur pour appréhender I’impact sur ces écosystémes des

changements globaux en cours (Mitchell 2007).

Le gradient altitudinal est a [’origine d’un étagement de la végétation

comparable a la zonation des milieux par la latitude en plaine

Ces variations importantes de conditions abiotiques sur de courtes distances s’accompagnent
naturellement de changements importants de végétation (Rougerie 1955). Au fur et & mesure
que l'altitude augmente, en raison des fortes différences des conditions climatiques
(principalement la température, précipitation, énergie solaire, vents etc...), les foréts de
feuillus laissent place a celles de coniféres, puis ces derniers sont remplacés par les prairies
d'alpage, qui finissent par laisser la place aux rochers nus, éventuellement recouverts de neige
(Figure 1). Les seuils altitudinaux de cet étagement vont varier d’un massif a 1’autre, en

particulier en fonction de la latitude (Walther et al. 2005).

A 1’¢étage montagnard, on rencontre souvent le hétre (Fagus sylvatyca) et le sapin (4bies sp),
un feuillu et un résineux qui aiment tous les deux I’ombre et I’humidité mais craignent le
grand froid. Le hétre disparait au niveau de I’étage subalpin, laissant place aux résineux, plus
résistants au froid que les feuillus, dont les aiguilles leur permettent de conserver 1’humidité
en limitant I’évapotranspiration. A cet étage, on trouve notamment des mélézes (Larix
decidua), des pins a crochets (Pinus uncinata), des épicéas (Picea abies) et des pins cembro
(Pinus cembra). La limite entre les étages subalpins et alpins est appelée zone de combat. Si
la latitude, I’exposition et la continentalité sont les facteurs environnementaux identifiés
comme majeurs pour déterminer son altitude, cette limite peut étre 1égérement décalée de son

climax en raison des activités humaines, en particulier le paturage (Fischer et al. 2008a).

L’¢tage alpin est essentiellement le domaine des étendues herbeuses et des landes ou
abondent les buissons de rhododendrons (Rhododendron ferrugineum). Les conditions
climatiques tres difficiles (le vent, le froid et le poids de la neige) ne permettent pas aux arbres
de se développer normalement, seuls quelques arbres comme les pins cembro ou les pins a
crochets arrivent a survivre tant bien que mal en rampant au ras du sol a ces altitudes. Cet
¢tage est caractérisé par de forts contrastes des conditions climatiques et la végétation apparait
en mosaique. En effet, a ’échelle du métre, en fonction d’une petite inégalité de relief qui

engendre de fortes différences des conditions climatiques, la composition floristique peut
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changer brutalement. Par ailleurs, localement, ce sont les végétaux eux-mémes qui peuvent
créer des micro-habitats favorables a 1’établissement et le maintien d’autre plantes, moins
tolérantes aux stress (mobilité du substrat, amplitudes thermiques, forts éclairements) (Aubert

etal. 2013).

Enfin, quel que soit I’étage, l’orientation de la pente par rapport au soleil aura des
conséquences sur la densité¢ des peuplements. En effet, 'ubac, moins exposé au soleil, donc
plus humide, est en général plus boisé que I’adret exposé au sud et abrité du vent (Hoorn et al.

2018).

Etage NIVAL
Mousses et lichens

Etage ALPIN
Pelouses alpines

Etage SUBALPIN
Foréts de résineux

Etage MONTAGNARD
Foréts mixtes

2 0l Etage COLLINEEN
" Foréts de fevillus

Figure 1: L’étagement de la végétation en montagne. Issue du site www jardinalpindulautaret.fr.

Un parallele est souvent établi entre 1’étagement altitudinal de la végétation et la zonation
observée en fonction de la latitude. Cette zonation voit se succéder les foréts
méditerranéennes, les foréts de feuillus, les foréts mixtes, les foréts résineuses, les landes, la
toundra puis les rochers et la glace (Olson and Dinerstein 2002). De nombreuses études
soulignent les points communs climatiques et biologiques entre 1’étage alpin et les zones de
toundras arctiques. En effet, de nombreuses plantes, mais également animaux, ont une aire de
distribution arctico-alpines disjointe : elles se retrouvent a la fois dans 1’alpin des montagnes
d’Europe tempérée et dans les toundras arctiques (Martin 2001a, Aubert et al. 2013). C’est le

cas notamment des galliformes présents dans les montagnes francaises (Sandercock et al.
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2005). Les gradients altitudinaux des écosystémes montagnards fournissent alors des
laboratoires naturels pour étudier I’impact des changements globaux sur la biodiversité le long

de gradients environnementaux a travers les différents milieux (Tito et al. 2020).

Le role majeur des montagnes dans [’expansion, la différenciation et la

diversification des étres vivants

Au gré des variations paléoclimatiques et de leurs effets sur les ¢léments de la biosphére, les
montagnes ont joué le rdle de barricres, de ponts et le plus souvent de refuges pour les especes
(Korner 2004). Lors des périodes chaudes comme c’est le cas actuellement, la répartition des
végétaux décrite ci-dessus et des peuplements animaux sont 1I’aboutissement de redistributions
d’especes en réponse a ces obstacles ou ces avantages. Dans les zones tempérées, lors de ces
périodes chaudes, les espéces de montagne peuvent se diversifier et diverger des populations
d’origine en se retrouvant isolées géographiquement ou écologiquement des populations
d’origine par exemple sous I’effet des contraintes environnementales particuliéres qui régnent
en montagne ou d’un isolement li¢ a la topographie (Bech et al. 2009, Hoorn et al. 2018). Ces
mécanismes expliquent le taux d’endémisme plus important observé dans les massifs

montagneux qu’en plaine (Steinbauer et al. 2016).

Néanmoins, bien que la diversité locale des oiseaux est plus forte en montagne, la richesse
spécifique n’est pas proportionnelle a ce patron de diversification en raison d’un taux
d’extinction local aussi plus important (Quintero and Jetz 2018). En effet, en comparaison des
¢cosystémes de plaine, les distributions des espéces en montagne présentent des surfaces plus
réduites et donc des tailles de populations plus réduites du fait de I’étagement des
communautés et sont de fait davantage soumises aux risques d’extinction (Korner 2004).
Néanmoins, bien qu’il soit plus facile pour une espéce, en réponse aux changements
climatiques, de se déplacer de quelques centaines de metres pour atteindre sa niche
écologique sur le gradient bioclimatique altitudinal, les individus rejoignent petit a petit des
milieux de plus en plus fragmentés dans lesquelles la connectivité entre populations est

moindre et le risque d’extinction est alors plus ¢levé (Dirnbock et al. 2011).

Il apparait alors crucial d’évaluer les capacités d’adaptation et d’identifier les risques
d’extinction locale des especes de haute altitude dans les décennies a venir, en réponse aux

changements globaux et notamment climatiques qui favorisent la colonisation de nouveaux
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espaces dans les basses altitudes par des espéces de plaines et font remonter en altitude les

milieux favorables aux espéces alpines (Walther et al. 2005, Quintero and Jetz 2018).

Une biodiversité de plus en plus menacée

Bien que seulement un quart de la population mondiale vive en montagne ou sur leurs
contreforts (Meybeck et al. 2001), les ressources et services écosystémiques qu’elles
prodiguent sont utilisées par plus de la moiti¢ de ’humanité (Kollmair et al. 2005, Beniston
2006). La biodiversité liée aux écosystemes montagnards présente aujourd’hui un état de
conservation assez favorable comparé aux écosystemes de plaines, qui peut s’expliquer
principalement par le fait que les contraintes de milieu (fortes pentes et accessibilité, longueur
des hivers et fort enneigement) ont limité la destruction ou la dégradation des habitats par
I’homme et des espeéces végétales et animales qui y sont liées (Kollmair et al. 2005).
Cependant, cet état relativement satisfaisant ne doit pas masquer la rapidité des changements
en cours, tant ceux des usages de la montagne que ceux liés aux changements climatiques, qui
modifient drastiquement les paysages et le fonctionnement des écosystémes (Chapin III et al.

2000).

Jusqu’a la derniére guerre mondiale, I’évolution de la biodiversit¢ et des paysages de
montagne a ét¢ intimement liée a la présence de I’homme a travers 'utilisation des terres et
des ressources, cette présence étant restée relativement stable. L’organisation des paysages de
montagne reflétait de longues traditions agricoles vieilles de plus de dix mille ans, notamment
le paturage, a 1’origine notamment de milieux semi-ouverts comme les landes, les prairies ou
les pelouses situées a la limite supérieure de la forét (Laiolo et al. 2004, Decout 2007).
Cependant, ces derniéres décennies, cet équilibre entre occupation de ’homme et la nature
qu’il a fagonné a commencé a étre profondément chamboulé par une multitude de facteurs
socié¢taux. L’intensité et la durée de ces changements ont vari¢ en fonction des massifs

(Walther et al. 2005, Chemini and Rizzoli 2014).

En premier lieu, 1’accélération de la construction de voiries forestieres des I’aprés-guerre a
engendré deux types de modifications déléteres pour la biodiversité. Les travaux ont facilité
I’acces a des zones autrefois préservées et ont engendré un rajeunissement marqué des foréts.
Ensuite, plus récemment depuis les années 70-80, le pastoralisme en montagne a fait 1’objet
de mutations sur de larges échelles. On a observé un fort abandon dans certaines zones,

généralement les plus difficiles d’acces (Tasser and Tappeiner 2002), et au contraire une
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intensification 1a ou 1’acces est le plus facile et le rendement meilleur (Strebel and Biihler
2015). Dans les zones de plus haute altitude, ou le pastoralisme a fortement diminué, une
remontée rapide de la lisiére supérieure de la forét suite a la recolonisation par les ligneux a
¢été observée (Figure 2), avec le remplacement d’une flore typiquement alpine par des espéces

plus liées aux étages inférieurs (Chemini and Rizzoli 2014).

Figure 2: Recolonisation par les ligneux dans le Devoluy, Préalpes du nord.

L’explosion des activités de pleine nature ces dernieres décennies en tous lieux et en tout
temps dans certaines montagnes, notamment en Europe, générent également de nouveaux
impacts directs ou indirects considérables sur la biodiversité (Arlettaz et al. 2007, Jenni-
Eiermann and Arlettaz 2008, Rixen et rolando 2013). On peut citer comme conséquence de
ces activités, de fagon non exhaustives : 1’urbanisation, I’accés motorisés a de nombreuses
zones, le changement dans le régime des eaux pour I’acheminer ailleurs et pouvoir 1'utiliser
pour diverses activités, la modification des tapis herbacés du fait des remodelages et des
ensemencements des pistes de ski, 1’érosion en raison du fort déboisement, la destruction et
I’Tlotage de certains habitats pour 1’installation de stations de ski, la perturbation de la faune
par la présence des activités humaines ainsi que la mortalité directe notamment des oiseaux

par collision avec des cables voire I’écrasement par les dameuses.
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Par ailleurs, tous ces changements d’usages ont entrainé¢ un profond remodelage des chaines
trophiques (Jetz et al. 2007). Outre les changements de régimes de paturage, ont également
eu lieu de fortes mutations des niveaux d’herbivorie sauvage. Ces changements ont eu de
lourdes conséquences sur la biodiversité locale. L’augmentation de la pression sur les plantes
vasculaires qui par endroit peut localement étre considérable, entraine des réactions en
cascade le long de toute chaine trophique (Motta 1996). En parall¢le, on assiste dans certaines
zones a une augmentation drastique des effectifs de prédateurs généralistes dont la pression
sur les populations de proies a un impact fort sur leur dynamique de population (ElImhagen et

al. 2010).

Comme décrit plus haut les fluctuations successives du climat durant le quaternaire ont laissé
de nombreuses traces au sein de I’environnement (Bech et al. 2013), néanmoins le role des
changements climatiques dans la disparition des espéces au cours du XXeme siecle est
considéré comme relativement faible (Ceballos et al. 2015). Les études montrent que ces
disparitions sont plutot le résultat de transformations d’habitats complexes (foréts, zones
humides) en zones agricoles (Loehle and Li 1996), ou des introductions d’especes en milieux
insulaires (Jones et al. 2016). En revanche, les prédictions climatiques pour le XXIeéme siécle
suggerent une intensification du réchauffement moyen de I'ordre de 1.5 a 6.5 degrés a
I’horizon 2080 (Stocker et al. 1993). Ces changements, qui n’ont pas lieu de fagon uniforme
ni dans le temps ni dans ’espace (Walther et al. 2005), sont particulierement marqués au
niveau des zones de montagne (Beniston 2003, Scridel et al. 2018). En effet, des études ont
montré que 1’augmentation des températures dans les zones montagneuses d’Europe depuis
1971 a été trois fois plus forte que I’augmentation moyenne observée a 1’échelle du globe
(Walther et al. 2005). De nombreuses ¢tudes ont montré qu’une des réponses attendues face a
I’augmentation des températures serait une forte remontée de la limite supérieure de la forét
qui entrainerait un rehaussement altitudinal des biomes en montagne (Korner and Paulsen
2004, Lenoir et al. 2008). Par ailleurs, les scenarios climatiques prédisent des changements
dans la distribution et I’intensit¢ des précipitations (Walther et al. 2005), ces derniéres
déterminant notamment les régimes d’enneigement et ’humidité des sols qui fagonnent de
nombreux écosystémes en montagne. De nombreuses études commencent a s’accumuler pour
montrer 1’impact des changements climatiques a la fois sur la faune et la flore, qui résultent
généralement en des changements de distribution (Chen et al. 2011), de tailles de populations

(Stephens et al. 2016) ainsi que de phénologie (Both et al. 2006).
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Cependant, si le principe général pour une espeéce face aux changement globaux est de
« s’adapter, se déplacer ou s’éteindre », les différents organismes, en fonction de leurs traits
d’histoire de vie, notamment la longueur de leur cycle de vie et leur capacité de dispersion, ne
répondent pas nécessairement a la méme vitesse face a des changements de leur
environnement (Owens and Bennett 2000, Jiguet et al. 2007). Ainsi, il est difficile de prédire
quelles seront les conséquences de décalage des réponses entre espéces sur I’ensemble de la
chaine trophique (Visser and Both 2005). Dans le contexte actuel d’augmentation des
pressions découlant des activités humaines, il apparait comme nécessaire de mieux
comprendre comment ces changements globaux vont agir sur les espéces (Beniston 2003,
Chemini and Rizzoli 2014). Pour cela une bonne connaissance de leur statut et de leur
fonctionnement démographique est un préalable nécessaire pour appréhender leurs réponses

face a un environnement changeant (Jiguet et al. 2007).

Qualifier et quantifier les mécanismes par lesquels les

changements globaux agissent sur la dynamique des populations

En réponse aux pressions anthropiques croissantes sur la biosphére (Ceballos et al. 2015), a
émerg¢ la biologie de la conservation, une discipline récente dont I’objectif est de développer
des connaissances opérationnelles pour maintenir en bon état la diversité de la nature et
permettre une utilisation des ressources naturelles de facon durable (Shaffer, 1981, Soulé¢,
1987). Afin d’appréhender cet objectif particulicrement complexe dans son ensemble, les
systemes d’étude s’étendent du geéne a 1’écosystéme, avec des allers-retours entre différentes
¢échelles spatiales et temporelles. Cette démarche repose sur de nombreuses disciplines, tant
fondamentales (physiologie, génétique, écologie, biogéographie), qu’appliquées (gestion des
ressources naturelles, évaluation de risques), en passant par I’économie, le droit et les sciences

sociales (Morris et al. 2002).

Une méthode généralement utilisée pour hiérarchiser et prioriser les actions de conservation a
entreprendre repose sur 1’évaluation du statut de conservation des especes, a partir de séries de
comptages qui permettent de décrire les tendances des populations et leur assigner un statut de
conservation (ex : Liste rouge IUCN ; Butchart et al. 2005). Comprendre comment les
effectifs des populations varient dans le temps et dans 1’espace est en effet un préalable
nécessaire a la mise en place d’actions de conservation efficaces (White 2019). Néanmoins,

dans sa pratique, cette approche souléve un certain nombre de questions méthodologiques et
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logistiques, notamment lorsqu’il s’agit de répartir efficacement 1’effort dans le temps et dans

I’espace (Yoccoz et al. 2001).

Les études concernant les tendances de populations reposent généralement sur des données
collectées sur le terrain par un nombre plus ou moins important d’observateurs, suivant un
dispositif spécifique dont la facilit¢ de mise en ceuvre peut étre variable. Ces comptages
présentent deux sources d’incertitudes : celles liées au processus d’échantillonnage en lui-
méme et celles découlant du processus d’observation, la collecte de données en milieu naturel
reposant sur un certain nombre de contraintes et d’imprévisibilité rendant son exécution
délicate (De Valpine and Hastings 2002). Pouvoir quantifier dans quelle mesure les tendances
des effectifs estimées sont fiables et précises apparait comme un préalable indispensable a la
mise en place d’actions de gestion. La fiabilité des tendances démographique reste a ce jour
encore assez peu étudiée (Wauchope et al. 2019), en particulier dans les €cosystémes de

montagne (Lehikoinen et al. 2018).

Connaitre la tendance générale des effectifs d’une espéce, ou des populations, n’informe
cependant pas sur les mécanismes sous-jacents permettant de comprendre le lien entre les
variations d’effectifs et les changements dans son environnement (Boyce et al. 2006). Pour
cela, il est nécessaire de décrire plus finement la dynamique des populations en décomposant
le cycle de vie des especes (Caswell 2001), dans 1’objectif d’estimer les différents parameétres
démographiques (Morris et al. 2002). Cette approche permet d’identifier quelle partie du
cycle de vie d’une espece (ex survie adulte, fécondité, succés de la reproduction etc) est a
I’origine de ces variations d’effectifs, pour essayer ensuite de faire le lien avec les
changements dans son environnement et envisager des actions pertinentes pour améliorer

leurs situations (Lebreton 2000, Morris & Doak 2002, Norris 2004, Ladle 2009).

Seule une compréhension fine des mécanismes sous-jacents faisant le lien entre les différents
facteurs identifiés et les traits démographiques des especes (survie, reproduction) peut aboutir
a des propositions de gestion pertinentes et efficaces pour conserver la biodiversité en
montagne, dans un contexte d’accélération des changements globaux dans les milieux

d’altitudes.
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Les galliformes de montagne : un bon modéle d’étude pour

aborder ces questions

En France, le groupe des galliformes de montagne est composé de six especes a forte valeur
patrimoniale (le grand tétras Tetrao urogallus, le tétras lyre Tetrao tetrix, le lagopede alpin
Lagopus muta, la gélinotte des bois Bonasa bonasia, la perdrix grise des Pyrénées perdrix
perdrix hispaniensis et la perdrix bartavelle Alectoris graeca. Le terme galliformes de
montagne regroupe des especes de différentes familles (Tétraoninés et Phasianidés) qui
partagent des caractéristiques écologiques communes leur permettant de couvrir I'ensemble
des écosystemes montagnards, qu'ils soient forestiers ou non. Les six espéces francaises de
galliformes de montagne font partie du petit groupe de 11 especes répertoriées a la fois dans
I’Annexe 1 et I’annexe 2 de la Directive Oiseaux de I'UE 2009/147 / CE, ce qui signifie

qu’elles sont considérées a la fois comme chassables et prioritaires en terme de conservation.

Inféodées a des strates d’altitude restreintes, ces especes sédentaires et spécialistes du froid
apparaissent comme de bons mod¢les d’étude pour étudier I’impact des changements globaux
sur les écosystemes de montagne. En effet, les populations montagnardes frangaises
représentent le bastion sud de la distribution de ces especes, qui peut s’étendre jusqu’aux
milieux arctiques. Si le déclin de ces especes semble actuellement se généraliser (Jahren et al.
2016), c’est a cette marge sud qu’il a tout d’abord été décelé a partir des années post-guerre
(Storch 2007), période qui correspond a de forts changements des habitats en milieu
montagnard suite a des modifications profondes de I’utilisation de la montagne décrite ci-
dessus (Chemini and Rizzoli 2014). En effet, des études ont pu montrer I’impact des
modifications de régimes de paturages sur les populations de tétras lyre dans les alpes
(Braunisch et al. 2016). Les galliformes de montagne semblent particuli¢rement sensibles a
I’essor des activités de loisir, et notamment a I’installation massive de stations de ski (Bech et
al. 2012a, Arlettaz et al. 2013a). Située a la marge de leur niche écologique, on s’attend a des
effets particulierement marqués des changements climatiques sur la dynamique de population
de ces especes (Chamberlain et al. 2016). Des études ont de fait d’ores et déja pu montrer une
remontée de certaines populations dans les alpes vers les hautes altitudes (Pernollet et al.
2015), ainsi qu’une sensibilit¢ marquée de la dynamique a des conditions climatiques plus
extrémes que la moyenne (Novoa et al. 2008, Barnagaud et al. 2010, Viterbi et al. 2015). La

diversité des stratégies démographiques de ces especes a la fois entre espéces mais également
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entre populations d’'une méme espece (Sandercock 2005) est un atout majeur pour mesurer les
réponses relatives aux différentes pressions que subissent les populations et comprendre quels

sont les mécanismes sous-jacents impliqués dans ces évolutions de populations.

Malgré un essor des ¢tudes concernant les galliformes dans leur ensemble ces dernicres
années (Tian et al. 2018), les traits démographiques des espeéces montagnardes restent a ce
jour encore mal connus. Notre compréhension de 1’influence des changements globaux sur la
dynamique de population de ce groupe d’espece est assez locale et superficielle et ne permet
ni de proposer des mesures de gestion efficaces a de larges échelles, ni de fixer des quotas de
chasse en assurant la durabilité a long terme de ces populations (Storch 2007). Ce manque de
connaissances résulte des difficultés logistiques et topographiques des suivis en Montagne
(Chamberlain et al. 2016). En effet, le travail de terrain en haute altitude est fastidieux et met
a rude épreuve a la fois les observateurs et le matériel. La détection d’oiseaux en montagne est
particulicrement difficile en raison des fortes variations de météo d’un jour a 1’autre mais
¢galement au sein d’'une méme journée, par ailleurs, le relief rend impossible I’observation sur
de grandes distances. Ainsi, les erreurs liées a la détection ainsi que la forte variabilité de
microclimats font qu’il est difficile d’obtenir des estimations d’abondances et de tendances de

populations précises et représentatives pour 1I’ensemble d’un massif ou des reliefs d’un pays.

Sensibles aux différentes pressions que subissent actuellement les écosystemes de montagne,
les galliformes de montagne apparaissent donc comme un modele d’étude de choix pour
prédire les conséquences des changements globaux sur la biodiversité en montagne et
comprendre quels sont les mécanismes impliqués et leurs effets respectifs sur les différents

parametres démographiques de ces especes.

Materiels et méthodes

Eléments de biologie des galliformes de montagne permettant de
comprendre leur dynamique de populations

L’ordre des galliformes est un clade monophylétique d’oiseaux anciens présent dans presque
tous les biomes. Ce groupe est composé d’environ 300 espéces, réparties en cinq familles, de

taille moyenne ou grande, et toutes caractérisées par des nids trés sommaires et des poussins

nidifuges. Les galliformes ont en commun un corps dodu, un bec court et solide et des ailes
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arrondies et sont généralement des oiseaux préférant la marche au vol (Del Hoyo et al. 1994).
En revanche, les galliformes se distinguent des autres groupes par une grande diversité des

systemes d’appariement et reproducteurs (Annexe 1).

Les especes présentes en France font toutes partie de la famille des Phasianidés. Trois
especes, toutes faisant partie de la sous-famille Perdicinés, sont associées aux agrosystémes
de plaines : la perdrix rouge (Alectoris rufa), la perdrix grise (Perdix perdix) et la caille des
blés (Coturnix coturnix). Ensuite, quatre espéces faisant partie de la sous-famille des
Tétraoninés : le grand tétras (Tetrao urogallus), le tétras lyre (Tetrao tetrix), le lagopede alpin
(Lagopus muta) et la gélinotte des bois (Bonasa bonasia), ainsi que deux especes de
Perdicinés : perdrix grise des Pyrénées (Perdix perdix hispaniensis) et perdrix bartavelle
(Alectoris graeca), sont inféodées aux écosystémes de montagne. Relique de I’ére glaciaire et
spécialistes du froid, les galliformes de montagne présentent une vaste distribution mondiale,
ou paléarctique, s’étendant des écosystemes arctiques de hautes latitudes jusqu’aux
montagnes du sud de I’Amérique du nord, de I’Europe, et du Japon ou leur aire de distribution

tend a €tre plus morcelée (Figure 3).

De leurs origines nordiques, les galliformes de montagne ont conservé de nombreuses
caractéristiques morphologiques, physiologiques et comportementales leur permettant
d’évoluer dans des milieux aux conditions environnementales extrémes d’ou tout autre
galliforme est absent et ou trés peu d’oiseaux sédentaires sont capables de vivre (Leclercq and
Ménoni 2018). En effet, chez les tétraoninés certaines plumes de contour sont doublées d’une
sous-plume duveteuse, ce qui rend leur plumage particulierement isolant. Leurs narines
recouvertes de fines plumes protégent leurs voies respiratoires de I’air froid, de méme leurs
tarses peuvent étre recouverts de plumes qui font office de chaussettes. Le lagopede alpin
quant a lui, présente méme des plumes au niveau des doigts, fait unique chez les oiseaux.
Quant aux especes ne présentant pas de doigts emplumés, des petites barbules se développent
en automne et leur servent de raquettes pour se déplacer sur la neige. Cette caractéristique est
particulicrement utile puisque le mode de vie des galliformes est essentiellement terrestre,
avec parfois des mouvements migratoires mais qui restent trés limités (de I’ordre de quelques

dizaines de kilométres, (Ellison et al. 1989, Bernard-Laurent 1991).
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Figure 3 : Distribution mondiale (A) et européenne (B) des six espéces de galliformes de montagne
présentes en France (Birdlife). La carte (C) présente les différents biomes dans lesquels sont

retrouvées ces espéces (Olson and Dinerstein 2002).

Leur régime alimentaire est adapté aux conditions locales comme aux saisons, constitué
principalement de végétaux et parfois d’insectes, notamment lors de la phase d’élevage des
nichées (Watson and Moss 2008). Certaines espéces présentent des adaptations spécifiques du
systeme digestif. Par exemple, les tétras présentent un développement considérable des
caecums leur permettant de digérer en partie la cellulose de végétaux ligneux en hiver dans les
lieux de vie enneigés ou seuls les coniferes dépassent (Moss 1983, Chapuis and Lefeuvre

1987).

Les galliformes de montagne en France, selon les milieux qu’ils affectionnent, sont cantonnés
a des strates d’altitudes qui suivent 1’étagement de la végétation. On trouve le grand tétras
dans les foréts résineuses ou mixtes claires, ainsi que dans les landes supra forestieéres dans les
Pyrénées, du montagnard au subalpin inférieur (Leclercq and Ménoni 2018). Ensuite, c’est

parmi les foréts de résineux mélées de bouleaux, noisetiers, érables ou alisiers que se cache la
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trés discréte gélinotte des bois, du collinéen au subalpin inférieur (Montadert and Léonard
2004). Le tétras lyre affectionne des mosaiques d’habitats ou il trouve a la fois sa nourriture et
les arbres et buissons qui lui servent de refuge (Schweiger et al. 2012). On le trouve a la
lisiere de la partie supérieure de la forét de résineux la ou la forét se mélange aux alpages
d’altitude et constitue ce que les botanistes nomment la zone de combat, du montagnard
supérieur au subalpin inférieur. Dans cette zone, les boisements de mélézes, de pins a crochets
ou d’aroles alternent avec les pelouses d’altitude et les landes a myrtilles et rhododendrons
(Bernard 1981a, Caizergues 1997a). Ces trois espéces sont spécialistes du froid et
affectionnent les expositions tendance nord. Quant aux espéces de milieux ouverts ou semi-
ouverts, a I’adret (versant exposé au soleil), du montagnard au subalpin, on retrouve la perdrix
bartavelle dans les Alpes et la perdrix grise dans les Pyrénées (Novoa 1998). Ces deux
especes affectionnent les landes, prairies et pelouses supra forestieres, avec pour la perdrix
bartavelle une composante rocheuse importante, qui occupe sur ces versants toutes les
altitudes au rythme des saisons (Bernard-Laurent et al. 2017). Enfin, a ’'ubac dans le domaine
du froid, du vent et des neiges éternelles au-dessus de 2000m d’altitude on retrouve le
lagopéde alpin. Cette espéce est attirée par les étendues d’alpages, les landines a arbrisseaux

nains et les éboulis (Schweiger et al. 2012, Novoa et al. 2014a).

Figure 4: Comptage de mdles de tétras lyre dans les landes sur le versant d’en face, proche d’une
place de chant située sur la créte. Bauges, Préalpes du nord.
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Le cycle de reproduction des galliformes de montagne commence au printemps par une
période de parade des males (Figure 4&5). Chacune des espéces présente des vocalisations
bien particuliéres, et chez certaines espéces, comme le tétras lyre, ces chants sont
accompagnés de danse (Bradbury 1981). Les males de tétras lyre et de grand tétras se
regroupent sur une « aréne » appelée lek, ou ils sont ensuite rejoints par les femelles (Alatalo
et al. 1991). Les nids sont construits de fagcon sommaire au sol, néanmoins, la couleur terne
des femelles, ainsi que leur capacité a retenir les odeurs permettent d’éviter les prédateurs
pendant I’incubation (Bernard 1981b). Les poussins sont nidifuges, ils quittent le nid quelques
heures seulement apres 1’éclosion, puis vont suivre leur mére a la recherche de nourriture
constituée de végétaux et de petits invertébrés (Savory 1989, Baines et al. 2017). Ensuite, ces
jeunes vont éventuellement se déplacer durant 1’automne pour atteindre leurs zones
d’hivernage (Giraud 2013). Chez ces especes, la dispersion post-natale est généralement plus
marquée chez ’un des sexes, avec des distances qui peuvent étre assez variables entre

individus et populations (Caizergues and Ellison 2002, Montadert and Leonard 2006).

Les galliformes de montagne présentent une démographie que 1’on peut qualifier
d’intermédiaire. Il est difficile, méme pour le grand tétras, de parler d’especes longévives qui
renvoient chez les oiseaux plutot a des oiseaux marins comme 1’albatros ou des rapaces
comme le vautour fauve (Bennett and Owens 2002). Cependant leur longévité dépasse
largement celle d’autres galliformes a la démographie trés rapide qui repose principalement
sur une reproduction élevée comme par exemple la caille des blés (Balasubramaniam and
Rotenberry 2016). Ainsi, avec des survies annuelles situées autour de 0.7 en moyenne
(Caizergues 1997a), on s’attend a des taux de croissance sensibles a la fois a des changements
dans les paramétres de survie et de reproduction. On note aussi chez certaines de ces espéces
une amélioration du succes reproducteur passée la premiere année (Figure 6; Caizergues and
Ellison 2000). Cependant, malgré la grande quantité d’énergie investie dans le suivi des

galliformes de montagne, leurs parametres démographiques ne sont que localement connus.
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Tétras lyre Lagopéde alpin

Figure 5: Cycle annuel de vie du tétras lyre (gauche) et du lagopéde alpin (droite). Les dates
correspondent aux observations faites dans le Parc national des écrins donc vont varier légerement le

long de la distribution (Parc National des Ecrins 2006).
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Figure 6. Exemple synthétique de cycle de vie selon le type de représentation proposée par Caswell
(2001), apres reproduction, décrivant la dynamique globale de population des galliformes de
montagne. Les femelles sont divisées en 3 classes : les poussins, les subadultes et les adultes. Le

parameétre s correspond a la survie et le parameétre f a la fécondité.

Statut de conservation des galliformes de montagne

Bien que ces especes ne soient pas menacées a 1’échelle mondiale (a I’exception de la perdrix
bartavelle qui est classée NT « quasi menacée »), les populations alpines de ces especes sont
en déclin localement et voient leurs aires de distribution se contracter, avec quelques
disparitions régionales (Ménoni 2008), de sorte que les listes rouges a I’échelle nationale et
régionales les classent de LC « préoccupation mineure » a CR «en danger critique » (Le
grand tétras en Allemagne, Stidbeck et al. 2007). La table 1 résume la classification des statuts

de conservation selon les listes rouges nationales et internationales.
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Table 1: Classifications IUCN des galliformes de montagne a différentes échelles. LC correspond a la
catégorie IUCN « préoccupation mineure », NT a « quasi menacée », VU a « vulnérable », EN a « en
danger », CR a « en danger critique ». En Allemagne R correspond a la catégorie « rare » et 0 a
« localement éteint ». En Slovaquie, + signifie population croissante, - décroissante et +/- fluctuante.
En Espagne, distinction entre les deux sous espéeces : T.u. aquitanicus et T.u. cantabricus. Sources :
(BirdLife International 2016); Europe and EU27: (BirdLife International 2015); FR: (UICN France et
al. 2011); IT: (Peronace et al. 2012); CH: (Keller et al. 2010); AUT: (Zulka 2009),; DE: (Siidbeck et
al. 2007); SLO: (BirdLife International 2015).

9 [5)
[&] () Q =] —
TS5l |8|2| & |E|2|3|2 %
SIS 5|22 & |2 2|58z
= | & = e < |?|<|Z|&
Tétras lyre LC | LC | LC | LC | LC NT | NT | EN | +
Tu.a
. VU
Grand tétras LC | LC | LC | VU | VU Tuc LC | EN | VU +
EN
Gélinotte des bois LC | LC | LC | VU | LC NT | NT | EN | -
Lagopéde alpin LC | NT | VU | LC | VU VU LC | NT | LC | R
Perdrix bartavelle NT | NT | VU | NT | VU NT | VU [ 0 | +/-
Perdrix grise des Pyrénées LC | LC NT VU LC

Suivi des populations francaises par I’OGM (Observatoire des

Galliformes de Montagne)

L'Observatoire des Galliformes de Montagne est une Association Loi 1901 créée en 1998.
Elle regroupe actuellement une cinquantaine de membres institutionnels et non-institutionnels
Alpins, Pyrénéens et Vosgiens, impliqués dans le suivi des galliformes de montagne et de
leurs habitats (observatoire-galliformes-montagne.com). L'OGM anime des programmes
d’acquisition de connaissances qui portent sur la répartition des espéces, la cartographie de
leurs habitats, leur suivi démographique, les modalités de chasse, 1'inventaire des causes de

mortalité mais porte aussi des actions de conservation (Observatoire des Galliformes de
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Montagne (OGM) in press). Cette multitude de programmes, et donc de protocoles de suivis
différents, découlent notamment de la disponibilité des agents, de 1’accessibilité des terrains
ainsi que des fonds disponibles. Les études menées par ’OGM sur la dynamique des
populations tendent a répondre a trois questions principales : Combien y a-t-il d’oiseaux ?
Comment évoluent les effectifs ? Nait-il assez de poussins pour que les populations soient
stables ? Pour répondre a ces questions, I’OGM se repose sur différents suivis, dont les

protocoles différent 1égérement en fonction des especes.

En premier lieu, des « inventaires » basés sur enquétes communales ont été conduits pour les
six especes présentes en France, afin d’obtenir une estimation approximative de la répartition
de ces six especes a 1’échelle nationale de facon décennale (6 enquétes depuis les années
1960). Ces estimations ont ¢té réalisées en comptant les oiseaux simultanément sur de larges
secteurs. Les effectifs ainsi comptés sont sommés, puis servent de base d’extrapolation pour
les zones n’ayant pas pu étre comptées. Ces enquétes communales décennales permettent
¢galement de dessiner des cartes de distribution nationale et d’identifier d’éventuelles
contractions ou expansions. Ensuite, des comptages de cogs chanteurs au printemps sont
effectués sur des «sites de références » afin de déterminer 1'abondance sur le site et la
tendance des effectifs. Ces sites sont des surfaces de quelques centaines ou milliers d’hectare,
qui sont visités régulicrement par I’OGM. Leur positionnement n’a pas été sélectionné de
facon aléatoire mais est le résultat de mises en place progressives en fonction des initiatives
locales, généralement dans des zones connues favorables. Enfin, en ét¢ ’OGM meéne des
comptages d’oiseaux a 1’aide de chiens d’arrét afin de déterminer un indice de reproduction
annuel, proportion de jeunes dans les populations. Pour certaines espéces, d’autres types de
suivis menés par ’ONCFS/OFB viennent compléter ces informations, notamment des suivis
télémétriques a 1’aide de VHF et plus récemment de GPS qui renseignent a la fois sur la
survie, la reproduction et les mouvements des oiseaux équipés. La table 2 résume les
différents suivis démographiques effectués par ’OGM sur ces six especes et précise les

périodes et sur quels massifs ces suivis sont effectués.
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Table 2 : Suivis démographiques des six espéces de Galliformes de Montagne menés par I’OGM et

[’OFB (suivis individuels). Images issus du site www.observatoire-galliformes-montagne.com.

'.: .- - ’
g
Grand Tétras Lagopede Perdrix Perdrix grise Gélinotte
tétras lyre alpin bartavelle | des Pyrénées des bois
Tetrao Tetrao Lagopus muta Alectoris Perdix perdix Bonasa
urogallus tetrix graeca hispaniensis Bonasia
Comptages o
chan | Pyrénées | Apes+ | _
printemps ura pes Pyrénées pes yrénées
h h . Vosges
Comptages au
. rar —+ —+
chien été Pjgiées Alpes Ié lrzflsées Alpes Pyrénées
-, Y Y
Suivis
Cr n
telemet’rlques Pyrénées Alpes Alp’es' Dévoluy Alpes sud Alpes du
y Pyrénées sud

Depuis une dizaine d’années, la capacité de ces protocoles a répondre aux questions posées a
fait ’objet de réévaluation. En premier lieu, il s'est avéré impossible de mettre en place un
nombre d'inventaires d'unités naturelles completes suffisant pour remettre a jour l'estimation
décennale des effectifs de coqs chanteurs alpins. Par ailleurs, le calcul des tendances des
effectifs et du succeés reproducteur tels qu’ils sont réalisés souléve un certain nombre de
problémes. Tout d’abord, I'absence d’un dispositif d’échantillonnage probabiliste des sites de
référence rend I'extrapolation a des échelles plus larges impossible, puisque les sites suivis ne
sont probablement pas représentatifs de I’ensemble de la population. En effet, la mise en place
des sites s’est faite progressivement et en fonction des volontaires disponibles, qui sont
psychologiquement plus enclins a préférer suivre des sites présentant de fortes abondances.
Par ce simple fait, il y a ainsi plus de chance sur le long terme de détecter des déclins car un
site préalablement riche peut difficilement voir sa population augmenter encore (Fournier et
al. 2019). En outre, certains sites ont ¢t¢ abandonnés apres plusieurs années de suivi, ces sites
¢taient généralement des zones ou les densités étaient trés faibles suite a un déclin des
populations, ce qui biaise les tendances. Ensuite, jusque ici les analyses de tendances étaient

effectuées a I’aide du logiciel TRIM (Pannekoek and van Strien 2005), dont I’algorithme
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postule afin d’imputer les valeurs manquantes une distribution aléatoire de ces dernie¢res dans
la séries ainsi qu’une homogénéité des tendances de sites faisant partie d’'un méme ensemble
géographique. Des tests réalisés ont montré que les calculs des taux de croissance peuvent tre
faussés quand on s'écarte de ces postulats, ce qui est souvent le cas dans les séries de données
des galliformes de montagne dont les données manquantes sont souvent concentrées en début
de suivi et qui présentent généralement peu d’autocorrélation spatiale des tendances (Calenge

2008).

Enfin, I’approche utilisée consiste a ne garder que le comptage maximum lorsque plusieurs
réplicats intra-annuels sont effectués et entrainent des imprécisions, plus ou moins fortes selon
les especes. On peut distinguer deux types d’erreurs, celles liées a la probabilité d’émission
propre a I’oiseau, et celle liée a la perception auditive des observateurs humains (Simons et al.
2009). Lors des comptages, la distinction des oiseaux pour éliminer les doubles comptages se
fait par confrontation des relevés des différents observateurs, confrontations qui peuvent étre
assez subjectives. Par ailleurs, les oiseaux peuvent éventuellement étre comptés deux fois
quand ces derniers se déplacent pendant la durée du comptage. Ces erreurs potentielles
peuvent étre amplifiées du fait des conditions climatiques, de la topographie du milieu
montagnard et des caractéristiques comportementales des oiseaux (par exemple le statut

reproducteur, (Marin-Cudraz 2019)).

De nouveaux protocoles mieux adaptés ont été proposés a partir de ces réflexions depuis
une dizaine d’années. Concernant le suivi du grand tétras, un nouveau dispositif
d’échantillonnage a été mis en place pour I’estimation des tendances et abondances, basé sur
des sites de références fixes et des sites tirés aléatoirement tous les 6 ans (Calenge 2012).
L’innovation proposée par ce protocole et les analyses associées est la prise en compte de la
probabilité de détection des coqs sur les places de chants (Figure 7). De nouveaux dispositifs
d’échantillonnages sont également en cours de mise en place pour le tétras lyre et le lagopede
alpin. Pour le suivi a I’échelle alpine du tétras lyre, un premier protocole a été envisagé afin
d’estimer a la fois les abondances et tendances de populations, basé sur un échantillonnage
stratifi¢ en grappe d’abondance. Cependant, apres plusieurs années de mise en pratique, la
précision atteinte n’est pas suffisante en regard de ce qui avait été¢ envisagé. Une approche par
¢chantillonnage aléatoire est actuellement en cours de réflexion (Montadert and Aubry 2015).
En ce qui concerne le Lagopede alpin, les surfaces envisagées d’étre suivies sont plus

restreintes, néanmoins, sans des informations a priori sur la qualit¢ des habitats ou les
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abondances d’oiseaux, seul un échantillonnage aléatoire peut étre envisagé (Aubry 2017).
Enfin, des travaux récents en bioacoustique offrent des pistes trés prometteuses concernant les
comptages de lagopede alpin, le volet observateur humain pourrait éventuellement éEtre

complémenté de fagon trés précise par un tel suivi (Marin-Cudraz 2019).

Figure 7: Place de chant d’Esbas, une de plus gros leks de grand tétras des Pyrénées, avec environ une
quinzaine de cogs.
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Problématique et objectifs de la thése

Les montagnes sont un cadre de travail particulicrement adéquat pour s’intéresser a I’impact
des changements globaux sur la biodiversité puisque les interactions biotiques et 1’emprise
des activités humaines y sont moins ¢levées qu’en plaine. On s’attend a ce qu’il soit alors
moins complexe de pouvoir isoler les effets du climat et évaluer les impacts respectifs des
différentes contraintes qui pésent sur ce milieux. Parmi 1’avifaune alpine, les galliformes de
montagne constituent un groupe de choix pour étudier ces questions, puisque ces derniers sont
présents a toutes les strates de moyennes et hautes altitudes et couvrent donc les différents
¢cosystémes montagnards. De plus, les pressions majeures caractérisant ces milieux
montagnards sont susceptibles de les impacter de fagon significative, du fait de leur
spécialisation écologique. Par ailleurs, ces espéces présentent une forte valeur patrimoniale et
sont a la fois inscrites sur I’annexe 1 (especes prioritaires) et I’annexe 2 (espeéces chassables)
de Directive Oiseaux de I'UE 2009/147 / CE, ce qui veut dire que de solides connaissances
sont nécessaires pour permettre une gestion pérenne de ces populations. Une compréhension
fine de leur fonctionnement démographique est notamment indispensable pour comprendre

les mécanismes par lesquels les différentes pressions influent sur les populations.

Ce travail de theése participe donc a I’effort de recherche animé par I’OGM pour acquérir de
solides connaissances concernant la dynamique de population de ce groupe d’espéces, en
passant notamment par le développement de nouvelles méthodologies d’analyse et
I’évaluation de la capacité du suivi existant a répondre aux questions posées initialement. Les
travaux présentés ci-dessous portent plus spécifiquement sur deux de ces six especes, pour
lesquelles les données démographiques sont les plus documentées et les besoins en analyse
jugés les plus urgents car notamment intéressants a valoriser sur le plan international : le
tétras-lyre et le lagopéde alpin. Cependant, la démarche et les méthodologies développées
pour ces deux especes ont pour vocation par la suite, a étre généralisées a 1’ensemble du
groupe et tendre vers des ¢léments concrets de gestion permettant de mettre en place une
chasse durable dans un contexte de changements globaux rapides et importants. Dans cette
optique, les approches ont ¢été faites a des échelles d’études variables, de 1’échelle multi-
especes a la métapopulation, a la population, a I’individu, avec des allers-retours entre ces

échelles.
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Connaitre les paramétres démographiques est nécessaire a la compréhension de sa dynamique
de population et pouvoir comprendre par quels mécanismes les pressions environnementales
agissent sur les différents parameétres (survie, reproduction). Dans les différents chapitres de
cette these, nous chercherons dans un premier temps a évaluer s’il est possible de se reposer
sur les connaissances concernant 1’évolution des compromis entre traits d’histoire de vie chez
les galliformes pour inférer des données locales manquantes. Une comparaison inter-
populations de lagopedes alpins nous permettra de vérifier s’il est possible de se reposer sur la
littérature accumulées dans les pays scandinaves pour la gestion des populations alpines,
situées en marge sud de distribution et de quantifier par ailleurs, quels sont, dans les massifs

francais, les traits démographiques qui influent le plus sur la dynamique des populations.

Dans le deuxiéme chapitre nous chercherons en premier lieu a décrire les tendances de
populations, a la fois dans le temps et dans 1’espace, dans un objectif a long terme de préciser
le statut de conservation de ces especes. Nous évaluerons le niveau de synchronie entre les
différents sites afin d’évaluer s’il faut s’attendre a une prépondérance de facteurs locaux ou a
large échelle. Afin de mieux comprendre quels sont les facteurs environnementaux qui
influencent le plus la dynamique de populations des galliformes de montagne et envisager des
bras de levier pertinents a actionner pour la conservation de ces especes nous évaluerons

I’impact respectif de différents facteurs climatiques et anthropiques sur les tendances des

populations de tétras lyre sur les sites de références suivis a travers les Alpes.

Enfin, le dernier chapitre visera a évaluer notre capacité a détecter un déclin en se basant sur
des séries de comptages, dans un cadre plus général d’especes présentant des difficultés de
comptages, une forte variabilité¢ interannuelle et peu d’autocorrélation spatiale des tendances
comme c’est le cas des galliformes de montagne. L’objectif de ce chapitre est d’essayer
d’identifier des pistes d’amélioration des suivis par comptages, pour répartir au mieux 1’effort

entre les réplicas spatiaux et temporels.
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Chapitre 1: Stratégies démographiques, sensibilité

aux pressions et viabilité des populations

Introduction

Pour mesurer I’'impact des changements globaux sur les populations des galliformes de
montagne et identifier des bras de levier pertinents a actionner pour favoriser la viabilité des
populations, il est primordial de comprendre par quels mécanismes les différentes pressions
agissent sur le cycle de vie des espeéces (Johnston et al. 2019). Une bonne compréhension du
fonctionnement démographique de ces populations peut permettre d’identifier plus
spécifiquement sur quels parametres démographiques les différentes pressions identifiées
agissent et les impacts que cela engendre sur le taux d’accroissement de la population. Pour
les galliformes, qui sont des especes chassées, 1’exploitation est en particulier un facteur
majeur dans la dynamique des populations qui impacte a la fois les effectifs, mais également
la structure des populations (Péron 2013). Ainsi, I’exploitation durable d’une espéce et la mise
en place de plan de prélévements soutenables a moyen ou long terme nécessitent au préalable
une bonne compréhension du fonctionnement démographique des populations exploitées ainsi
que des conséquences directes et indirectes des prélévements a la fois sur la survie et la
reproduction (Niel and lebreton 2005, Lebreton 2005, Dillingham 2010). Une méthode
classiquement utilisée pour étudier le fonctionnement démographique des espéce repose sur
’utilisation de mod¢les matriciels, qui permettent de mesurer la sensibilit¢ du taux de

croissance a des changements de chacun des parameétres démographiques (Caswell 2001).

Cependant ces modeles nécessitent de disposer d’estimations des différents parametres
démographiques (survie et reproduction adge ou état-dépendant par exemple). En France et
plus généralement dans les alpes, bien que quelques études aient porté sur les traits
démographiques des galliformes de montagne, nos connaissances de ces paramétres sont
toujours parcellaires et il est difficile d’atteindre la précision des valeurs de parameétres
démographiques nécessaire pour parvenir a fixer des quotas de chasse en se basant sur de tels

modeles (Lebreton 2005).

Des suivis télémétriques ont permis des premicres estimations de taux de survie et

reproduction. En effet, le tétras lyre a fait 1’objet d’un suivi intense dans le Queyras de 1982 a
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1988 et de 1992 a 1995 (Caizergues 1997b, Caizergues and Ellison 1998), le grand tétras dans
le haut jura de 1977 a 1986, dans les Pyrénées centrales de 1985 a 2001 et en Catalogne de
2008 a 2013 (Voir la synthése de ces études dans Leclercq and Ménoni 2018), le lagopede
alpin dans le Haut Giffre et sur le Canigou de 1999 a 2007 (Novoa et al. 2011), la gélinotte
des bois dans les alpes de haute Provence de 1998 a 2001 (Montadert and Leonard 2003,
Montadert and Léonard 2006), la perdrix grise dans le massif du Carlit de 1992 a 2001
(Besnard et al. 2010), et plus récemment la perdrix bartavelle dans le Dévoluy de 2012 a 2016
(Bernard-Laurent et al. 2017). Par ailleurs, pour la plupart de ces espéces, des comptages au
chien d’arrét sont effectués vers la fin aolt lors de 1’¢levage des nichées afin de fournir un
indice du succes reproducteur (nombre de poussins/poule; Novoa et al. 2008, Barnagaud et al.
2010). Néanmoins, tous ces suivis ont été effectués a des échelles tres locales et sur de courtes
périodes de temps, ce qui rend leur extrapolation difficile et ne nous donne pas acces a la

démographie de I’espéce a large échelle (Fournier et al. 2019).

Ce manque de connaissances des paramétres démographiques des galliformes de montagne
s’explique notamment par le fait que les conditions de terrain en haute montagne sont
particuliérement ardues (Imperio et al. 2013a). En effet, les sites de suivis sont souvent dans
des zones isolées et difficile d’acceés ce qui rend la logistique compliquée et le travail
fastidieux, voire dangereux, pour les agents (Martinoli et al. 2017). Il apparait alors
particulicrement pertinent d’étudier s’il est possible de combler ces lacunes par les
connaissances que 1’on peut trouver dans la littérature soit sur des especes proches, soit sur

d’autres populations de la méme espece ailleurs dans leur aire de distribution.

1-1 Comprendre comment les compromis entre traits d’histoire de
vie faconnent les stratégies démographiques des espéces au sein du

groupe des galliformes

Introduction

Lorsque 1’on manque d’information concernant un ou plusieurs traits démographique pour
une espece donnée, des études comparatives a plus larges échelles taxonomiques peuvent
permettre d’inférer des valeurs manquantes, ou de prédire la sensibilité¢ des espeéces aux
prélévements, a partir de connaissances mieux établies chez des espéces proches (Kindsvater

et al. 2018). Une telle approche a notamment été utilisée en France pour inférer des valeurs
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manquantes et établir un modele de dynamique de population de la sarcelle d’hiver a partir

d’une analyse comparative a 1’échelle de I’ordre des ansériformes (Devineau 2007).

En effet, la stratégie démographique d’une espéce est fagonnée par des contraintes
physiologiques qui ne permettent pas aux individus de maximiser simultanément la survie et
la reproduction (Zammuto 1986). Les approches comparatives ont montré que de nombreux
traits d’histoire de vie sont corrélés entre eux (Bennett and Owens 1997). La théorie des traits
d’histoire de vie postule que le calendrier et la durée des événements clés de la vie d'un
organisme (naissance, reproduction, migration, mort) sont fagonnés par la sélection naturelle,
en fonction notamment de la prévisibilité des conditions environnementales dans lesquelles
I’espece évolue, pour produire le plus grand nombre possible de descendants survivants au
cours d'une vie (Saether and Bakke 2000). On parle de gradient lent-rapide. Certaines especes
investissent massivement et tot dans la reproduction au détriment de leur propre survie, pour
faire face a des environnements imprévisibles et changeants (Healy et al. 2019). Ces espéces
sont dites a démographie rapide, les temps de générations sont courts, les individus présentent
un fort taux de mortalité et les soins parentaux sont généralement absents ou assez réduits.
Chez les galliformes, c’est le cas par exemple de la caille des blés (Coturnix coturnix), un
phasianidé de petite taille (longueur totale de 17 cm et envergure de 34 cm), qui peut effectuer
plusieurs pontes d’une dizaine d’ceufs lors d’'une méme saison de reproduction, et présente
une longévité trés faible de moins de deux ans (Madge et al. 2002). D’autres especes,
adoptent une stratégie inverse : les individus investissent massivement dans la maintenance et
la survie, se reproduisent tardivement mais pendant plusieurs années, ont peu de descendants
a chaque reproduction et investissent dans des soins parentaux. Ces especes sont dites a
démographie lente (Guillaumet et al. 2016). Un exemple classique pour illustrer cette stratégie
est I’¢éléphant de savane (Loxodonta africana), du haut de ses quatre metres au garrot et 4-6
tonnes cette espéce atteint sa maturité sexuelle a partir de 11 ans pour les femelles, et 15 ans
pour les males. La gestation dure 22 mois, puis la lactation peut durer jusqu’a 4-5 ans. Le

temps de génération chez cette espeéce est estimée a 25 ans (Pacifici et al. 2013).

Le taux de renouvellement des especes est directement i€ a la position sur ce gradient lent-
rapide, ce qui a des conséquences sur leur sensibilité aux perturbations ou sur leur capacité de
réponse aux perturbations. Dans une étude publiée en 2016, Hilbers et collaborateurs ont
¢laboré une approche de modélisation qui quantifie le risque d’extinction des especes en
fonction des relations allométriques bien décrites dans la littérature entre divers paramétres

démographiques des espéces et leur masse (Zammuto 1986, Bennett and Owens 2002). A
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partir de ce travail, il leur a été possible de prédire le risque d’extinction approximatif d’une
espece sachant sa masse, son groupe taxonomique et son régime alimentaire. Cette étude
montre notamment que les espéces de grande taille sont plus sujettes aux risques d’extinction,

ainsi que plus sensibles a I’exploitation (Lebreton 2005).

La taille (et donc la masse corporelle) semble étre en effet un bon indicateur de la position
d’une espece le long du gradient lent-rapide et apparait alors comme un proxy intéressant
pour évaluer le risque d’extinction d’une espéce (Saether and Bakke 2000). Cependant, ces
relations allométriques (corrélation entre traits et masse) sont variables en fonction des taxons,
ce qui implique que les généralités connues a des échelles taxonomiques ¢élevées (classe, ordre
,Saether and Bakke 2000, Gaillard et al. 2005) ne permettent souvent qu’une estimation assez
approximative de ces liens entre traits a des échelles plus fines (famille, genre, espéce, Rochet
et al. 2000). Des études comparatives a plus petite échelle taxonomique, au sein d’un groupe
d’especes, apporte alors des informations complémentaires et plus précises quant aux

différentes stratégies démographiques existantes au sein du groupe (Devineau 2007a).

L’ordre monophylétique des galliformes, dont font partie les six especes étudiées dans ce
travail, comporte environ 300 especes réparties en cingq grandes familles, qui sont largement
reparties sur le globe et occupent des milieux extrémement variés (toundra, savanes,
garrigues, foréts tropicales humides etc). La taille des individus varie au sein du groupe de 12
a 235 cm de long, pour 45¢g a 22 kg (Cramp and Simmons 1980). La variation des durées de
vie au sein de ce groupe est immense, de moins de deux ans a plus de 20 ans (Tian et al.
2018). Quant aux parametres de la reproduction, les tailles de pontes s’étalent de un ceuf
(mégapode de Pritchard, Megapodius pritchardii) jusqu’a 24 ceufs (Talégalle de Latham,
Alectura lathami). Les méthodes d’incubation (absente chez les mégapodes, double-
incubation chez la perdrix bartavelle avec la femelle et/ou le male qui couvent chacun un nid
(Bernard-Laurent et al. 2017) et les systémes d’appariement (monogamie, polygamie,
polyandrie, promiscuité) sont eux aussi extrémement varié¢s (Bergerud 1988). Une analyse
comparative récente effectuée sur ce taxon par Balasubramaniam et Rotenberry (2016) a
permis de mettre en lumicre I’importance de I’interaction entre altitude et latitude sur les traits
liés a la reproduction. Néanmoins, aucune étude de ce type n’a été conduite sur les
parameétres de survie ni sur les stratégies démographiques en prenant en compte 1’ensemble du

cycle de vie.
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Chapitre 1

Dans 1’objectif de compléter ce travail effectué pour le groupe des galliformes sur la
reproduction et I’étendre aux autres aspects de la démographie de ces especes, nous avons
constitué une base de données a partir de la littérature internationale, qui regroupe les valeurs
des traits d’histoire de vie des 300 espéces de galliformes. Nous avons notamment mis un
accent particulier dans le relevé d’informations concernant les traits liés a la démographie et
les mesures de précision associées aux différents paramétres (écart-type, min - max,
coefficient de variation). Les résultats de ces travaux ont fait I’objet d’une publication dans

Faune Sauvage (Annexe 1) et sont résumés ci-dessous.

Le travail de compilation de la littérature pour compléter la base de données démographique a
¢été réalisé par Léo Séranne dans le cadre d’un stage de Césure sous ma direction. Ce travail a
permis de saisir 4 100 données, provenant de 269 sources différentes. La démarche suivie
pour chercher les références a ¢ét¢ de commencer par différents handbook et synthéses
bibliographiques (de différents continents et biomes), pour compléter ensuite par des études
plus ciblées en insistant sur les espéces et traits (en particulier la survie) manquants dans la

base.

Les traits relevés ont été regroupés en quatre grandes catégories. La premicre catégorie
contient les caractéres morphologiques, a savoir la masse, la longueur du tarse et la longueur
de I’aile. Dans une seconde catégorie nous avons regroupé¢ les caracteres li€s aux ceufs : leurs
nombre et dimensions (longueur, largeur et poids), ainsi que la durée moyenne d’incubation.
La troisiéme catégorie concerne les caractéristiques de la reproduction : I’age de premicre
reproduction, I’age de maturité¢ sexuelle, le taux de succeés du nid, le type de systéme
reproducteur (monogamie, polygamie, promiscuité, etc.), quel sexe construit le nid, couve et
participe a I’¢levage des jeunes, et s’il existe chez I’espece des pontes multiples ou des pontes
de remplacements. Enfin la derniére catégorie, sur laquelle nous avons mis un accent
particulier lors de nos recherches, se concentre sur la survie : longévité moyenne, longévité
maximale, survie annuelle, temps de génération, mortalité la premiére semaine apres éclosion,

mortalité le premier mois apres éclosion, mortalité la premiére année de vie.
Résultats

Il est ressorti de cette synthése bibliographique que les recherches portant sur les traits
d’histoire de vie ne représentent qu’une petite proportion des études menées sur les
galliformes. Ce résultat vient confirmer ce qui avait ét¢ montré en partie par Tian et al. (2018)

sur les paramétres de la reproduction. De ce fait, si les caractéristiques morphologiques sont
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Chapitre 1

plutot bien connues (au moins une donnée pour 245 especes sur les 300 constituant ce taxon),
les traits démographiques, et encore plus particulierement ceux liés a la survie sont méconnus
pour un grand nombre d’espéces (Figure 1). Concernant la reproduction, le nombre, la
dimension des ceufs et la période d’incubation sont souvent bien documentés, de méme que
les traits qualifiant le systéme de reproduction. En revanche, I’investissement ou non des
males dans la construction des nids, I’incubation et 1’¢levage des nichées sont décrits chez
moins de la moitié des especes. Enfin, le succes reproducteur, I’age a la maturité sexuelle ou
I’age de premiére reproduction mais aussi la proportion de pontes multiples ou de

remplacement ne sont connus au mieux que pour 15 % des especes.

Nos relevés bibliographiques montrent que les données disponibles en ce qui concerne la
survie des individus sont particuliérement rares. Si pour certaines especes, comme le lagopede
des saules (3,6 % des occurrences de la base) ou le colin de virginie (1,9 % des occurrences
de la base), plusieurs populations ont fait I’objet d’un suivi de la survie et sont donc plutot
bien connues, cela ne représente qu’une infime partie des galliformes. En effet, nous n’avons
trouvé des données concernant la survie annuelle que pour 36 des 300 espéces, quasi
exclusivement des phasianidés et odontophoridés. Concernant la longévité maximale, bien
que sa connaissance soit mieux répartie au sein des familles, nous n’avons trouvé des

informations a son sujet que pour 29 especes.
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Figure 1: Nombre d'especes pour lesquelles nous avons au moins une donnée concernant le trait
étudié. La premiere colonne indique la répartition du nombre d’espéces dans les cing grandes

familles de galliformes (couleurs).
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Chapitre 1

Nos recherches nous ont également permis de montrer un fort biais géographique quant aux
especes €tudiées au bénéfice des especes d’Amérique du nord et d’Europe. Il est par ailleurs
ressorti que la littérature grise est une source riche de données concernant les traits mais est
globalement trés peu accessible et de qualité hétérogéne. En effet, de nombreuses études ne
donnent que trés peu de détails concernant la récolte des données et des informations de base
sont parfois manquantes (taille d’échantillon, degré d’incertitude associ¢ aux valeurs,
localisation exacte...).

Enfin, une derniére difficulté soulevée est que pour les espéces de galliforme qui sont élevées
en captivité pour €tre relachées et chassées, la distinction entre oiseaux sauvages et d’élevage
est souvent mal indiquée. Ces deux groupes d’oiseaux présentent pourtant des caractéristiques
démographiques souvent tres différentes (Bech et al. 2012b), leur confusion dans la littérature

peut alors conduire a des aberrations dans des modéles matriciels par exemple.

1-2 Gradient de stratégies démographiques a travers la

distribution d’une espéce

En dehors d’une approche de démographie comparée, une autre démarche classique dans la
littérature pour inférer les traits démographiques d’une population que 1’on ne connait pas est
de se reposer sur des valeurs issues d’autres populations de cette espéce étudiée ailleurs
(Devineau 2007a).

Les quatre especes de tétraoninés présentes dans les massifs montagneux frangais présentent
une distribution globale large a travers I’hémisphere nord (voir figure 2 de I’introduction
générale), qui s’étend sur de vaste surfaces des toundras de hautes latitudes vers des isolats en
marge sud dans les milieux montagnards des latitudes tempérées (Storch 2007). Ces especes,
gibiers affectionnées dans de nombreuses régions, ont fait I’objet de nombreux suivis des les
années post-guerre (Rogers 1963, Gates et al. 1968). De nombreuses études ont notamment
porté sur la cyclicité des populations nordiques, dont les mécanismes locaux, en lien avec les
pressions de prédation, ont été bien décrits (Linden 1988, Lindstrom et al. 1997). Nous avons
donc cherché dans un deuxiéme temps s’il était pertinent de se reposer sur les connaissances
acquises dans les autres populations, notamment nordiques, pour la gestion des populations
francaises, qui présentent les particularités d’étre inféodées aux milieux froids mais
montagnards et non en plaine et sont de plus situées en marge de la distribution des especes.
En effet, un nombre croissant d’études a montré 1’existence de stratégies démographiques

variées au sein méme de la distribution d’une espece (Sandercock et al. 2005, Alice Boyle et
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al. 2016a). Des travaux ont notamment montré que les populations situées en marge de
distribution dans des habitats sub-optimaux présentent généralement des dynamiques de
populations plus lentes et sont plus sensibles aux risques d’extinction (Lépez-Lopez et al.
2012, Vila-Cabrera et al. 2019). Ces résultats suggeérent qu’il peut exister une forte variabilité
des traits démographiques entre populations d’une méme espece (Kawecki 2008). Ce constat
peut remettre en question la pertinence d’utiliser les estimations obtenues sur des populations
¢loignées dans des contextes écologiques sensiblement différents pour construire des modeles

démographiques pour les galliformes des Alpes.

Dans cette partie, nous nous sommes intéressés plus particulierement a la comparaison des
stratégies démographiques le long de la distribution du lagopede alpin, ce dernier présentant
une dynamique assez rapide et des densités relativement élevées au nord de sa distribution, en
Islande, au Svalbard, ainsi qu’en Fennoscandie (Sandercock et al. 2005, Unander et al. 2016,
Fuglei et al. 2019). Nous avons cherché a tester I’hypothése selon laquelle les populations
francaises situées a la marge sud européenne de la distribution de I’espeéce présentent une
dynamique de population plus lente que les populations du nord de 1’Europe, avec une
sensibilité de ce fait plus forte du taux de croissance a des modifications de la survie adulte.
Par ailleurs, nous avons comparé deux populations francaises présentes sur deux massifs
distincts (Alpes et Pyrénées), afin de voir si a une échelle plus fine, il existe des disparités de

démographie entre populations au sein méme des marges de distribution.
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Life on the edge: common slow pace of life but contrasted
trajectories of alpine rock ptarmigan populations at their southern
margin

Coline Canonne, Claude Novoa, Bertrand Muffat-Joly, Jean Resseguier, Jean-Francois Desmet,
Josep Blanch Casadesus, Marc Arvin-Berod and Aurélien Besnard

C. Canonne (https:/lorcid.org/0000-0001-7638-597X) B (coline.canonne@gmail.com), C. Novoa, B. Muffat-Joly, J. Resseguier, OFB, Direction
de la Recherche et de I'Appui Scientifique, Unité Petite Faune Sédentaire et espéces Outre-Mer, 147 Avenue de Lodeve Juvignac, FR-34990
Juvignac, France. — CC and A. Besnard, EPHE, PSL Research Univ., CNRS, UM, SupAgro, IRD, INRA, UMR 5175 CEFE, Monzpellier,
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Blanch Casadesus, Generalitat de Catalunya, Dept Agricultura, Ramaderia, Pesca i Alimentacid, Ripoll, Spain. — M. Arvin-Berod, OFB, Service
Départemental de la Haute-Savoie, Sevrier, France.

Investigating how and why the life history and demographic traits of a species vary across its range is fundamental to
understand its evolution and population ecology and then develop sustainable management recommendations. At the
margins of a species’ distribution range, populations are expected to exhibit a slower pace of life than in core areas, making
them less able to withstand pressures that impact survival. To explore these questions, we estimated age and sex-dependent
seasonal survival probabilities using 305 radio-tagged birds monitored over a 18-year period in two alpine rock ptarmigan
populations at the southern limit of their distribution, one in the Alps and one in the Pyrenees. We also estimated fecun-
dity of both populations and then conducted sensitivity analysis as well as population viability analyses using deterministic
and stochastic population models. Annual survival probability was high in both populations (0.65 for adults and 0.60 for
juveniles), but reproductive success was much lower in the Alps (0.55 chicks per hen in the Alps vs 1.19 in the Pyrences).
The results showed that adult survival was the most sensitive demographic parameter. While population in the Pyrenees was
stable (A=1.01; 0.87-1.16), the other in the Alps appeared to be strongly declining (A=0.81; 0.72-0.91) and this difference
was clearly driven by differences of fecundity. While our findings confirm that our peripheral populations are associated
with a slower pace of life, they present the particularity to be situated both at the edge and at high altitude. A more system-
atic study of peripheral population at higher latitude or on island may provide new insight on inter-pop variations of pace
of life that would be useful for manager of these cold-adapted species. Key-words: Life history traits, demography, matrix
model, telemetry, population viability analysis, age-class survival, fecundity.

Investigating how and why demographic traits of a spe-
cies vary across its range is fundamental to understand life
history evolution and population ecology (Holt and Keitt
2005). The limits of a species” distribution provide natu-
ral laboratories to explore these questions (Kawecki 2008,
Nadeau and Urban 2019). Because marginal populations
occupy less favorable habitat, their demographic charac-
teristics may vary from those located at the core of the
species’ distribution (Holt and Keitt 2000). Populations
at margins are often more fragmented resulting in lower
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creativecommons.org/licenses/by/4.0/>.  The license permits
use, distribution and reproduction in any medium, provided the
original work is properly cited.

Downloaded From: https://bioone.org/journals/Wildlife-Biology on 17 Jun 2020
Terms of Use: https://bioone.org/terms-of-use

and more variable density than populations in core habi-
tats (Channell and Lomolino 2000, but see Sagarin et al.
2006). Consequently, they tend to be more prone to local
extinctions due to environmental fluctuations and demo-
graphic stochasticity (Channell and Lomolino 2000,
Hampe and Petit 2005, Angert 2006, Munilla et al.
2007, Kawecki 2008). Peripheral populations may use a
strategy characterized by a longer lifespan and reduced
annual productivity allowing spreading the reproductive
effort over several years to lower the risk associated with
harsh years (Stearns 1976, Gillespie 1977, Bennett and
Owens 2002). Hence, marginal populations are expected
to exhibit a slower pace of life than core populations
(Hampe and Petit 2005).

Because life history strategies may differ across a species
distribution, their populations’” growth rate are also expected
to varyingly be sensitive to changes in the demographic rates



(Sacther et al. 2008). Understanding the variation in demo-
graphic rates that impact the growth rate may inform man-
agement plans. In exploited species, differences in life history
strategies among populations can result in a potential risk of
unsustainable hunting in peripheral populations if harvest
management regulations are based on knowledge acquired
from core populations, which have a different life history
strategy. Populations with this fast life history pattern are
indeed more sensitive to variation in fecundity than adult
survival (Bennett and Owens 2002). In contrast, popula-
tions with a slow life history, such as peripheral populations,
are expected to be more sensitive to changes in adult survival
(Oli and Dobson 2003).

Arctic and alpine ptarmigan, Lagopus sp., are relevant
subjects for studying demographic strategies and harvest
tolerance along the core—periphery gradient (Ellison 1991,
Sandercock et al. 2005b, Boakes et al. 2018) driven both
by latitude and elevation (Balasubramaniam and Rotenberry
2016). They have large populations and wide distributions
across Eurasia and North America. The peripheral popula-
tions occur in mountaintop refugia or in islands (McCarty
2001, Bech et al. 2009), and many are known to be declin-
ing. Ptarmigan at the southern extent appear to have declined
earlier than in core populations (Storch 2000). While habitat
loss and degradation seem to be the main causes, interactions
with other threats, such as disturbance by human activity
or climate change, remain poorly understood (Storch 2007).

Grouse are game birds and monitoring their populations
has a long tradition in many parts of Europe and North
America (Rogers 1963, Gates et al. 1968). Studies provid-
ing demographic parameters on arctic and alpine grouse in
their core range are widespread, especially for cyclic north-
ern populations: e.g. in Scotland (Watson et al. 1998),
Norway (Unander et al. 2016), Iceland (Magnusson et al.
2004, Nielsen 2011), Alaska (Theberge and Bendell 1980)
and Canada (Cotter 1999). In contrast, smaller mountain
populations at the southern edge of the European range have
been the subject of only few demographic studies (how-
ever see Caizergues 1997, Montadert and Leonard 2003,
Novoa et al. 2008, Kobayashi and Nakamura 2013). This
paucity of research stems from the fact that these are low
density populations living at high altitudes, making field
work particularly arduous (Imperio et al. 2013).

The rock ptarmigan Lagopus muta is a small-bodied
grouse (male mass 448-880g; female mass 406-700g)
occurring over a wide latitudinal range (Del Hoyo et al.
1994). While its distribution is continuous over large areas
of North America and Russia (Supplementary material
Appendix 1), rock ptarmigan is also present in several alpine
areas in North America and in the southern mountains of
Europe and Japan. Most populations inhabit subarctic or
arctic lands above 60°N, where they exhibit major cyclic
fluctuations caused by a well-studied combination of biotic
factors and climatic variation (Watson et al. 1998, Moss and
Watson 2001, Nielsen 2011). Spring population density
in core areas is variable but generally high: e.g. 7-34 males
per km? at some locations in Iceland (Gardarsson 1988)
and 3-5 pairs per km? in Svalbard (Henden et al. 2017).
A recent review of populations from seven arctic countries
also indicated a mean density of males in spring around 4.3
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per km?, with high variations among the monitoring sites
(range=[0.4, 17.1], Fuglei et al. 2019). Populations of the
southern mountains of Europe tend to have medium to low
density, varying from 1.5 to 6.7 per km? in the Austrian Alps
(Nopp-Mayr and Zohmann 2008) and from 1.1 to 4.8 in
northern French Alps, Italy and Switzerland (Desmet 1988a,
Morscheidt 1994, Imperio et al. 2013).

A recent comparison of inter-population rock ptarmi-
gan vital rates suggests a continuum from a relatively fast
to a relatively slow pace of life along a latitudinal gradient
(Unander et al. 2016). The same pattern has been docu-
mented in comparisons of closely related species of prar-
migan across biomes, with peripheral alpine populations
exhibiting slower life history strategies (Sandercock et al.
2005a, b, Wilson and Martin 2011).

In our study, we aimed to test the hypothesis that periph-
eral populations of rock ptarmigan exhibit a slower pace of
life than core populations. To do this, we estimated age and
sex-dependent survival and fecundity parameters of two
alpine rock ptarmigan populations at the southern edge of
their distribution (one in the Alps and one in the Pyrenees),
and then compared these estimations with recent results
from core populations (Unander et al. 2016). We expected
these two peripheral populations to exhibit higher survival
and lower fecundity compared to northern core popula-
tions. In addition, we developed deterministic and stochastic
population models to obtain insights on population trajec-
tories and population growth rate sensitivity to demographic
parameters.

Material and methods

Study areas

The study was conducted in the Pyrenees and Alps moun-
tain ranges in France, located approximately 520km apart
(Fig. 1). We studied two subspecies of rock ptarmigan Lago-
pus m. helvetica, and L. m. pyrenaica, the first one living in
the Alps and the second one in the Pyrenees. Our study
areas in the northern Alps was the Haut Giffre massif (HG,
20 000 ha) and in the Pyrenees the Canigou Massif (CM,
27 000 ha). Additional data was also collected on adjacent
massifs approximately 10-25km from the study sites (Fig.
1). In both locations, rock ptarmigan occupy alpine habitats
between 1850 and 2900 m a.s.l., dominated by ericaceous
shrubs mixed with other dwarf alpine plants. However,
the substrate and climate differ markedly between the two
locations. The HG study area is a limestone plateau with
abundant crevasses and small cliffs and is one of the wet-
test regions in the French Alps (mean annual precipitation
1666 mm at 700m a.s.l.; Desmet 1988b). The CM study
area is a succession of eroded plateaus and U-shaped val-
leys with large extents of gneiss scree and a relatively dry
climate (850mm at 1550m a.s.l.), where woodlands of
mountain pine Pinus uncinata occur at the lowest elevations
of rock ptarmigan habitat. Hunting of rock ptarmigan was
permitted during autumn from late September to mid-
November in the department of Haute-Savoie (including
HG) but was a minimal cause of death (annual hunting
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Figure 1. Maps of the two French mountain range where rock ptarmigan birds were captured, radioequipped and monitored to estimate
survival and reproductive parameters, from 1999 to 2007. Light blue surfaces correspond to the potential rock ptarmigan distribution.
Black dots represent capture sites within the study areas (northern Alps: A=Aravis, HG=Haut Giffre, AR=Aiguilles Rouges,
MJ=Mont Joly, C=Contamines-Montjoie; eastern Pyrenees: P=Puigpedrés, PU=Puigmal, CA=Cambre d’Ase, B=Bastiments,

CM = Canigou massif).

bag varying from 0 to 17 birds during the study period).
On the contrary it was prohibited at CM and surrounding
areas. During the study period, cattle and sheep grazing were
moderate at the two locations, with stocking rates of around
0.05-0.10 animal unit month/ha (Novoa et al. 2011). Both
areas are visited by a large number of hikers in July—August.
The HG site includes a popular ski resort (Flaine-Grand
Massif), which covers one-third of the study area, while
CM is only sparsely frequented in winter. At both sites, the
potential predators of adult rock ptarmigan are the golden
eagle Aquila chrysaétos, goshawk Accipiter gentilis, peregrine
falcon Falco peregrinus, Eurasian eagle-owl Bubo bubo, red
fox Vulpes vulpes, pine marten Martes martes, stone mar-
ten Martes foina and stoat Mustela erminea. Potential nest
predators are mainly the red fox, pine marten, stone marten,
stoat, occasionally the alpine marmot Marmota marmota,
northern raven Corvus corax and red-billed chough Pyrrhoco-
rax pyrrhocorax.

Data collection

From 1999 to 2017, 305 rock ptarmigan were captured and
fitted with 7-8.5-g necklace radio-transmitters (Holohil
system, <3% of body mass) with an expected lifespan of
1-3 years. Each bird was weighted (before marking) and
its age was determined by the amount of black pigment on
the second and third outermost wing primaries (Weeden
and Watson 1967, Ellison and Léonard 1996). Females
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were classified as juveniles (0—7 months), yearlings (8-20
months) if the ninth wing primary (P9) had darker pigmen-
tation than the eighth (P8), and as adults (>20 months)
if P9 had the same or lighter pigmentation than P8. We
considered chicks to be fully grown at the age of 4-5 weeks.
We defined juveniles as young birds independent of paren-
tal care and less than 8 months old: thus birds moved from
one age class to the next on 31 March (i.e. at the onset of
the spring molt). Capture effort was comparable between
the two areas (Supplementary material Appendix 2), and
the most effective capture method was to lure brood-rearing
females toward a net with a tape-recorded chick distress call
(Brenot et al. 2002). The sample of radio-tagged individuals
was female-biased (105 adult females versus 18 adult males
at HG, and 68 females versus 6 males at CM). Juveniles (30
at HG and 78 at CM) were caught in the autumn (mostly
September) by driving the brood toward a barrage of nets.
In addition, several birds (13 adult females and 18 adult
males at HG and 6 adult males at CM) were captured out-
side the rearing period using a net gun. Some previously
equipped adult females were physically recaptured, either
during reproduction (in order to change their transmit-
ter — 35 birds) or during autumn (in order to change their
transmitter — 3 birds, or in order to capture their
chicks — 13 birds).

Birds were located at least once per month from the
ground using a portable receiver (Yaesu, Custom Electron-
ics or ICOM ICR20) and a handheld Yagi antenna. Loca-



tion monitoring intensity varied throughout the year, with
a maximum of effort during reproduction and autumn
dispersal (Supplementary material Appendix 3). Nests for
the majority of birds were located using binoculars, from a
distance of approximatively five meters during incubation.
Nests were not found for 18% of birds in the Alps, however
it was unknown if nests were initiated or not based on our
monitoring effort. Clutch size was rarely known. Brood size
was recorded from hatching to the end of reproduction using
both transmitter monitoring and counts with pointing dog
at the end of August (Novoa et al. 2011). We considered
that a female had a successful clutch when at least one egg
hatched, and had successfully reared a brood when at least
one chick fledged in late August.

Transmitter failure was characterized by a sudden ceas-
ing of the signal, whereas the mortality sensor that activated
after 12 h of immobility. Aerial surveys by fixed-wing aircraft
were conducted one month after transmitter signal was lost.
Nearly all birds whose transmitter stopped working prema-
turely have been observed using color banding, confirming
the distinction between transmitter failure and mortality. We
considered the date of bird death to be the median between
the last ‘alive’ and the first ‘dead’ signal (CM: median 8.5
days; HG: 13.5 days, with the difference due to challenging
access during winter). Dead birds were discovered and they
were examined to determine the cause of mortality.

Data analysis

Survival analysis

We estimated monthly survival using muld-state cap-
ture—mark—recapture (CMR) models (Lebreton and Pradel
2002). The data consisted of monthly individual encounter
histories from the date of capture to the date of death or
radio failure. We applied right censoring on individuals
whose transmitters stopped working, thus detection prob-

First month
after capture:

s, Ce * @y,

a6,y

ability was always equal to 1. We grouped encounter occa-
sions by season, according to the species’ annual life cycle:
[Apr—Aug] = breeding season, [Sep—Oct] =autumn dispersal
and [Nov—Mar] =winter. We considered that the breeding
season starts in April at the molting period, which also corre-
sponds to pair formation (Scherini et al. 2003). The autumn
period starts in September when family groups break up and
juveniles begin to disperse (Favaron et al. 2006).

Individuals could be in nine mutually exclusive states
(Fig. 2, Supplementary material Appendix 4). These states
combined information on a bird’s age class (juvenile: ], year-
ling: Y or adult: A and AR) and whether they were recently
equipped or not (1: less than one month, 2+ two months or
over). Female adults that were physically recaptured a second
or third time were coded AR. The two last possible states
were ‘newly dead’ (ND) and ‘dead’ (D) in order to model
the detection probability of dead individuals (Lebreton et al.
1999). Hence, the nine states are J1, Y1, Al, ]2, Y2, A2,
AR, ND and D. At first capture, birds could be in one of the
three following states: J1, Y1 or Al. The transition from one
state to another from month # to #+ 1 was modeled through
three successive steps: survival (@), physical recapture (r)
and ageing (a). The step of recapture here refers to radio-
equipped birds that were physically recaptured a second or a
third time. In our dataset, it included only adult females that
were recaptured in order to mark their brood. Ageing refers
to the transition from one age class to another, thus (2) was
equal to 1 at occasions corresponding to the March—April
transition (no captures from December to March) and 0 for
other transitions.

Numerous studies conducted on radio-tagged grouse
(Caizergues and Ellison 1998, Blomberg et al. 2018) have
highlighted the potential for negative impacts of capturing,
handling and marking on survival (Cotter and Gratto 1995)
and/or reproduction (Erikstad 1979), while others have
found no effect (Thirgood 1995, Hagen et al. 2006). Gen-

@ @ ‘ - ' 7‘
Ce*Pa__ '

2,6,y Qa _ *Tr
*(1—71) a,6,y |
Ce*Pa
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Two months )
after capture Ja P . . L Ao
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onwards:
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Figure 2. The complete post-breeding lifecycle used as base model (before model selection) in the survival analysis of radio-equipped rock
ptarmigan in northern Alps and eastern Pyrenees from 1999 to 2007. We defined nine states combining information on the age class of the
bird (juvenile: ], yearling: Y or adult: A and AR) and whether they were recently radio-equipped (1: less than one month ago, 2+ two
months or more). The states AR represented female adults that were physically recaptured a second or third time. The last two possible states
were newly dead” (ND) and ‘dead’ (D). A bird entered at state J1, Y1 or Al. The transition from one state to another from month #to #+1
was modeled through three successive steps: survival (¢), physical recapture (r and 7') and ageing (2). Ageing was the transition from one
age class to the next, thus (#) was equal to 1 at occasions corresponding to the transition March—April and 0 for other transitions (no capture
from December to March). We tested several effects on survival probabilities: o season, f sex, y site and finally coefficients ¢ and ¢’ that

model capture effects.
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erally, short-term effects on survival are right censored and
individuals that died 2—4 weeks after release are excluded
from the analysis (Caizergues 1997, Kaler et al. 2010). Thus,
potentially inflating the survival as some birds may have died
from natural causes. In our study, we modeled survival using
‘time since release’ as a temporal covariate. We applied an
additive effect of first capture and physical recapture on sur-
vival to deal with the fact that captures occurred unevenly
across months and seasons (Al captures: 1.3% winter,
95.3% breeding period, 3.1% autumn; Y1 captures: 94.7%
breeding period, 5.3% autumn; J1 captures: 97.2% autumn,
2.8% breeding period; R1 recaptures: 68.6% breeding
period, 31.4% autumn). Consequently, the impact of cap-
ture on juvenile survival was extrapolated from the effect on
yearlings and adults.

Model selection and parameter estimations were carried
out using the E-SURGE program (2.1.4) (Choquet et al.
2009) and based on Akaike’s information criterion for
small samples (AICc) (Burnham and Anderson 2002). We
adopted a sequential backward selection procedure from a
general model that included effects, as well as all interactions
between effects, of 1) age and season on state at first capture,
2) state (A or AR) on physical recapture probability, 3) age,
sex, season and site on natural survival rate, and lastly, 4)
season and sex of the capture effect on survival following
capture/recapture. We first simplified the effects on initial
states, then on physical recapture probability, and finally on
monthly survival. We progressively simplified the monthly
survival estimation, first we tried to remove site effect, then
age, then sex by season and finally season, always starting
with interactions, this order being based on expert knowl-
egde regarding the most important factors.

Analysis of breeding parameters

We estimated apparent nest success (the proportion of initi-
ated nests that successfully hatched) using data from females
that had been monitored since the beginning of the breed-
ing season in March (n=164). We fitted generalized linear
mixed models (GLMM), assuming binomial error with year
and individual identity as random effects using the lme4
package. We tested for potential effects of age and site on
both nest success and the proportion of hens with chicks at
the end of August (hens with a successful nest and then at
least one chick that survived through the rearing period).
Next, we looked for potential effects of age (yearling versus
adult) and site on the number of chicks per hen, but only for
females with at least one chick in late August (n=154). We
fitted a GLMM:s assuming truncated Poisson error with year
as a random effect and the number of hens as an offset using
the glmmTMB package (Brooks et al. 2017) in R ver. 3.4.4
(<www.r-project.org>). All reproductive parameters model
selections were done using ANODEW.

Matrix population model and population viability analysis

To build the matrix population model, we used estimates
from the best model obtained on survival and reproduction
above. Hence, because, neither survival nor reproduction
varied significantly between yearlings and adults we grouped
them, ending up with only two age classes: juveniles and
yearling-adults (below referred to as adults). We built a two-
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age-class post-breeding female-based matrix model to esti-
mate the population growth rate at each site (Caswell 2006).
Variation in the size and age structure of a population from
time # to #+ 1 was computed from:

Mg = AXxny

where 72 was a vector describing the age structure of the pop-
ulation and 4 was the population projection matrix below:

1 1
Sfxbpx Nbcx — saxbpx Nbcx—
Ve 5] X Op > p 2

Ni sa

where sz was the yearly survival of adults and yearlings and s
the yearly survival of juveniles (from September to August);
bp was the proportion of hens with chicks at the end of
August and Nbex 1/2 was the number of juvenile females
per brood assuming a balanced sex ratio at fledging.

Following the model selection performed using
E-SURGE, we coded the best model for the survival anal-
ysis in Bayesian using JAGS (4.2.0 Plummer 2015). We
derived annual survival (5 and sz) from the product of
monthly survival. Fecundity (fj was defined as the prod-
uct of bpX Nbex 1/2. We modeled the proportion of hens
with chicks (4p) using a binomial distribution, and brood
size (Vbe) using a zero-truncated Poisson distribution. We
then jointly coded likelihoods for survival and fecundity
estimations along with the matrix model. We used Markov
chain Monte Carlo (MCMC) methods to obtain the poste-
rior distributions of the parameters of interest, with vague
prior distributions for all the parameters to reflect little prior
knowledge. We ran three chains of 100 000 iterations with
50 000 burn-in iterations and a thinning of 9. We checked
for convergence by visualizing the mixing of chains and using
the Brooks—Rubin—Gelman diagnostic (Brooks and Gelman
1998). We first ran a deterministic model using constant val-
ues for sj, sa, bp and Nbc over the years, retrieving parameter
estimations from each iteration of the MCMC chain. The
deterministic model allowed us to estimate, for both sites,
population growth rates (the dominant eigenvalue), repro-
ductive values, stable-age distributions, generation times and
elasticities, using the popbio package (Stubben and Milli-
gan 2007) in R (<www.r-project.org>). We also looked at
elasticities of lambda to the lower-level parameters (s, sj, bp
and Nbc), keeping in mind that these elasticities do not sum
to unity and thus cannot directly be interpreted as absolute
contributions to lambda (Caswell 2006).

In a second step, we introduced environmental stochas-
ticity in the model by allowing the matrix A to be drawn each
year from the posterior distributions of each demographic
parameter. Such a modeling approach intentionally mixed
environmental stochasticity and sampling variance. We sim-
ulated 1000 population trajectories over 40 years and then
calculated extinction risk and the median time to extinction
(Morris and Doak 2004). We fixed the initial number of
females in a population to 100, which we assumed corre-
sponds to the minimum size of the study population based
on the number of territories. We applied an initial age ratio
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Figure 3. Seasonal monthly survival rates (95% CI) of 305 radio-
equipped rock ptarmigans (juveniles n =108, adult females n=173,
adult males n=24), estimated from the multi-event model, from
1999 to 2017 at both study sites (survival was comparable in the

northern Alps and in the eastern Pyrenees). Presented survivals take
into account correction for short-term capture effect.

of 75% adults and 25% juveniles, based on observations
during the study period of July—August. Because we lack
proper information to deal with it, we did not include den-
sity dependence in our models. Our study design allowed us
to take into account emigration, since the location of birds
was known and no bird left the study area. However, we had
no information about immigration.

Results

Survival analysis

The best model from the selection procedure included the
effects of age and season on initial state and of age, sex and
season on survival probability (Supplementary material
Appendix 4). The best model did not include any site effect;
however, survival during the first month after release was dif-
ferent from base survival. We did not find any impact of site
or sex on the capture effect.

Monthly survival probability was similar between year-
lings and adults (hereafter, adult survival). Moreover, the
best model included similar monthly survival probability
for the breeding period and autumn for both juveniles
and adults. However, compared to these two seasons,
monthly survival probability in winter was about 2%
higher for adults and 10% higher for juveniles (Fig. 3).
During winter, juveniles survival was higher than adults

(+2% per month, adult female=0.99, IC 0.98-0.99; adult
male=0.98, IC 0.95-0.99; juvenile=1.00, IC 0.98-
1.00). In contrast, juvenile monthly survival probability
was 11.46% lower than that of adults during the breed-
ing period and autumn (juvenile=0.89, CI 0.83-0.93;
adult female=0.95, CI 0.46-0.96; adult male=0.97, IC
0.95-0.98).

Despite the relatively low number of adult males sam-
pled, we found marginal effects of sex on adult monthly
survival probability, which varied between seasons. Adult
male monthly survival probability was slightly higher than
that of females during the breeding period and autumn
(female=0.95, 95% CI 0.94-0.96; male=0.97, 95%
CI 0.95-0.98), but lower during winter (female=0.99,
95% CI 0.98-0.99; male=0.98, 95% CI 0.95-0.99).
Derived annual survival probability for adult and yearling
males was on average 11% higher than annual survival
probability for adult and yearling females, however, the
95% CI overlapped. Monthly survival probability in the
month following initial capture, as well as following physi-
cal recapture in the breeding period, was 9% lower com-
pared to the monthly survival probability one month after
the capture and later (beta capture=—3.99, 95% CI 4.30-
3.69; beta recapture=—3.09, 95%CI —3.91 to —2.27).
However, monthly survival immediately after physical
recapture in autumn was equal to one because all birds
survived (n=16).

Analysis of breeding parameters

We found no significant effect of age on nest success (Sup-
plementary material Appendix 6, f=-0.09, SE=0.43,
zvalue=—0.20, p=0.84; Yearlings: mean=0.56, SE=0.01;
Adults: mean=0.58, SE=0.01). We found a marginally
significant effect of site, as nest success was 22% lower at
HG than at CM (B=-0.56, SE=0.33, zvalue=—1.73,
p=0.08, HG: mean=0.51, SE=0.002; CM: mean=0.65,
SE=0.002). The proportion of hens with chicks at the end of
August did not differ according to age (3=—0.02, SE=0.46,
zvalue=—0.05, p=0.96; HG: mean=0.30, SE=0.02;
CM: mean=0.29, SE=0.01), but differed between sites,
with almost twice as much at CM than at HG (Table 1,
B=0.88, SE=0.35, zvalue=2.50, p=0.01). The brood
size of hens with chicks at the end of August did not vary
with age (p=-0.003, SE=0.13, zvalue=—0.02, p=0.98;
HG: mean=2.76, SE=0.03; CM: mean=2.81, SE=0.03),
but was almost twice as high at CM than at HG (Table 1,
$=0.20, SE=0.10, zvalue=1.96, p=0.05). Our models con-
verged and had minimal overdispersion (~1.1) in the trun-
cated Poisson.

Table 1. Median rates of demographic parameters (derived quantities from posterior densities) with credibility intervals (Cl) from the deter-
ministic demographic models for the two sites (CM Canigou massif and HG Haut Giffre).

Parameter

CM median (95% Cl)

HG median (95% Cl)

@YAy adult female yearly survival

@Jy juvenile yearly survival

bp Proportion of hens with chicks in late August
Nbc Number of chicks per brood in late August

0.39 (0.29-0.51, n=74)
3.06 (2.67-3.49, n=78)

0.65 (0.59-0.70)

0.60 (0.51-0.67)
0.22 (0.14-0.31, n=90)
2.49(2.13-2.9,n=76)
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Figure 4. Asymptotic population growth rates from 1999 to 2017
of rock ptarmigan populations at Haut Giffre (HG, dark grey) and
Canigou Massif (CM, light grey) obtained with the deterministic
model that combined both the models of survival and reproduc-
tion. The outer shape represents the posterior distribution of
parameters. The inner black line represents the 95% credibility
interval. The central white dot represents the median value.

Matrix population model and population viability
analysis

Deterministic model

Our demographic models revealed contrasting population
dynamics between the two sites, where A at CM indicated
stable population (median=1.01; 95% CI=0.87-1.16,
Fig. 4, Table 2). Alternatively, A at HG suggested a declining
population (median=0.81; 95% CI=0.72-0.91). Genera-
tion time was about 11% higher at HG than at CM (4.94
and 4.41 respectively, Table 2). Adults were the dominant
age class at both sites, but the stable age structure differed
with nearly twice the proportion of juveniles at CM (39%)
versus HG (20%). The elasticity of A to the lower-level
parameters indicated that changes in adult survival were
affecting A (Table 2). Adult survival elasticity accounted for
~66% of A variations at HG, but ~50% at CM.

Stochastic model

After modeling 1000 population trajectories, estimates indi-
cated that the risk of extinction after 40 years was null at
CM, whereas it was 100% at HG (Fig. 5). With an initial

Table 2. Median rates of parameters (derived quantities from poste-
rior densities) with credibility intervals (Cl) from the deterministic
demographic models for the two sites (CM Canigou massif and HG
Haut Giffre).

Parameter CM median (95% Cl) HG median (95% Cl)

A Asymptotic 1.01 (0.87-1.16) 0.81 (0.72-0.91)
growth rate

Gt Generation time 4.41 (4.16-4.72) 4.94 (0.46-5.65)

E @YA Elasticity 0.65 (0.57-0.72) 0.80 (0.73-0.87)
adult survival

E ¢) Elasticity 0.35(0.28-0.43) 0.20 (0.13-0.27)
juvenile survival

E f Elasticity 0.35(0.28-0.43) 0.20 (0.13-0.27)
fecundity
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population size of 100 females, the median time to extinc-
tion at HG was 23 years. The median stochastic A resulting
from the 1000 trajectories was comparable to the asymptotic
A obtained with deterministic models: 0.811 (SD =0.007) at
HG and 1.01 (§SD=0.01) at CM.

Discussion

Based on the monitoring of more than 300 individuals over
18 years from two alpine rock ptarmigan populations at the
southern margin of the species’ European distribution, our
results indicated high annual survival at both sites compared
to estimates for core populations. As expected, the oppo-
site pattern was found for fecundity where mean brood size
was low at both sites compared to what is known in arctic
populations. Consistent with our hypothesis, the pace of life
was thus slower in southern peripheral populations than in
the northern core populations. Thus, peripheral populations
were more sensitive to changes in adult survival than those
in the core. These patterns were manifested in contrasting
estimates of A for our two study populations.

Short-term impact of radio-tagging on survival

Radio-tagging estimation of survival relies on the assump-
tion that transmitters do not influence demographic rates
(Pollock et al. 1989, Hagen et al. 2006). Previous studies on
grouse species have observed negative impacts of this mark-
ing method on survival and/or reproduction (Erikstad 1979,
Caizergues and Ellison 1998). We developed an innovative
modeling method to test a potential short-term capture
effect on survival directly by modeling its effect on survival.
We also explored the hypothesis that the impact of capture/
physical recapture on survival would be noticeable over sev-
eral months by using a more complex model based on 17
states (Supplementary material Appendix 5). This analysis
showed that only the first month after the recapture present
a different survival probability. Survival probability imme-
diately after breeding season capture was on average 9—10%
lower than survival probability not following capture. The
magnitude of this negative impact is quite low compared to
that highlighted in a previous study on rock ptarmigan in
Canada (Cotter and Gratto 1995), where they found that
radio-equipped adult males had a survival rate about 20-38%
lower than leg-banded birds during the month of June. We
estimated the impact of capture on survival by comparing
survival immediately after the first capture with the survival
of birds during the whole season and of the years after. How-
ever, in our study first captures were biased towards brood-
rearing females, which are known to have lower survival than
non-brood hens. Thus, our study design may overestimate
the impact of capture on survival. Females recaptured dur-
ing the breeding period that were handled in order to change
their transmitter had similar mortality rates to that following
initial capture. The 16 females recaptured during autumn
survived the first month after release, however, only three
were fitted with new transmitters, the remainder were only
lured to catch their chicks. We cannot conclude whether this
higher survival in autumn is related to body condition or
reduced stress related to brooding older chicks.
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Figure 5. Population trajectories predicted for the next 40 years by the stochastic model for the Canigou massif (CM, left) and Haut Giffre
(HG, right), that combined both the models of survival and reproduction, with an initial population of 100 females. Parameter values were
derived each year from the posterior distributions. “T'=23’ corresponds to the median extinction rate at HG.

Contrasting population trajectories

Our findings suggested that the population at CM was
stable, and the one at HG was declining. The asymptotic A
obtained at CM (A=1.01) was consistent with annual spring
counts of males and late summer counts of adults and young,
which indicated a slight decline (<1% per year) from 2000
to 2009 (<www.observatoire-galliformes-montagne.com>).
Spring counts at HG indicated a decline (4% per year)
(Calenge 2011, Novoa et al. 2014), but our estimates indi-
cated a 19% annual decline. We speculate that asymmetrical
dispersion may explain this difference between the estimated
A and observations from counts. Source—sink dynamics seem
a common feature of grouse populations in anthropogenic,
fragmented landscapes (Kirol et al. 2015). Previous studies
on white-tailed ptarmigan have shown the importance of
external recruitment on the persistence of small populations
(Martin et al. 2000).

We did not find measurable difference in survival between
our two sites. Alternatively, we detected strong differences in
breeding success that explained the contrasting trajectories
of our populations. We found a 30% lower nest success,
and productivity (i.e. chicks per hen and brood size) two
times lower at HG than at CM. These results indicated that
breeding failure was much higher at HG and throughout
the reproductive period. We speculate that a succession of
years with an unfavorable climate, especially due to rainfall
during the chick-rearing period in the Alps lead to this low
reproductive success. Additionally, bird body condition in
the Alps was poor compared to the Pyreneces (Novoa et al.
2008, Kobayashi and Nakamura 2013). Breeding failure
could related to a divergence in predator community related
to the large ski resort in HG that may foster generalist preda-
tors (Watson and Moss 2004).
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Sex, age and seasonal-dependent variations of
survival probabilities

Odur results showing variation in survival between sexes and
seasons are consistent with those of other studies. Monthly
survival was higher in winter compared to autumn or breed-
ing period. This seasonal pattern of survival is consistent
to what has been observed in Norway for the willow ptar-
migan (Sandercock et al. 2011). Mountain populations’
natural mortality was highest during autumn movements
and nesting due to predation by gyrfalcons Falco rusticolus,
while lower for coastal populations with wintering falcons
(Broseth et al. 2012). We suspect a comparable pattern in
our mountain populations with a decrease in the occurrence
of mammalian predators and raptors during winter. We
also found that adult male monthly survival was marginally
higher than females during autumn and the breeding period,
but the opposite occurred in winter. Generally, females are
more exposed to predation during reproduction (from June
to August), and males are more vulnerable during territorial
defense (from March to June, Hannon et al. 2003).

Slow pace of life in peripheral populations of rock
ptarmigan

As expected, our annual survival estimates were high
(female=0.65) compared to previous estimates for north-
ern populations of rock ptarmigan (range=0.40-0.65,
Unander et al. 2016). However, we found the opposite pat-
tern for fecundity: mean brood size in late August turned out
to be low at both sites (2.5 at HG and 3.0 at CM) in com-
parison with arctic populations (from 5.5 to 7.1 in Svalbard;
Steen and Unander, 1985). Our results support the hypothesis
that these southern populations exhibit survivor strategies of



the ‘slow—fast continuum’ within this species (Unander et al.
2016). With higher survival and reduced annual fecundity,
the generation times estimated at both sites (Alps=4.94 years,
Pyrences=4.41 years) were about 43% higher than those
reported for rock ptarmigan in Canada (2.61 years; Wilson
and Martin 2012). In addition, adults were the dominant age
class at both sites (60-80%) in contrast to northern popula-
tions (70-83% of young; Magnusson et al. 2004, Novoa et al.
2008). Demographic strategies based on a longer lifespan
allow reproductive efforts to distributed over time, lessening
the consequences of the occasional year of reproductive fail-
ure (Stearns 1976, Gillespie 1977, Bennett and Owens 2002).
The populations we studied are inevitably more sensitive than
northern populations to changes in survival compared to
changes in reproduction. The slow demography of our study
populations make them less able to tolerate disproportional
mortality to adults (i.e. excessive predation or harvesting rates)
compared to populations from core areas (Lebreton 2005,
Péron 2013, Okamoto 2018).

Conclusion

We confirmed our hypothesis indicating that peripheral
population was associated with a slower pace of life com-
pared to core populations. Nevertheless, our two popu-
lations were unique because they were situated at their
distributional limits and at high altitude. The importance
of interactive effects across elevation and latitude on life his-
tory-traits for precocial birds in temperate regions cannot be
ignored (Balasubramaniam and Rotenberry 2016). Indeed,
latitude determines the alticude at which preferred ptarmi-
gan habitats occur (Unander et al. 2016, Balasubramaniam
and Rotenberry 2016). Arctic and alpine habitats are both
characterized by short breeding seasons, cold temperatures,
limited food availability and potentially high predation rates.
However, day length and breeding prospect duration differs
drastically during the breeding period along the latitudinal
gradient (Sandercock et al. 2005b). Therefore, the disentan-
gling of the respective influence of latitude versus position at
the periphery or core was not totally possible in our study.
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Supplementary materials: Life on the edge: common slow pace of
life but contrasted trajectories of alpine rock ptarmigan

populations at their southern margin

APPENDIX 1: Geographical breeding distribution of the rock ptarmigan (Lagopus muta).
Stars indicate the position of our two study sites: Canigou massif (CM) in the French
Pyrenees and Haut Giffre (HG) in the French Alps.
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APPENDIX 2: Sample size details.

Year

99 00 01 02

03 04 05 06

07 08 09 10 11 12 13 14

15 16 17 |Total

A
Y
J

5
1
1 1

2
1
1

2

2
1
1

1 4 4
1 2
1

3

7 4 4 4 3 2 4 1
3 31 2 2

6 8 9 9 5 6 101 3

3 |55
1 /19
11|78

Total

1 7

4

2

4

2 6 5

1
5
9

13 12 13 12 9 12 13 7 6

15152

Table 1: Total number of radio-equipped rock ptarmigan (N=152) at CM (Canigou massif) by

year and age (juvenile: <8 months, yearling: 8-20 months, adult: >20 months) between 1999
and 2017.

Year

99 00 01 02 03 04 05 06 07

08 09 10 11 12 13 14 15 16 17

Total

A
Y
J

0

3 2 6 4 8 8 6

1

2 1 3
3

12163 101 4 6 9 3 3
2 1 3 1 2 1 2
3 4 4 4 3 5 4

104
19
30

Total

0 0 3 2 7 4 109 12

172110151 6 9 14 4 9

153

Table 2: Total number of radio-equipped rock ptarmigans (N=153) at HG (Haut Griffe) by

year and age (juvenile: <8 months, yearling: 8-20 months, adult: >20 months) between 1999
and 2017.
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APPENDIX 3: Fieldwork intensity throughout the year at both sites combined: Canigou
massif (CM) in the French Pyrenees and Haut Giffre (HG) in the French Alps. Monitoring

included both visual observation and radio-location from distant locations (such as from
roads, especially in winter).
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APPENDIX 4: Model selection for the survival analysis of radio-marked rock ptarmigan
from 1999 to 2007 in the northern Alps and the eastern Pyrenees presented in the main text.
The matrix presented in the main text of the article corresponds to a sub-part of the complete
model selection presented in appendix 5. This appendix present the part of the model selection
that rely to the analysis presented in the main text, while appendix 5 present the part of the
model selection specific to the estimation of the duration of the capture effect.

We adopted a sequential backward selection procedure from a general model that included
effects, and all interactions between effects: age.season.sex.site + (J1,R)*x + f(Y1,Y)*x
+f(A1,A)*x + f(R1,A)*x

(1) Effect of age and season on state at first capture

Initial state() ~ # of parameters Deviance QAIC QAICc Delta AIC
age.season 46 1988.11 2080.11 2081.06 0
age 42 2306.89 2391.68 2391.68 310.62

(Note that in multi-state models, selection of initial states is independent from the selection of

other parameters, so hereafter we applied a simple age effect for computational reasons.)

(2) Effect of state on physical recapture probability

r() # of parameters Deviance QAIC QAICc Delta AIC
f(A Al) 41 2307.29 2390.05 2390.05 0
f(A, Al) 42 2306.89 2391.68 2391.68 1.63

(3) Effects of age, sex and season effect of capture/recapture on survival following

capture/recapture
Age:
# of Delta
ax+b Deviance QAIC QAICc
parameters AIC
f(J1Y1A1R1, JYA)*x 23 2328.72 2374.722374.9630
fULY1ALJYA)*x + f(R,A)*X 24 2328.16 2376.162376.42 1.43
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fUL,J)*x +F(YIAL YA)*x +f(R,A)*X 25 2327.51 2377.512377.80 2.83

FOLIYX +EYLY)*x +H(ALAY*x +f(RA)*x 26 2327.22 2379.222379.53 4.57

Sex and season:

# of Delta AIC
ax +b parameters Deviance QAIC QAICc

17 2337.0105 2371.01 2371.14 0
season 18 2336.5134 2372.51 2372.66 1.52
sex 18 2336.9917 2372.99 2373.14 2.00

(4) Effect of site on natural survival

s() # of parameters Deviance  QAIC QAICc Delta AIC
e 232722  2379.22 2379.53 0
age.Season.Sex+ - »7 232713 238113 2381.47 1.93

site

age season.sex.site 42 230558  2390.38 2390.38 10.85

(5) Site, age and sex by season on natural survival (10 best models from selection with
simple age effect on initial states; au=autumn, bp=breeding period, w=winter, aubp

= autumn and breeding period together).

Natural survival # of ) Delta
Deviance QAIC QAICc

parameters AIC

Jaubp + Jw + YAaubp.sex + 11 2339.29 2361.29 236135 O

Y A.w.sex

Jaubp + Jw + YA.aubp.sex + 10 234155 236155 2361.60 0.24

YA.wW

J.aubp.site + J.w + YA.aubp.sex 11 2340.54 2362.54 2362.60 1.25

+ YAw

Jaubp + Jw + YA.aubp.sex + 11 2340.66 2362.66 2362.72 1.37
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YA.w.site

J.aubp + J.w.site + YA.aubp.sex 11 2340.81 2362.81 2362.87 1.52
+ YA.w

Jaubp + Jw + YAbpsex+ + 11 2340.84 2362.84 2362.90 1.54
YAau + YAw

J.aubp +Jw + YA.aubp + YAw 9 2345.12 2363.12 2363.15 1.80
J.aubp + Jw + YA.aubp.sex + 11 2341.31 2363.31 2363.37 2.01
YA.w + site

J.aubp + J.w.site + YA.aubp.sex 11 2342.22 2364.22 2364.28 2.93
+ YA.w.sex

J.aubp + Jw + YAbp + YAau 10 2344.26  2364.26 2364.31 2.96
+ YAw

APPENDIX 5: Survival analysis based on 17 states to test for the duration of the capture
effect

The model presented here is a more complete version of the one presented in the main text,
that aimed at estimating the duration of the effect by testing different thresholds. The initial
model consisted of 17 states combining both the age class of the bird (J,Y or A) and whether
they were recently radio-equipped (1: less than one month ago, 2: between one and two
months, 3: between two and three months, 4+ four months or more). For female adults that
were physically recaptured a second or third time (R) we used the same numbering (R1, R2,
R3) to indicate when they were recaptured. The two last possible states were ‘newly dead’
(ND) and ‘dead’ (D). Recapture here refers to radio-equipped birds that were physically
recaptured a second or a third time, all noted R because of low sample size. In our dataset, it
included only adult females at states Al, A2 or A4+ that were recaptured in order to mark
their brood.

We applied an additive effect of first capture and physical on survival to deal with the fact
that captures occurred unevenly across months and seasons (Al captures: 1.3% winter, 95.3%
breeding period, 3.1% autumn; Y1 captures: 94.7% breeding period, 5.3% autumn; J1
captures: 97.2% autumn, 2.8% breeding period; R1 recaptures: 68.6% breeding period, 31.4%
autumn). Consequently, the impact of capture on juvenile survival was extrapolated from the

effect on yearlings and adults. To test the hypothesis that the impact of capture/physical
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recapture on survival would lessen after a month, we forced survival from states 1 to 4+ to

increase gradually, using a standardized covariate (in model selection noted x).

Figure 1: Initial state—state transition matrix used in the survival analysis of rock ptarmigan
from 1999 to 2007 in the northern Alps and the eastern Pyrenees for the analysis that
estimates the duration of the capture effect during the first four month after release. The
matrix presented in the main text of the article corresponds to a sub-part of the complete
model selection. The departure state at time t-1 is presented in rows and the arrival state at
time t in columns. The transition from one state to another from occasion t to t+1 was
modeled through three successive steps: survival (s), physical recapture (r) and ageing (a). At
first capture, birds could be in one of the three following states: J1, Y1 or Al.

Ja+ Y4+ A4+ J1J2J3Y1Y2Y3Al A2 A3R1IR2R3NDD

Ja+[s*(l-a)sa 0 00000O0O 0 0000 1-50]
Y4+ 0 s*(1-a)s*a 0000 0 O O 0 0 00 0 1-s0
A4+ 0 0 s*(1-n0 000 0 0 O 0 0 s*r0 0 1-s0
J1 |0 0 0 0s000O00O0 0 0 000 1-s0
J2 |0 0 0 00s0O0O00O0 0 0 000 1-s0
J3 |s 0 0 00000O0O0 0 0 000 1-s0
Y1 |0 0 0 0000 s 0O 0 0 000 1-s0
Y2 |0 0 0 0000 0 s O 0 0 000 1-s0
Y31]0 S 0 00000O0O0 0 0 000 1-s0{
Al |0 0 0 0000 O O s*1-no 0 s*r0 0 1-sO
A2 |0 0 0 00000O0O0 s*(1-r)0 s*r0 0 1-s0
A3 |0 0 S 00000O0O0 0 0 000 1-s0
R1 |0 0 0 0000 0 O0O 0 0 0 s 0 1-s0
R2 |0 0 0 00000O0O 0 0 00 s 1-s0
R3 |0 0 S 0000 0 O0O 0 0 0 0 s 1-s0
ND |0 0 0 0000 0 O0O 0 0 000O0 1
D |0 0 0 00000O0O 0 000O00O0 1
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We adopted a sequential backward selection procedure from a general model that included
effects, and all interactions between effects: age.season.sex.site + (J1,J2,J3,J)*x +
f(Y1,Y2,Y3,Y)*x +f(A1,A2,A3,A)*x + f(R1,R2,R3,A)*x

Below is mentioned the part of the model selection that were specific to this model, that is
complementary to the selection model of the main text analysis presented in appendix 4.

(1) Effect of state on physical recapture probability

r() # of parameters Deviance QAIC QAICc Delta AIC
f(A A1, A2) 42 2303.97 2387.97 2388.77 0

f(A, Al, A2) 43 2302.54 2389.38 2389.38 0.60

f(A AL A2) 41 2307.29 2390.05 2390.05 1.28

f(A A2, Al) 42 2305.58 2390.38 2390.38 1.61

f(A, AL A2) 42 2306.89 2391.68 2391.68 291

Physical recapture probability was two times lower for states Al and A4+ (adults radio-
equipped less than a month ago or at least four months ago, r=0.02; 95% CI: 0.01-0.02) than
for state A2 (adults radio-equipped between one and two months ago, r= 0.04; 95% CI: 0.02—
0.09).

(2) Effect of duration of the capture effect

To estimate the effect of capture and the duration of this effect, we compared models using
different values for the covariate in order to test slopes that corresponded to different

durations and timing of the linear effect (ax + b with a the slope and b the intercept).

X Zaramete: Deviance QAIC QAICc Delta AIC
1000 10 2341.55 2361.55 2361.60 0
2-1-10 10 2343.14 2363.14 2363.19 1.60

2-1 00 10 2343.74 2363.74 2363.79 2.19

-3-2 -10 10 2344.39 2364.39 2364.43 2.84
0000 9 2348.50 2366.50 2366.54 4.94
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2210 10 2346.51 2366.51 2366.55 4.96
1-1-10 10 2346.56 2366.56 2366.61 5.01
1 -100 10 2346.89 2366.89 2366.94 .34

(5) Sex, season and duration of capture effect on survival following recapture (R) (with

simple age effect on initial states) ax + by + c.

# of
xly Deviance QAIC QAICc Delta AIC
parameters
210 00/-100 0.season 13 233436  2360.3552 236044 0
-1000/-1000 12 233849 236249 236256 2-13
-1000/-2-100 12 2339.79 2363.79 2363.86 3.42
1000/-3-2-10 12 2340.15 2364.15 2364.22 3.78
210 00/-1000.sex 13 2338.32 236432 236440 397

APPENDIX 6: Details on reproduction analysis and models outputs.

Nest success analysis using a generalized mixed model with a binomial error

Results from the r.squaredGLMM(MuMIn) : The random year effect explained 1.92% of
variation while the random effect of hen’s identification number (id) effect accounted for very
little of the variation. In the model with a fixed age model, the percentage of variance
explained was comparable, while in the model with a fixed effect of site, the latest accounted

for about 2.3% of the variation.

Age effect :

Random effects group name | Variance Std.Dev.
Id (109) <0.001 < 0.001
Year (18) 0.064 0.253
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Fixed effects | Estimate Std. Error | z value Pr(>|z|)
Intercept -0.136 0.810 -0.168 0.867
age -0.088 0.430 -0.203 0.839
g, o
g7 —
i —
1 Age
Site effect :
Random effects group name | Variance Std.Dev.
Id (109) <0.001 <0.001
Year (18) 0.035 0.187
Fixed effects Estimate Std. Error z value Pr(>|z|)
Intercept -0.048 0.219 -0.218 0.827
siteP -0.562 0.325 -1.727 0.084 .
o i
3
g
©
3
._‘é
e °
o “;
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Proportion of hens with chicks at the end of August analysis using a generalized mixed

model with a binomial error

Results from the r.squaredGLMM(MuMIn): Both the random effect of the hen’s identification

and the random year effect explained very little of the variation. In the model with a fixed age

model, the percentage of variance explained was comparable, while in the model with a fixed

effect of site, the latest accounted for about 5.5% of the variation.

Age effect :

Random effects group name | Variance Std.Dev.

Id (109) <0.001 <0.001

Year (18) <0.001 <0.001

Fixed effects | Estimate Std. Error | z value Pr(>|z|)

Intercept -0.844 0.864 -0.977 0.328

age -0.021 0.461 -0.045 0.964
Predicted values of prop  Median + 95%IC

Site effect :

Random effects group name | Variance Std.Dev.
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Id (109) <0.001 <0.001

Year (18) <0.001 <0.001

Fixed effects Estimate Std. Error z value Pr(>|z|)
Intercept -1.318 0.258 -5.104 <0.001***
siteP 0.879 0.351 2.502 0.012 *

Predicted values of prop N edian + 95%IC

Brood size of hens with chicks at the end of August using a generalized mixed model

with a zero-truncated Poisson error

Plots of zero-truncated models results showed good convergence. The over dispersion

parameter for the truncated Poisson model was of 1.1, which is acceptable. Because the

MuMlIn package cannot deal with ZTP, we quantified the percentage of variation explained

by the models using a Poisson distributed error. Results from the r.squaredGLMM(MuMIn) :

The random year effect explained 1,92% of variation while the random effect of hen’s

identification number (id) effect accounted for very little of the variation. In the model with a

fixed age model, the percentage of variance explained was comparable, while in the model

with a fixed effect of site, the latest accounted for about 1.9% of the variation.

Age effect :
Random effects group name | Variance Std.Dev.
Id (138) 0.017 0.131
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Fixed effects | Estimate Std. Error | z value Pr(>|z|)

Intercept 1.027 0.251 4.09 <0.001***
age -0.003 0.133 -0.02 0.984
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Site effect :

Random effects group name | Variance Std.Dev.

Id (138) 0.01126 0.1061

Fixed effects Estimate Std. Error z value Pr(>|z|)
Intercept 0.916 0.082 11.178 <0.001***
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Discussion

Démographie comparée au sein du taxon des galliformes

Notre étude bibliographique des traits démographiques des galliformes ne nous a pas permis
d’effectuer une analyse comparative formelle comme nous le voulions initialement, en raison
de la trop faible quantité de données disponibles, en particulier concernant la survie. 1l est
ressorti de ce travail, qu’a ce jour, il semble impossible de s’appuyer sur ’utilisation de
métriques issues de I’étude des relations allométriques au sein de ce groupe comme cela a pu
étre fait dans d’autres situations (Devineau 2007a) pour inférer des valeurs de traits

démographiques pour les especes moins bien suivies.

Ce travail nous a néanmoins permis d’initier la construction d’une base standardisée de traits
démographiques, qu’il serait intéressant de partager avec le reste de la communauté
scientifique afin que des chercheurs puisse la compléter avec leur connaissance par exemple
de la littérature grise mais aussi avec les résultats de travaux ultérieurs pour, a terme,
effectuer une analyse comparative lorsque le nombre de données sera suffisant. Les analyses
comparatives sont des approches trés attrayantes. En effet, elles permettent la mise en lumiére
de grands patrons concernant les compromis de traits d’histoire de vie et leur évolution, qui
apportent notamment de nombreuses informations sur le potentiel évolutif des espéces face a
un environnement changeant (Sandercock et al. 2005, Jiguet et al. 2007). Elles peuvent étre
utilisées dans des analyses intégrées par exemple sous forme d’informations a priori
(Kindsvater et al. 2018). Cependant, cette approche nécessite une grande quantité de données
et de préférence de qualité homogene (Bennett and Owens 2002). Ces travaux illustrent le
besoin de tendre vers une meilleure mise en commun des données a 1’échelle mondiale, une
amélioration des informations qui leurs sont associées (incertitude, localisation etc)(Reichman
et al. 2011) et un effort de recherche sur des espéces ailleurs qu’en Europe ou Amérique du

Nord.

Populations en marge de distribution : les galliformes de montagne en France

caractérisés par des démographies lentes

Nos résultats, basés sur le suivi individuel de 300 lagopédes alpins (répartis sur 18 ans), nous
ont permis de confirmer le positionnement de populations en marge sud francaise a

I’extrémité « survie élevée - reproduction faible » du gradient intra-spécifique chez cette
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espece (Unander et al. 2016). Ce résultat vient confirmer le fait qu’il est difficile, pour ce type
d’espéce qui présente des stratégies démographiques trés hétérogénes au sein de leur
distribution, de se reposer sur des valeurs de traits démographiques issues de la littérature

récoltées sur d’autres populations pour proposer des mesures de gestion.

Les populations frangaises présentent en outre la particularité d’étre situées a la fois en marge
sud de la distribution, mais également en milieux montagnard. Des travaux ont montré
I’importance de I’interaction entre gradients altitudinaux et latitudinaux sur I’évolution des
compromis de traits d’histoire de vie chez les galliformes, en région tempérée et tropicales
(Balasubramaniam and Rotenberry 2016). Les milieux arctiques et alpins sont tous deux
caractérisés par une saison de reproduction courte, des températures froides, une quantité
limitée de ressources et des taux de prédation élevés (Martin and Wiebe 2004). En revanche,
ces milieux différent fortement quant a leur durée journaliére d’ensoleillement, ce qui peut
avoir des conséquences fortes sur les opportunités de prospection alimentaires (Sandercock et
al. 2005). Ainsi, la comparaison avec d’autres populations situées soit en milieux montagnard,
soit en limite de distribution, permettrait de mieux dissocier les influences respectives de ces

deux facteurs.

A D’échelle méme de la France, bien que les deux populations étudiées présentent des taux de
survie comparables, nos résultats ont montré de fortes disparités de succes reproducteurs. De
ce fait, les deux sous-populations présentent des trajectoires démographiques trés différentes,
et la sensibilité¢ du taux de croissance aux différents parametres démographiques n’est pas pas
tout a fait équivalente. Cette hétérogénéité illustre I’importance des conditions locales sur la
démographie de cette espéce et démontre encore une fois, a une échelle plus fine, que de se
baser sur des connaissances acquises dans une autre population est délicat et peut aboutir a de

mauvaises décisions en termes de gestion.

L’analyse matricielle nous a permis de montrer que bien que le taux de croissance de cette
espece est sensible de facon prépondérante aux modifications des taux de survie adultes,
I’influence de modifications des taux reproducteurs est non négligeable. Cette démographie
intermédiaire est commune a nos différentes espéces de galliformes de montagne et explique
pourquoi il est particulierement difficile pour ces espéces de déterminer la part respective des
différentes pressions qu’elles subissent, car ces dernieres peuvent agir sur I’ensemble du cycle

de vie (Caswell and Vindenes 2018).
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Ces résultats ont des conseéquences fortes en termes de conservation et de gestion des
populations. Dans le cas d’especes exploitées, un objectif central est de comprendre
I’interaction entre les effets du prélévement et la mortalité naturelle (Lebreton 2005, Péron
2013, Okamoto et al. 2020). En comparaison des populations nordiques situées en cceur de
distribution, fortement sensibles a des changements du succes reproducteur, la démographie
lente des populations francaise les rend moins susceptibles de tolérer de forts taux de
préléevements (Lebreton 2005, Péron 2013, Okamoto et al. 2020). Par ailleurs, comme la
période de chasse en France chevauche des saisons de forte mortalité naturelle (automne et
hiver), la chasse est probablement additive, en particulier pour les femelles (Hudson et al.
1997, Boyce et al. 1999, Kokko 2001). Une meilleure compréhension des impacts de la
chasse sur la démographie de ces especes est donc nécessaire pour ces populations

montagnardes si I’on veut s’assurer de la durabilité des prélevements.
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Chapitre 2 : Quels sont les facteurs impactant le plus
la dynamique des populations et a quelle échelle

Interviennent—ils ?

Introduction

Les résultats du chapitre 1 ont montré qu’il est difficile pour les populations frangaises de
galliformes de montagne d’avoir acceés aux parametres démographiques de fagon
suffisamment détaillée et généralisée dans I’espace, c'est-a-dire sur plusieurs populations,
pour étudier par quels meécanismes les pressions anthropiques et environnementales
influencent la dynamique des populations. Une facon plus indirecte, pour étudier cette
question est d’examiner 1’influence relative de ces facteurs sur les tendances des populations
(Sirkia et al. 2010, Furrer et al. 2016). Comme illustré dans le chapitre 1 sur deux populations
de lagopedes alpins, les galliformes de montagne présentent des tendances trés contrastées, a
la fois dans le temps et dans 1’espace (Cattadori 1999, Calenge 2011, Furrer et al. 2016,
Martinoli et al. 2017). Si cette hétérogenéité complique particulierement la généralisation des
résultats obtenus localement, elle offre néanmoins une belle opportunité pour identifier les

facteurs environnementaux qui influencent les tendances des populations.

Depuis 1998, les populations frangaises de galliformes de montagne ont fait 1’objet de
nombreux suivis par comptages coordonnés par I’OGM. On peut distinguer deux grands types
de comptages : les comptages de males chanteurs lors des parades au printemps et les
comptages effectués en aott, soit en fin de période de reproduction, a I’aide de chiens d’arrét
qui ciblent les femelles pour le tétras lyre et le grand tétras, afin d’estimer un ratio du nombre
moyen de poussins par poule et ainsi obtenir une estimation de la fécondité. Pour le lagopéde
et les deux especes de perdrix, comme il n'est pas possible de différencier les sexes lors des
comptages d'été, on estime le ratio jeunes/adulte. Pour les comptages de printemps, le nombre
de sites suivis, la période d’étude, la fréquence et le protocole d’écoute sont cependant assez
variables d’une espece a I’autre. Dans ce chapitre, nous avons choisi de nous concentrer sur

les données disponibles pour deux especes : le lagopede alpin et le tétras lyre.
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L’objectif ce de chapitre est dans un premier temps de décrire les tendances globales pour ces
deux espéces afin de mieux connaitre leur statut de conservation. Un second enjeu majeur est
de préciser nos connaissances quant a la variabilité spatiale et temporelle de ces tendances,
afin d’évaluer dans quelle mesure nous pouvons nous reposer sur ces contrastes (variabilité
spatio-temporelle) pour identifier des facteurs d’influence. La premiére partie de ce chapitre
présentera les résultats de travaux de modélisation des tendances de populations pour le
lagopede alpin sur 12 sites de réferences dans les Alpes. Ensuite, la seconde partie décrira
dans un premier temps les tendances de populations de tétras lyre sur 48 sites de références
dans les Alpes, puis cherchera a identifier dans un deuxiéme temps la part relative de

I’influence de différentes variables anthropiques et environnementales sur ces tendances.

2-1 Modélisation des tendances par sites des effectifs de males

chanteurs de lagopede alpin dans les Alpes

Jusqu’a présent, les analyses de tendances des populations de galliformes de montagne
agrégées par ’OGM étaient effectuées sur les données de comptage a 1’aide du logiciel TRIM
(Pannekoek and van Strien 2005), puis la synthése des résultats était présentée dans le bilan
démographique de I’OGM par unités géographiques (regroupement par région bioclimatique,
découpage des alpes en quatre ensembles ou unités). L’étude des tendances par sites de
lagopéde alpin avait d’autre part fait 1’objet d’analyses plus poussées, qui concluaient & une
trés forte variabilité spatiale et interannuelle (Calenge 2011). Cependant, un travail mené par
C. Calenge quant a la pertinence de [’utilisation du logiciel TRIM pour I’Observatoire des
galliformes de montagne a montré que les hypothéses intrinseques a I’utilisation de TRIM
sont trop contraignantes. Le non-respect de ces dernieres affecte directement les résultats
obtenus, qui par ailleurs ne sont pas associées a des mesures fiables de leur précision (Calenge
2008).

Les deux hypothéses non respectées qui posent le plus de probléme dans le cadre de 1’analyse
des données de comptages des galliformes de montagne sont en premier lieu la distribution
non aléatoire des valeurs manquantes qui générent des erreurs lors de I’imputation
automatique de ces valeurs manquantes par le logiciel, et dans un deuxiéme temps le
regroupement par unité géographique malgré des tendances hétérogénes au sein méme des
régions. Dans ce travail, nous avons donc analysé les séries de comptage avec une méthode
qui permet de gérer ces deux difficultés, en plus de prendre par ailleurs en compte la
variabilité de détection lors des comptages (De Valpine and Hastings 2002). En effet, de
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nombreux travaux ont montré 1’influence de différents facteurs sur la détection lors des
comptages de galliformes, en lien avec le comportement des oiseaux et celui des observateurs
(Muffat-Joly et al. in press, Marin-Cudraz et al. 2019, Dumont et al. 2019). Nous nous
sommes basés pour cela sur un certain nombre de sites pour lesquels les comptages ont été
répétés au sein d’'un méme printemps (jusqu’a 3 comptages, répartis sur 15 jours) et sur
plusieurs années. Nous utiliserons des modeéles hiérarchiques dits « state space » (De Valpine
and Hastings 2002), ces derniers ayant déja fait leurs preuves pour 1’analyse des tendances de
grand tétras dans les Pyrénées (Calenge 2012) et de lagopédes alpins en Suisse (Furrer et al.
2016).

Matériel et Méthodes

Le lagopede alpin a fait 1’objet de comptages de males chanteurs sur 14 sites de références
suivis dans le temps par I’OGM entre 1992 et 2016. Deux des 14 sites de référence ont été
¢cartés de I’analyse car leur mise en place était trop récente et les séries trop courtes (<6 ans).
Les 12 sites analyses présentent des surfaces de tailles variables (de 200 a 2000 Ha). Le
protocole impose de disposer d’autant d’observateurs que nécessaires pour couvrir, selon un
poste fixe (ou un itinéraire) préalablement défini, I’ensemble de la zone par la vue ou par
I’ouie pendant la durée matinale du chant, soit plus précisément durant I'heure qui précede le
lever du soleil. Selon les sites, 1’observateur effectue un itinéraire en s’arrétant réguliérement
pour écouter pendant Smin ou se place au niveau d’un point fixe offrant une vue sur
I’ensemble de la zone. Les comptages sont effectués par les membres du réseau OGM chaque
année au cours des mois de mai et juin (mi-mai dans les Alpes du sud, fin mai /début juin
dans les Alpes du nord), au plus proche du pic d’activité de chant, lorsque les oiseaux sont
territoriaux, ce qui facilite leur comptage. Le comptage doit se faire dans de bonnes
conditions météo. Sur certains sites et pour des raisons de logistique les comptages ont été
effectués un an sur deux. Enfin, un second réplica intra-annuel est parfois disponible pour un
certain nombre de sites et d’années. A noter que ce protocole présente diverses sources
d’erreurs potentielles, notamment la difficulté d’estimer la distance et la direction des males
chanteurs, ainsi que la mobilité des oiseaux pendant le chant, autant de points pouvant
augmenter I’incertitude dans 1’élimination des double-comptages (Muffat-Joly et al. in press,
Marin-Cudraz et al. 2019). Dans notre analyse, ces incertitudes sont prises en compte grace a

la modélisation d’un processus d’observation.
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L’analyse des tendances de population du lagopede alpin sur ces 12 sites de référence a été
menée en utilisant le méme modele que celui appliqué aux séries de comptages téetras lyre,

présenté dans 1’article associé a ce chapitre (voir 2.2) dans un cadre bayésien.

Résultats

Les résultats des tendances site par site sont présentés plus en détail dans I’Annexe 2-1. Les
figures de synthese 1 et 2 présentent les taux de croissance annuels médians par site, ainsi que
les intervalles de crédibilité a 80% et la probabilité a posteriori d’étre en augmentation ou en
déclin pour ’ensemble des sites. On observe une forte hétérogénéité des tendances selon les
sites, néanmoins avec un intervalle de crédibilité de 80% on note que 4 des 12 sites sont en
déclin significatif. Les intervalles de crédibilité des 8 autres sites recoupant zéro, il nous est
impossible de conclure quant a la tendance des effectifs. Par ailleurs, les estimations sont
associees a des intervalles de crédibilité assez larges, notamment pour les deux sites situés

dans le parc national des écrins (sites n° 5 et 10).

19 Lac d'Allos e
15 Col du Grand Fond — A
11 Hauts plateaux du Vercors — —e—
10 Chantelouve —
9 La Tournette — ——
8 Col de la Cayolle —e—
7 Le Plan du Lac — e
6 Pic de Ségure —e—
P,
5 Chargés — Saut du Laire —|
4 Bramant — H——
2 Ste-Foy-Tarentaise — ——
‘1%
1 Sixt o a0
I T I T
-0.2 -0.1 0.0 0.1 02

Taux de croissance annuel maoyen (IC 80%)

Figure 1 : Taux de croissance annuel médian (IC Figure 2 : Localisation des 12 sites de
comptage lagopédes alpin suivis par I’'OGM
utilisés dans [’analyse. Les camemberts

sites de comptage lagopéde alpin suivis par I’OGM. représentent pour chaque site la part de la
distribution a posteriori du taux de croissance
annuel médian estimé par le modele en dessus
(vert) et en dessous (rouge) de zéro. En
d’autres mots, la probabilité que le site ait été
sur la période en augmentation ou en déclin.

80%) estimé par le modéle a « espace état » pour 12
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2-2 Facteurs biotiques et abiotiques suspectés d’influencer la

dynamique de population des galliformes de montagne

Une enquéte effectuée par Chamberlain et collaborateurs en 2016 auprés de 19 experts des
¢cosystémes alpins a travers I’Europe a identifi¢ les galliformes de montagne et en particulier
le tétras lyre, la perdrix bartavelle et le lagopede alpin comme les espéces les plus menacées
parmi un panel de 69 especes d’oiseaux alpins. Parmi les menaces évaluées, seules les
catégories «énergie» et « foresterie » ont été jugées d'importance mineure, tandis que les
autres ont obtenu des scores élevés, en particulier « changement climatique », « loisirs »,

« paturage » et « urbanisation » (Table 1, Chamberlain et al., 2016).

Table 1: Classification des menaces pour les trois especes de montagne identifiées comme les plus a

risque, sur une échelle de 0 (menace négligeable) a 3 (menace majeure) dans [’étude de (Chamberlain
et al. 2016). Tableau modifiée a partir de (Chamberlain et al. 2016, Martinoli 2017).

Tétras | Perdrix | Lagopéde

Categories DEEE lyre | bartavelle | alpin

Augmentation de la surface utilisée pour la
Urbanisation construction d’habitation de commerces ou 3 3 3
d’industrie

1 Foresterie : changements dans les pratiques

Agriculture et de gestion 2 0 0
sylviculture 2 Paturage : Augmentation ou diminution de la 2 2 2
charge pastorale, perturbation nids au sol
1 Fermeture des habitats en résultat de
Modifications des 1 aba_n_don_ du pastoralisme (vieillissement ou 5 0 5
systémes naturels densification des f_oretg) _ 5 3 5
2 Changements climatiques : effets directs et
indirects
Exploitation Prélévements Iégaux et illégaux par la chasse 1 3 3
Intrusion et Activités de loisir : effets directs des
perturbation perturbations et indirects via des modifications 3 3 3
humaine d’habitat
. Développement des énergies renouvelables
Production L
d*énergie et telles que Igs eohenne; Qes ce,nt'rales
o hydroélectriques (qualité et débit des cours 0 0 0
exploitation ; . .
miniere d’eau, modifications des berges) et des

centrales solaires

Un travail de synthése des travaux menés jusqu’a présent effectué par I’équipe frangaise de
I’ONCEFS spécialiste des galliformes de montagne a abouti a des résultats légérement
différents (note interne ONCFS). En effet, si les activités de loisirs sont considérées comme
particuliérement prégnantes pour presque toutes les espeéces comme dans I’étude de

Chamberlain et al (2016), la foresterie est cette fois-ci considérée comme une menace majeure
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pour les especes associées aux milieux forestiers, tandis que le pastoralisme est jugé important
pour les especes liées aux milieux ouverts. Une description plus détaillée de certains de ces
facteurs susceptibles d’impacter la dynamique de population de galliformes de montagne, et
ce qui a été pu étre montré dans la littérature concernant ces facteurs, sera présentée ci-

dessous.
Fermeture des habitats

Comme mentionné dans I’introduction, les zones subalpines subissent actuellement un
abandon du péaturage sans précédent dans certaines zones notamment dans les alpes du nord,
et du surpaturage dans les parcelles productives des alpes du sud (Patthey et al. 2012).
Concernant les especes nécessitant a la fois des milieux ouverts et fermés pour accomplir leur
cycle de vie, telles que le Tétras lyre, des travaux ont montré que la fermeture des milieux par
des espéeces de ligneux détériore la mosaique d’habitat nécessaire a 1’élevage et la protection
des nichées (Patthey et al. 2012, Braunisch et al. 2016). Dans les alpes du nord, ce processus
est notamment le résultat d’une extension des peuplements d'aulne vert (Alnus viridis) ou a
pin de montagne (Pinus mugo), ainsi que de formations végétales basses, constituées de
rhododendrons (Rhododendron spp.) ou de genévriers (Juniperus spp) (Decout 2007). Des
¢tudes ont montré que cette expansion de 1’aulne vert entraine dans certains cas une baisse de
la disponibilité en arthropodes nécessaire aux poussins de tétras lyre (Anthelme et al. 2001).
Quant aux ligneux bas, bien qu’ils fournissent un abri contre la prédation aux poussins, en
trop grande quantité ils deviennent un obstacle aux déplacements pour 1’alimentation et
peuvent également limiter la quantité d’invertébrés disponibles pour 1’alimentation des

poussins (Bernard 1981c).

Pour la perdrix grise de montagne qui affectionne I'alternance de pelouses et de landes, avec
des recouvrements en ligneux bas variables mais toujours supérieurs a 40 %, la reforestation
des landes d’altitude est considérée comme la principale menace sur les populations (Gallipyr
2012). Mais a l’inverse dans d’autres zones de milieux ouverts, ce sont des pratiques
pastorales trop intensives qui aboutissent localement a [I’élimination du couvert de

reproduction nécessaire a cette espéce (Bech et al. 2012b, Gallipyr 2012).

L’impact de la fermeture des habitats sur les populations de perdrix bartavelle est moins bien
connu. Cette perdrix, qui ne présente pas d’adaptations spécifiques au froid, évite les
enneigements trop importants et peut effectuer des mouvements migratoires en hiver dans les

milieux ouverts des altitudes moyennes ou basses (Bernard-Laurent 1991, Lips 2004). La
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raréfaction de ces habitats est de fait une des pistes évoquées pour expliquer le déclin des

populations dans les années 1970 et 1980 (Bernard-Laurent and De Franceschi 1994).

En ce qui concerne les espéces forestiéres (grand tétras et gélinotte des bois), elles sont
particulierement sensibles a la modification des peuplements forestiers agés, particuliérement
marqueés dans le Jura et les Vosges (Labigand and Montadert 1995). Le rajeunissement des
foréts et I’intensification de la récolte de bois, la densification du sous-bois en raison de la
concentration des péaturages vers les meilleures parcelles, la création de routes et
I’augmentation des activités de loisirs font en effet peser des menaces importantes sur les

habitats favorables a ces deux espéces forestieres (Leclercq and Ménoni 2018).
Activités de loisir

Les activités de loisirs en montagne ont augmenté de facon exponentielle depuis la fin de la
deuxieme guerre mondiale, en premier lieu avec I’installation croissante des stations de ski
(Caprio et al. 2011). Depuis une dizaine d’années ces activités se sont diversifiées, densifiées,
et ont maintenant lieu tout le long de I’année (Arlettaz et al. 2013b). Des travaux menés dans
les alpes suisses ont montré les réponses physiologiques (stress et bilan énergétique),
comportementales (budget d'activité) et démographiques (densités) du Tétras lyre aux sports
d'hiver, les oiseaux étant fortement influencés négativement par la présence de stations de ski
et de ski hors-piste (Montadert 2013, Arlettaz et al. 2013b). Concernant les effets directs sur
la dynamique de population, on peut citer notamment les collisions des oiseaux avec les
cables des stations de ski, collisions dont I’impact sur la survie est difficile a quantifier bien
que I’on pense qu’il soit conséquent (Bech et al. 2012a). Ces cas de mortalité surviennent a
une période ou la mortalité est assez faible (Canonne et al. 2020), il s’agit alors probablement
de mortalité additive (Péron 2013).

Par ailleurs, les aires d'hivernage sont moins freqguemment utilisées ou méme abandonnées en
présence de sports de neige, les stations de ski ayant un impact a priori plus fort que les
activités hors-piste (Braunisch et al.2011). Des travaux ont montré une association entre la
concentration en métabolites dans les féces induites par le stress lié aux activités de hors-piste
et la condition physique, donc la fitness, de grand tétras et tétras lyre (Thiel 2007). Enfin, une
é¢tude menée pendant la période estivale a montré que ’augmentation de 1’abondance en
prédateurs généralistes lice a la mise en place des stations de ski est a 1’origine d’une
intensification de la prédation des nids de tétras lyre, impactant ainsi leur succes reproducteur

(Wittwer 2007). En Haute-Savoie un suivi sanitaire des populations de lagopede alpin est
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réalisé depuis 2004, les résultats ont notamment montré que les oiseaux hivernant en zone
dérangée présentent des fréquences et intensités moyennes d’excrétion parasitaire
significativement plus importantes que les oiseaux en zone non dérangées. Les analyses
suggerent également un effet additif du dérangement hivernal et de la saison, la charge
parasitaire étant plus importante en cas de dérangement hivernal et pendant la saison de
reproduction (Novoa et al. 2014b).

Chasse

Les galliformes de montagne ont une longue histoire d’espéce gibier dans toute 1'Europe
depuis avant le Moyen Age (Storch 2007). Leur chasse est autorisée conformément aux
prescriptions de la directive Oiseaux 2009/147/CE. Pour ce qui est des populations francaises,
les six espéces de galliformes sont classées « espéces chassables », cependant la sous-espéce
de grand tétras (Tetrao urogallus major) est protégée dans les VVosges et le Jura. Les données
de prélévement sont centralisées depuis 1998 par les fédérations départementales de chasse.
Les chiffres fournis dans cette partie sont issus du bilan décennal de ’OGM 2010-2019

(Observatoire des Galliformes de Montagne ).

La gélinotte des bois est depuis les années 2000 assez peu chassée, avec entre 30 et 50
oiseaux prélevés par an dans les départements de I’Isére, de la Savoie et de la Haute-Savoie.
Les tirs de lagopede alpin sont beaucoup plus élevés dans les Alpes que dans les Pyrénées, ils
sont passés entre les années 2000 et 2009 d’environ 200-300 oiseaux par an a 50 et de 40 a 20
pour les deux massifs respectivement. Les prélevements de bartavelle sont variables et suivent
les tendances de populations estimées. On estime le taux de préléevement entre 2000 et 2009
de I’ordre de 3% de la population reproductrice. La chasse au coq de tétras lyre a vu ses
effectifs prélevés diminuer depuis les années 2000 (Ellison et al. 1988), passant de plus de
1000 cogs par an a environ 300-400 oiseaux, ce qui correspondrait a un taux de prélevement
actuel de I’ordre de 5%, voire 10% localement. La perdrix grise est 1’espece la plus chassée,
avec des niveaux de prélevements annuels compris entre 1500 et 2000 oiseaux pour la période
2000-2009. Quant au grand tétras, il est désormais protégé dans 1’est de la France et tous les
pays limitrophes en raison de la forte régression de 1’espéce suite a des prélevements trop
éleves, notamment documenté dans les années 1960 (Leclercq and Ménoni 2018). Les
tableaux de chasse pyrénéens sont passés de 1’ordre de 100 individus a la fin des années 1990

a des prélevements situés entre 0 et 30 cogs pour les années 2009-2018.
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Les conséquences de la chasse sur les paramétres démographiques des populations de
galliformes de montagne restent a ce jour tres peu connues, ce qui rend difficile la mise en
place de quotas de chasse ajustés. Malgré 1’importance de définir si la mortalité due a la
chasse doit étre considérée comme additive ou compensatoire a la mortalité naturelle (Ellison
1991, Kokko 2001), assez peu d’études ont été faites sur les populations en marge de
distribution (Zbinden et al. 2018). Les études théoriques prédisent que la sensibilité face aux
prélevements évolue le long du gradient intra-spécifique de traits d’histoire de vie, les
populations dites rapides étant plus a méme de pouvoir supporter des niveaux de prélevements
élevés en comparaison des populations dites lentes, pour lesquelles la survie influence
fortement le taux de croissance des populations. Les informations contenues a ce sujet dans
les études faites en milieux nordiques ne permettent donc pas d’extrapoler aux populations
alpines car ces derniéres présentent des caractéristiques démographiques différentes des
populations arctiques (Sandercock et al., 2005, chapitre 1). Par ailleurs, seuls les males de
tétras lyre et de grand tétras sont autorisés a la chasse. Les conséquences indirectes de ces
prélevements sur le sex-ratio et I’acces a la reproduction (tous les cogs ne présentant pas une
fitness équivalente) sont trées mal connues (Ellison et al. 1988). Les données de prélevement
par la chasse ont commencé a étre collectées dés 1’aprés-guerre mais de fagon assez
hétérogene et non standardiseée, il est alors difficile de pouvoir étudier finement I’impact de la

chasse sur les populations (Cattadori et al. 2003).
Facteurs biogéographiques

L’isolement géographique ainsi que le fait de se trouver en marge de distribution sont des
facteurs intrinseques aux populations alpines et pyrénéennes qui les rendent plus susceptibles
au déclin que les populations nordiques situées en coeur de distribution (Cattadori 1999, Vila-
Cabrera et al. 2019). Dans le cas des galliformes alpins, qui se situent a la fois en marge de
distribution et en milieu fragmenté, la réduction du flux génétique entre sous populations et la
dérive génétique sont renforcées par la dispersion postnatale qui est limitée et la philopatrie
élevée caractéristique des espéces de ce groupe (Caizergues and Ellison 2002, Corrales and
Hoglund 2012). Des travaux ont montré chez le tétras lyre une empreinte génétique de
fragmentation et de I’isolement des populations alpines frangaises, en comparant les
hétérozygoties attendues et observées, ainsi que la richesse allélique des populations alpines
avec celles obtenues en Fennoscandie (Caizergues et al. 2003a, Hoglund 2009). Par ailleurs,
pour le lagopéde alpin et le grand tétras, des études ont montré un isolement par la distance

des populations alpines francgaises (Segelbacher and Storch 2002, Caizergues et al. 2003b),
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favorisé par la présence de crétes montagneuses ou de larges vallées qui font obstacle a la
dispersion (Bech et al. 2009, Kormann et al. 2012). En ce qui concerne la perdrix grise des
Pyrénées, les lachers de perdrix d’¢levages soulévent de nombreux questionnements,
notamment quant aux conséquences €volutives d’éventuelles introgressions, puisqu’il a été
montré une distinction génétique forte entre les perdrix de plaines et celles de montagne
(Bech et al. 2012b). En comparaison des autres especes, la perdrix bartavelle présente une
distribution beaucoup plus restreinte, ce qui constitue également un élément de vulnérabilite.
Par ailleurs, des études ont montré un appauvrissement génétique des populations suite a des

déclins anciens (Randi et al. 2003).

Changements climatiques

Contrairement aux populations nordiques qui subissent, notamment en hiver, un climat trés
rigoureux bien que relativement prévisible ainsi qu’une saison de végétation trés courte, les
populations alpines font face a des climats de haute montagne moins rudes mais dont
I’imprévisibilité est beaucoup plus grande et associés a une forte amplitude des événements
extrémes (Sandercock et al. 2005, Alice Boyle et al. 2016b). On s’attend a ce que les
changements climatiques impactent de fagon principalement négative les espéces alpines
(Scridel et al. 2018).

Des études sur le tétras lyre ont pu montrer 1’influence négative de fortes pluies et basses
températures sur la survie des poussins dans les 15 premiers jours, puisque ces derniers ne
sont pas totalement autonomes sur le plan de la thermorégulation (Loneux et al. 2003, Viterbi
et al. 2015). Par ailleurs, des conditions défavorables peuvent également réduire la quantité
d’insectes disponibles pour 1’élevage des jeunes ainsi que le temps de prospection alimentaire,
ce qui va avoir des conséquences sur la condition physique des poussins (Erikstad and
Andersen 1983). Un décalage entre le pic de ressource et le besoin des oiseaux (Visser et al.
2004, Ludwig et al. 2006) peut avoir pour conséquence d’une part de rendre les poussins plus
bruyants et d’autre part les femelles moins attentives, ce qui va augmenter les risques de
prédation (Baines 1991). Dans les alpes francaises, des travaux ont montré que le succes
reproducteur du tétras lyre semble meilleur les années avec un printemps et été chauds et secs,
favorable a la croissance de la végétation et a I’élevage des poussins. En revanche, des hivers
aux conditions climatiques extrémes semblent avoir un impact délétere sur la reproduction
I’année suivante, on peut penser que les poules terminent 1’hiver et donc entament la

reproduction en moins bonne condition physique (Barnagaud et al. 2010).
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Deux études ont pu montrer 'impact négatif d’un déneigement tardif, associé a un début
tardif de saison végétative, sur le succes reproducteur d’une population de lagopede alpin
dans les alpes (Novoa et al. 2008) et d’une population de lagopede a queue blanche (Lagopus
leucurus) dans la sierra Nevada (Clarke and Johnson 1992). Par ailleurs, un enneigement
tardif a I’automne diminue la survie du lagopéde alpin dans les Alpes italiennes (Imperio et al.
2013a). Une des hypotheses avancées par les auteurs est que les oiseaux ayant mué et donc de
couleur blanche seraient plus visibles sur le sol toujours de couleur brune, et donc plus
facilement repérables par les prédateurs. Enfin, il a également été montré 1’influence positive
d’une forte amplitude thermique pendant la journée en hiver sur les tendances de populations
de tétras lyre en ltalie (Viterbi et al. 2015), tandis que les hivers plus doux semblent affecter
négativement les populations de lagopéde a queue blanche du Colorado (Wang et al. 2002).
Ces deux phénomeénes sont probablement le résultat de conditions d’enneigement agissant sur
la hauteur et structure (notamment densité) de la neige utilisée pour effectuer des igloos de
protection contre le froid.

Enfin, on s’attend a ce que les changements climatiques a venir engendrent, sur le long terme,
des déplacements de populations vers de nouveaux habitats, devenus favorables (Hotta et al.
2019). On observe d’ores et déja une remontée en altitude de certaines populations de
lagopéde alpin en raison notamment de I’augmentation des températures et de la remontée de
la limite supérieure des arbres (Pernollet et al. 2015). En outre, ces changements du climat
vont également engendrer des modifications des interactions interspécifiques, tant pour les
autres especes animales que végétales, qui restent pour le moment difficiles a appréhender
(Jahren et al. 2016, Henden et al. 2017).

Dans cette partie, nous nous sommes basées sur les connaissances issues de la littérature
présentée ci-dessus pour construire des proxys des facteurs anthropiques et environnementaux
suspectés d’influencer le plus la dynamique de population du tétras lyre dans les alpes. Nous
avons ensuite intégré ces différentes variables dans des mod¢les afin d’évaluer I’importance

relative des différents facteurs a court (variation interannuelles) et long terme (tendances).
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Abstract

Mountains host complex ecosystems whose wide range of ecological conditions over small
geographical distances make them biodiversity hotspots. Yet mountain ecosystems are
particularly vulnerable to global changes. To ensure long-term conservation of mountain
biodiversity, a better understanding of the interactions between climate change and
modifications in land use, including a rise in recreational activities, is necessary. Most studies
have focused on only one of these factors at a time, leading to incomplete predictions. In this
study, we explored the relative contribution of both human activity and climate change on the
population dynamics of the black grouse (Tetrao tetrix), an emblematic cold-adapted species
of the Alps. We used data from a network of 47 monitoring sites dispersed around the French
Alps and surveyed since the 1980s or 1990s. We used this data to estimate black grouse
population growth rates and test for effects of biotic and abiotic pressures on both long-term
trends and inter-annual variations in these rates. Our results showed that population
trajectories were strongly heterogeneous in space with no general trend observed and no
spatial autocorrelation of site-specific trends. However, a general decline at the edge of the
black grouse distribution area was revealed. While the development of skiing and the impact
of hunting were probably of major importance until the 1980s in the study area, our results
suggest that their recent impacts on the black grouse population have been quite small. In
contrast, we found that site-specific median trends were strongly correlated with altitude and
vegetation phenology. Inter-annual variability in population growth rate was strongly
influenced by climatic conditions (level of summer precipitation and temperature) and
phenology (start of vegetative growth season and snowmelt date). These findings suggest that
birds in mountain habitats may be drastically affected by ongoing climate change — perhaps to
a greater extent than by an increase in recreational activities. However, other human activities
in the mountains (such as animal grazing or forest exploitation) that were not taken into

consideration in this study might also have a strong impact on habitat structure.

Keywords: black grouse, Tetrao tetrix, population trends, global changes, monitoring,

climate change
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Introduction

Mountain regions cover around 25% of the Earth’s surface (Kollmair et al., 2005). They are
characterized by a high diversity of habitats at a relatively small scale, resulting from different
topoclimates within narrow elevation gradients (Korner, 2004). As a consequence of this
variety of habitats, mountains are associated with high levels of species diversity, supporting
one-quarter of terrestrial biodiversity and hosting nearly half of the world’s biodiversity
hotspots (Myers et al., 2000). At high altitude, species specialized for cold conditions inhabit
small patches comparable to islands separated by unsuitable plains (Costanzi & Steifetten,
2019). As marked changes in environmental conditions occur over short distances in
mountains, species tend to occupy a smaller range compared to lowland species. This
characteristic, combined with isolation, makes them more prone to local extinction (Korner,
2007; Quintero & Jetz, 2018).

Compared to lowland ecosystems, mountain ecosystems have been relatively spared from
human activity (European Environment Agency, 2010). Nevertheless, the rapidity of current
global changes, which are deeply modifying the structure and functioning of ecosystems, is
expected to have major consequences on mountains in the years to come, notably in Europe
(Beniston, 2003; Chapin Il et al., 2000). In the Alps, over the last half century, land use has
dramatically changed. Agricultural activities, principally pastoral, have either strongly
declined or increased, depending on a parcel’s potential yield and accessibility (Fischer et al.,
2008; Strebel & Buhler, 2015). In addition, recreational activities have exploded over the last
three decades, with the introduction of new and ubiquitous summer and winter sports
(Arlettaz et al., 2007; Jenni-Eiermann & Arlettaz, 2008). The intensity of these activities,
however, varies from one massif or valley to another due to accessibility, conditions, substrate

and climate (Braunisch et al., 2011).

In addition to these changing patterns of human activities, ongoing climate change is
occurring faster in mountains than in plains and is expected to have a strong impact on
mountain ecosystems (Beniston, 2003; Scridel et al., 2018). An increase in temperature is
expected to lead to a shift of the upper edge of forests towards higher altitudes and a general
increase in the dominance of woody deciduous shrubs at high elevations (Gehrig-Fasel et al.,
2007; Walther et al., 2005). The major alterations in both the intensity and distribution of
precipitation that is predicted will also strongly modify microclimates, notably through

changes in snowfall and soil humidity (Walther et al., 2005). The consequences of these
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changes on ecosystems are difficult to forecast and are likely to vary greatly locally.
Nevertheless, significant changes in both vegetal and animal phenology are expected (Visser
& Both, 2005).

In this context, the human activity and climate change already occurring in mountains are
having major consequences on biodiversity, and these are expected to increase in the years to
come (Dirnbdck et al., 2011; Hoorn et al., 2018). While an increasing number of studies are
documenting the response of animal species to global change (Both et al., 2006; Chen et al.,
2011; Stephens et al., 2016), these tend to focus on one factor at a time, leading to poor
knowledge of the relative contribution of each potential factor and their interactions and thus
to incomplete predictions (Harrington et al., 1999; Jetz et al., 2007). Disentangling the factors
most affecting each taxa is crucial to ensure effective management and conservation (Bowler
et al., 2018; Ceballos et al., 2015; Harrison & Quinn, 1989).

The aim of this study was to explore the relative contribution of global changes on population
trends of black grouse (Tetrao tetrix) in the French Alps. The black grouse is an emblematic
species of cold ecosystems, inhabiting a broad range of mountainous and boreal habitats
(Cramp & Simmons, 1980; Storch, 2007). Despite its large global population, like all alpine
Galliformes, the species is considered in need of conservation and is listed in Annex | and Il
of the EU Birds Directive (Storch, 2007). The black grouse is a particularly relevant case
study for investigating the interactions and relative contribution of different global changes as
the species is expected to be sensitive to pressures such as habitat fragmentation (Kurki et al.,
2000; Kurki & Linden, 1995), forest maturation (Pearce-Higgins et al., 2006), either shrub
encroachment of alpine pastures (Dettenmaier et al., 2017; P. Patthey et al., 2012) or
intensification of grazing (Strebel & Bihler, 2015), climate change (Barnagaud et al., 2010;
Moss, 2001; Claude Novoa et al., 2008; Swenson et al., 1994; Wegge & Rolstad, 2017),
development of recreational activities (Arlettaz et al., 2013; Patrick Patthey et al., 2008) and
hunting (Zbinden et al., 2018). Despite the value of disentangling the relative influence of
these factors, no studies have simultaneously studied the impact of both human activities and
climate on the population dynamics of this species, probably because like all high-altitude
species, alpine populations of black grouse are often difficult to reach and thus to monitor
(Imperio et al., 2013).

We based our study on data from a total of 47 monitoring sites (breeding grounds of

displaying males) located throughout the French Alps. Over the monitoring period, sites were
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progressively added: about one-third of the sites were monitored from the 1980s onwards, the
second third since the 1990s and the last third since at least 2005. We estimated site-specific
population growth rates in the network of sites and used this to explore the spatial structure of
trends. We then tested for the potential effect of selected climatic and anthropic factors on
both long-term population trends and inter-annual variation in population growth rates to
investigate the relative contribution of these factors to the population dynamics of this species
in the Alps.

Materials and methods

Study species and area

In the French Alps, the black grouse mainly lives in semi-open habitats close to the treeline in
the subalpine zone between 1400 and 2300 m, especially in transition zones between forests
and alpine meadows. In the northern part of the Alps, the species mainly occupies dwarf-
shrub moors dominated by alpenrose (Rhododendron ferrugineum) and subalpine meadows
with a few scattered conifers, while in the southern Alps it occupies more diverse habitats,
from open habitats to forests dominated by larch (Larix decidua), arolla pine (Pinus cembra)
or mountain pine (P. uncinata) (Caizergues, 1997). Over its lifecycle, the black grouse
requires a mosaic of different habitats: it selects areas that have open, sparsely vegetated land
for courtship displays, good shelter for roosting, and shrubs or trees for feeding above the
snow in winter (Schweiger et al., 2012; Albin Zeitler, 2003). Population dynamics are also
strongly dependent on the presence of an herbaceous or ericaceous stratum for brood rearing
(Bernard-Laurent, 1994).

Male counts

Black grouse have a very unique and well-recorded courtship ritual that involves the males
strutting around at dawn in a breeding arena, or ‘lek’ (Glutz von Blotzheim et al., 1994). They
have a highly distinctive mating call that allows relatively easy counts. In the subalpine zone,
birds form leks from March to June in open microhabitats such as ridges, clearings and

meadows with few or no trees (Bernard-Laurent, 1994; Magnani, 1988).

In France, monitoring of the black grouse has been coordinated by the Observatory of
Mountain Galliformes (Observatoire des Galliformes de Montagne: OGM) since 1998. They
have established 53 counting sites of displaying males in accessible areas known to host black

grouse leks. The location and size of the sites mainly depends on the monitoring resources
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available nearby. The year monitoring started varied between 1979 and 2018 depending on
the site. Since then, counts have been conducted annually or every two years, following a
standardized protocol established for black grouse monitoring in France (described in
Leonard, 1989; Montadert, 2016). As many observers as required to cover the studied area (L.
N. Ellison & Magnani, 1985) patrol the sector walking or stay in a predetermined fixed
position (depending on the site) and count, from a certain distance, displaying males on or
around leks. Counts are performed from early morning, before sunrise, until no later than two
hours after sunrise (Montadert, 2016) between the last week of April and the end of May — as
close as possible to the activity peak. Intra-annual replicates (2 or 3) have also been
performed on most sites since 1995. Counting is always performed when weather condi-tions
are good, i.e. avoiding heavy rain, strong winds or dense fog (Baines, 1996; Leonard, 1989;
Montadert, 2016).

For this study, we focused on the count data for 47 sites (see Figure 1). From the complete
network of 53 sites, we excluded six sites as these had been monitored for too few years (<7
years). The size of the 47 selected sites varied from 650 to 7300 ha (mean = 1862 ha). We
defined four regions based on bio-geographic characteristics: northern pre-Alps (13 sites),
northern internal Alps (16 sites), southern pre-Alps (6 sites) and southern internal Alps (12
sites). We analysed the time series of the 47 sites from 1996 to 2018 (hereafter, ‘22-year
analysis’) as well as a subset of the 11 sites for which counts started earliest, from 1979 to
2018 (“39-year analysis’). While the first analysis provided good coverage to test the effect of
spatial covariates on trends, the second analysis relying on a longer time series provided a

more precise view of the long-term trends.
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Figure 1: Map showing the 47 black grouse monitoring sites in the French Alps used in the 22-year
trend analysis (1996-2018) (the sites are shown with their OGM reference number). Symbols
represent the four regions (triangle = northern pre-Alps, circle = northern internal Alps, star =
southern pre-Alps, square = southern internal Alps). The white symbols correspond to the subset of 11
sites used for the 39-year time series (1979-2018). Elevation is shown in grey-scale and the grey lines
delineate the French departments.

Anthropic and environmental variables

We then assembled variables related to environmental conditions and human activities that we
postulated might affect black grouse population trends. All variables (Table 1) were scaled,
either on the full matrix or site by site when data was not comparable between sites. We tested
for an effect of each covariate on median trends or on inter-annual variation in population

growth rates or both.

The surface area and mean elevation of each site were calculated based on the contour and
centroids of the monitoring site. Site sizes were relatively homogenous, except for one site
that was much larger than the others (7000 ha). We tested for an effect of the surface area on
initial population size, observation error and median trend (see ‘Analysis’ and Table 1). We
conducted this analysis twice, with and without the outlier. Regarding elevation, ranges at the

site scale (elevation max-min) were comparable between sites, so we chose to use the mean.
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Five sites were located at a relatively low elevation compared to the others (<1500 m, all in

the southern pre-Alps), so we conducted this analysis twice, with and without these sites.

Table 1: Explanatory variables used to investigate the potential effect of biotic and abiotic influences

on median trends and/or on inter-annual variation in population growth rates of black grouse in the
French Alps between 1979 and 2018.

- Measurement  Median o
Parameter Description . annual
unit trend ..
variation
Surface area of the monitoring site (constant Hectares
Surface area X
OVer years) (ha)
. Mean elevation of the monitoring site (constant Metres
Elevation above sea X
oVer years)
level (m)
Date in spring when snow cover was reduced to
Day of year
Date 50 half of the surface area. Yearly data taken from (day 1-365) X X
MODIS from 2000 to 2016, Y
Date_100 Date in spring of snow-free ground. Yearly Day of year % %
data taken from MODIS from 2000 to 2016. (day 1-365)
Length of vegetation season. Yearly data taken Day of year
LOS X X
from MODIS from 2000 to 2017. (day 1-365)
SOS Date of start of vegetation season. Yearly data  Day of year % %
taken from MODIS from 2000 to 2017. (day 1-365)
Summer Mean temperature in June, July and August. Degree
temperature Yearly data taken from SAFRAN (from 1979  Celsius per X
P to 2017). day (°C/day)
Sum of monthly precipitation in June, July and
L August (divided by the number of days with Rainfall
P ; X
recipitation available data). Yearly data taken from (mm)
SAFRAN (from 1979 to 2017).
L . Metres per
.. Sum of all cables divided by site surface area.
Cable density Yearly data from 1979 to 2018. hectare X X
(m/ha)
Number of . .
harvested Number of birds harvested the previous year. Number of %
birds Yearly data from 1994 to 2017. birds (nb)
Harvest Number of birds harvested the previous year tl:litrjggbegrof
. divided by the surface area of the site. Yearly P X X
density hectare
data from 1994 to 2017.
(nb/ha)
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The surface area and mean elevation of each site were calculated based on the contour and
centroids of the monitoring site. Site sizes were relatively homogenous, except for one site
that was much larger than the others (7000 ha). We tested for an effect of the surface area on
initial population size, observation error and median trend (see ‘Analysis’ and Table 1). We
conducted this analysis twice, with and without the outlier. Regarding elevation, ranges at the
site scale (elevation max-min) were comparable between sites, so we chose to use the mean.
Five sites were located at a relatively low elevation compared to the others (<1500 m, all in

the southern pre-Alps), so we conducted this analysis twice, with and without these sites.

Previous studies have shown that the timing of snowmelt influences the date of initiation of
plant growth and consequently the body condition of grouse hens and their breeding success
(Moss & Watson, 1984; Watson, 1965). We extracted snowmelt dates from the moderate
resolution imaging spectroradiometer (MODIS) on board the Terra platform’s Earth
Observing System. This data was available from 2000 onwards. We defined the date of
snowmelt as the end of the period of continuous snow cover. Date_100 corresponds to total
snowmelt at the site (100% bare ground), and date_50 to 50% bare ground (see Novoa et al.,
2016 for the use of such covariates on another galliforms). In parallel, we used MODIS
normalized difference vegetation index (NDVI) data with the “greenbrown” package in R
(Forkel & Woutzler, 2015; R Core Team, 2018) to estimate two metrics that summarize
vegetation phenology: start of growing season (SOS) and length of growing season (LOS).
Both the start and end of the growing season were defined from the derivative of the seasonal
curve, as the mid-points of spring greenup and autumn senescence, respectively (Forkel et al.,
2015). We considered that MODIS data was of comparable quality across sites; hence, we
tested for a linear and a quadratic effect of date_50, date_100, SOS and LOS on both median

trends and inter-annual variation in population growth rates.

We based our weather indices on meteorological parameters estimated by SAFRAN (Systeme
d’analyse fournissant des renseignements atmosphériques a la neige), a mesoscale
atmospheric analysis system for surface variables using ground data observations from Météo
France (Durand et al., 1993). While the temporal resolution of SAFRAN is very good, with
data available from 1958 onwards, its spatial resolution of 8 km was not well suited to our
small mountainous sites. Thus, we chose to define only two synthetic variables, the first
representing the summer temperature (mean temperature in June, July and August) and the
second summarizing precipitation, calculated as the sum of monthly precipitation in June,

July and August divided by the number of days with available data. While these covariate
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values might be biased due to cell resolution, bias was considered consistent over time; hence,
we tested for a linear and a quadratic effect of temperature and precipitation only on the inter-

annual variation in growth rates.
We extracted yearly cable density as a proxy of winter sports activity (public data from OGM:

observatoire-galliformes-montagne.com). We used a 2-km buffer zone around monitoring
sites, defined to correspond to the black grouse’s altitudinal range (1400—2300 m). In France,
hunting of adult cocks is practised according to regional and local regulations, which vary by
locality and have changed over time. Hunting bag sizes have been available since 1998,
coinciding with the establishment of hunting guidelines for black grouse in France (Com.
pers. OGM). The number of cocks killed per year has progressively decreased ever since,
from 1000 birds in the late 1990s to about 400 birds in recent years. The annual harvest rate is
now thought to represent about 5% of the estimated French black grouse population, with
rates that can rise to 10% in some locations (Com. pers. OGM). We gathered hunting bag data
from departmental hunting organizations. Data collection on hunting bags started on different
dates depending on the site (between 1994 and 2006). For 17 sites, hunting bag data matched
monitoring sites exactly (in terms of geographical area). For these sites we created a variable
for harvest density (number of birds killed per ha) and tested its effect on both median trends
and the inter-annual variation in growth rates. For the remaining 19 sites for which we had
hunting data, the surface area on which hunting bags were collected could differ to a certain
extent from that of the monitoring site, but remained constant over the study period. We then
built a second variable for the 36 sites (for which we had data on the number of harvested

birds) and tested its effect only on the inter-annual variation in growth rates.

Statistical analysis

We analysed population trends using state-space models (Buckland et al., 2004; de Valpine &
Hastings, 2002; Dennis et al., 2006) within the Bayesian framework (Kéry & Schaub, 2012),
based on the work of Furrer et al. (2016) on the rock ptarmigan. This type of model allowed
us to separate the dynamics of the state over time (the abundance) from the observation
process (the counts). As our populations are expected to be mainly declining and to occur at
low densities (BirdLife International, 2016), we assumed stochastic exponential population
growth and we chose not to consider density dependence. As the population growth rate is the
logarithm of the ratio of two successive population sizes, the size of the monitored site (which
was constant over the years) had no impact on the population growth rate.
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We built a general model on which we applied several decompositions to address different
questions. In all cases, the state process of N; .., the population size of site i in year t + 1 was
defined as follows:

log(Ni,t+1) = log(Ni,t) + 7

Te=Th g

g ~ Normal (0, % ,4¢ )

with r; .the annual population growth rate of site i from year ttot + 1 and ¢;,, reflecting the
variability in the population growth rates around the median trend 7; defined by a stochastic

process based on a Normal distribution with 62 ,,.,. the residual variance.
Then the observation process was defined as a log-normal abundance distribution, with y; ¢\

the k counts on site i at year t and o2, the residual variance (observation error):

log(¥ix) ~ Normal(log(N; ), 0%0ps )

This observation model was based on the assumption that the counts were correct on average
and adjusted for random variation in counting errors that can come either from double
counting or missed individuals.

We first assessed site-specific population growth rates, with ¢;, reflecting temporal
variability in the site-specific growth rate around the mean annual growth rate 77 . We
computed the probability that 7; was larger than zero, i.e. the proportion of iterations from the
posterior distribution of 7; over zero.

We then tested whether adjacent sites presented more similar trends than distant sites by using
a Functional Principal Component Analysis (FPCA) on the estimated r;, (Ramsay and
Silverman, 2005, Appendix 3). This method first defines a summary function of what happens
in all sites and then describes how trends vary from this average (Jolliffe & Cadima, 2016).
The FPCA was applied on a spline functional model of trends instead of applying it directly to
the discrete r; .. To avoid issues related to missing-data imputation, we did the analysis on a
subset of 35 sites from 2000 to 2018. We obtained continuous smoothed trends from r; .by
applying penalized B-splines, using the “splines” (Meyer, 2008) and “fda” packages (Ramsay
et al.,, 2013) in R (R Core Team, 2018). We then analysed the curves obtained with the
specific method coined “functional PCA” (Ramsay & Silverman, 2005). Finally, to test for

spatial autocorrelation of similar trends, we applied I-moran tests on the order 2 neighbour
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matrix of the values from the FPCA and produced Moran's | plots (Legendre & Legendre,
2012) using R’s “spdep” package (Bivand et al., 2011).

We then applied different decompositions to the general model presented above to test the
effect of explanatory variables on population growth rates, depending on the structure of the
variables and the question (Table 1). First, to test the effect of the surface area (S) of the site
on initial population size and observation errors, we applied to the general model the
following linear equation, with Ni,fc(i)the initial population size at site i, a; the intercept, and
B the slope of the effect:

109(Ni pe i) = @i + Bi * S

0%ops; =it i % S;

To estimate the impact of explanatory variables on site median trends, we used the following
two equations, with 7 the common trend across sites, X; and X;, the explanatory variable X
at site i, in the first case time independent and in the second case recorded for year t:

Te= THap xX; + g

=T rapxXie + g

Finally, we tested the impact of explanatory variables on the detrended inter-annual variation
in growth rates, i.e. the variations in mean annual growth rate around the median trend. When
covariate values were comparable between sites, we applied the following model:
Ne=ntaxXge + g,

Otherwise, we treated each site separately:

ne=nhta*X; + g

We implemented models in the Bayesian context using the R packages “rjags” (Plummer et
al., 2019) and “R2jags” (Su et al., 2015). We had no prior knowledge about the growth of the
populations, thus we specified vague priors for all parameters. We ran 3 chains of 100,000
iterations with 50,000 burn-in iterations and a thinning of 9. We checked that convergence
was satisfactory by visualizing the mixing of chains and using the Brooks—Rubin—-Gelman
diagnostic (Brooks & Gelman, 1998). To evaluate whether the explanatory variables had an
effect on population growth, we computed the probability that the regression coefficients a_i
were below zero as well as examining the size of the effect (Kéry & Schaub, 2012).
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Results

22-year trends of 47 sites (1996-2018)

The findings showed that the annual population growth rates obtained for the 47 sites (Figure
2 & Appendix 1) were contrasting, with medians ranging from 0.196 to 0.073. The rates were
different even for nearby sites, except in the southern pre-alps, where most sites were more
likely to show population decline. Credibility intervals of mean annual growth rate
estimations were large (80% CI width mean=0.097; 95% CI width mean=0.151). Inter-annual
variation in mean annual growth rates around the median trend was, on average, one-quarter

lower than variation associated with observation error (sd,,,. median=0.15, 95% CI 0.13-

0.17; sd,ps median=0.19, 95% CI 0.17-0.21).

Considering an 80% CI threshold, four sites showed a significant population increase (sites 5,
8, 15 and 44, with median r ranging from 0.032 to 0.073, corresponding to a 94% and 109%
increase over 22 years respectively), and seven sites showed a significant decline (sites 6, 16,
19, 21, 22, 39 and 41, with median r ranging from -0.033 to -0.196 per year, corresponding to
a 51% and 66% decline over 22 years respectively). Definitive conclusions could not be
drawn for the 36 remaining sites. Of these 36 sites, six sites showed a median r between -0.03
and -0.02 (corresponding to a 47% and 35% decline over 22 years respectively), and six had a
median r between -0.02 and -0.01 (corresponding to a 35% and 19% decline over 22 years
respectively). Four sites showed a median r between 0.01 and 0.02, and five from 0.02 to 0.03
(corresponding to a 23%, 52% and 86% increase respectively). Finally, the 15 remaining sites
presented a mean annual growth rate between -0.1 and 0.01, hence a small cumulative

variation over the entire study period ranging from -19% to +23%.
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Figure 2: Violin plots of the posterior distributions of mean annual population growth rate7;
estimated with the state-space model applied on the 47 black grouse monitoring sites from 1996 to
2018. Sites are sorted by region and according to decreasing medians (black line of each violin). Site
numbers are the OGM reference numbers (see Appendix 1).

39-year trends of 11 sites (1979-2018)

Conclusions from the 11 longer time series differed slightly from those obtained with the 47
sites monitored over 22 years (Figure 3 & Appendix 2). The credibility intervals of mean
annual growth rate estimations were, as expected, narrower with these longer time series,
although they remained relatively wide (80% CIl width mean=0.070; 95% CI width

mean=0.111). Once again, inter-annual variation in mean annual growth rates around the
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median trend were, on average, one-quarter lower than variation associated with observation
error (sdyyo median=0.15, 95% C1 0.13-0.17; sd,,s median=0.19, 95% CI 0.18-0.31).
Considering an 80% CI threshold, no site showed any significant population increase, while
three sites presented a significant decline (sites 2, 10 and 9, with median r ranging from -0.02
to -0.05, corresponding to a 54% and 86% decline over 39 years respectively). Definitive
conclusions could not be drawn for the remaining eight sites. Of these eight sites, three
showed a median r between -0.02 and -0.01 (corresponding to a 54% and 32% decline over 39
years respectively), four sites between 0.009 and 0.016 (corresponding to a 40% and 83%
increase) and one site close to 0. All three sites in the northern pre-Alps showed a median
growth rate below -0.016 (Figure 3 & Appendix 2).
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Figure 3: Violin plots of the posterior distributions of mean annual growth rate7; estimated with the
state-space model applied on 11 black grouse monitoring sites from 1979 to 2018. Sites are sorted by
region and according to decreasing medians (black line of each violin). Site numbers are OGM

reference numbers (see Appendix 2).

Assessment of spatial autocorrelation in population trends using FPCA

The first mode of the FPCA explained 62.47% of the variance (Appendix 3). The trend
variation explained by PC1 ranged from increasing (when PC1 was positive) to decreasing
(when PC1 was negative). The second mode explained 27.64% of the variance and mainly
discriminated concave and convex trends, with sites that showed a peak around 2005 (positive
values) and those that showed a strong decrease around 2010. I-Moran tests performed on
values from both modes of the FPCA were not significant (Appendix 3), suggesting that there

was no spatial autocorrelation in trends.
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Influence of anthropic and environmental variables

In line with our predictions, we found significant positive effects of site surface area on
observation error variance (median=2.917; 95% CI 3.019, 3.118; p<0.001) and initial
population size (median=3.168; 95% CI 3.219, 3.269; p<0.001). Results were comparable

with or without the outlier site of 7000 ha.

Explanatory variable effects on median trends (see all result graphs in Appendix 4)

While the effect was not significant, our results suggest that median trends were negatively
related to site surface area (0.014; 95% CI -0.002, 0.010; p=0.631), with a decrease of about
0.035 in median r between the smallest (565 ha) and the largest sites (7236 ha). We found a
significant quadratic effect of elevation on median trends, with intermediate elevations
associated with more positive median growth rates (median of the quadratic parameter=-
0.018; 95% CI -0.012, -0.005; p=0.998). The optimal elevation was around 1800 m; we
observed a 0.050 mean annual growth rate decrease every 400 m from this optimum.
However, linear and quadratic effects were no longer significant when we removed the five
lowest-altitude sites (under 1500 m) from the analysis (linear effect: median=0.00; 95% CI -
0.015, 0.011; p=0.323). Neither the length of the vegetation season (LOS) nor snow cover
(date_50 or date_100) variables exhibited a significant impact on median trends, though early
snowmelt and long vegetation seasons tended to be associated to lower growth rate values
(LOS: median=-0.006; 95% CI -0.022, 0.009; p=0.785; Date_100: median=0.014; 95% CI -
0.010, 0.019; p=0.176). Our results indicate a 0.035 decrease in the median of the mean
annual growth rate when the season was twice as long, and an increase of about 0.007 per

month from January to June.

Regarding the start of the vegetation season (Figure 4A), the results showed a strong quadratic
effect (SOS: intercept: median=-0.095; 95% CI -0.016, 0.016; p=0.508; slope: median=-0.01;
95% CI -0.022, 0.003; p=0.940). The optimal date was around the end of April, and then
median trends declined by 0.050 every month it deviated from this optimum. As for both
cable and harvesting density, the findings indicate that SOS was unlikely to have an effect on
the median trend of a site. For all these parameters, the medians of slopes were very close to
zero and the posterior distribution of the slope parameter strongly overlapped zero (cable
density median=0.004; 95% CI 0.004, 0.012; p=0.182; harvest density median=0.003; 95% CI
-0.021, 0.030; p=0.398).
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The effect of explanatory variables on the detrended inter-annual variation in growth
rates (Appendix 5)

We found a strong positive linear relationship between inter-annual variation in growth rates
and summer temperatures (Figure 4B: median=0.033; 95% CI 0.000, 0.067; p=0.025), with an
increase of about 0.010 in mean annual growth rate per additional degree Celsius. In contrast,
there seemed to be a negative linear relationship between inter-annual variation in growth
rates and precipitation (Figure 4C: median=-0.015; 95% CI -0.048, 0.007; p=0.895), with a
decrease of 0.004 in the median annual growth rate for every additional mm of rainfall per
day. Inter-annual variation in growth rate was negatively correlated with the start of the
vegetation season (SOS) (Figure 4D: median=-0.027; 95% CI -0.068, 0.005; p=0.949), and
the date of 100% snowmelt (date_100) (Figure 4E: median=-0.043; 95% CI -0.086, 0.002;
p=0.968). Years with an early snowmelt and vegetation season were associated with higher
mean annual population growth rates. We observed a decrease of about 0.060 in mean annual
growth rates per additional month of the SOS, and of about 0.350 per additional month of
date_100. In terms of length of vegetation season (LOS) and harvesting density, the medians
were very close to zero and the posterior distribution of the slope parameter strongly
overlapped zero, suggesting these were unlikely to have a significant effect on inter-annual
variation in growth rates (LOS median=-0.007; 95% CI -0.040, 0.030; p=0.647; harvest
density median=0.001; 95% CI -0.046, 0.046; p=0.468). Finally, the findings showed a strong
positive relationship between inter-annual variation in growth rates and cable density on sites
(Figure 4F: median=0.044; 95% CI 0.008, 0.082; p=0.002). Over the range of cable density in
our dataset (from 0 to 20 m/ha), mean annual growth rates increased by about 0.200.

The relationship between the number of harvested birds and inter-annual variation in growth
rates was heterogeneous between regions and between sites within regions (Appendix 6).
Considering an 80% CI threshold, six sites, distributed across the four regions, showed a
positive relationship (sites 31, 5, 37, 12, 22 and 18, with medians ranging from -0.010 to -
0.230), and four sites in the southern internal Alps and four sites in the northern internal Alps
showed a negative relationship (sites 29, 27, 1, 35, 17, 10, 11 and 40, with medians ranging
from 0.010 to 0.539). Definitive conclusions could not be drawn based on the p-value for the

remaining 22 sites.
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Figure 4: Impact of covariates on mean annual population growth rates (mean +95%Cl) estimated by the
state-space models applied on the 47 time series of black grouse males counted at leks scattered throughout
the French Alps. Panel A shows results from the model that looked at the relationship between the start of
the vegetative season (SOS, from 2000 to 2018) and median site-specific long-term trends. The other panels
show results from models that looked at each factor’s effect on the inter-annual variation in growth rates:
(B) sum of summer precipitation per day (from 1979 to 2018), (C) summer mean temperature (from 1979 to
2018), (D) start of vegetative season (SOS, from 2000 to 2018), (E) 100% snowmelt date (date_100, from
2000 to 2018) and (F) cable density (from 1979 to 2018).
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When looking at slope medians only, there were about as many sites with slopes below -0.05
(sites 35, 44, 40, 10 and 11) as over 0.05 (sites 22, 31, 37 and 6). As for slopes contained
within this interval (-0.05; 0.05), there was about the same proportion of negative and positive

slopes.

Discussion

Our results showed that black grouse population trends were strongly heterogeneous, not just
at a national scale, but also at a relatively small scale, with no significant general trends
observed or even spatial autocorrelation of site-specific trends. Nevertheless, a general decline
was found in the pre-Alps. While altitude and the start of the vegetation season had a strong
impact on site-specific median trends, no significant effect of snowmelt dates and length of
vegetation season was found. Climatic covariates also strongly influenced inter-annual
variation in growth rates. We found no significant effect of harvesting or cable density on
site-specific median trends; however, there was a surprisingly positive correlation of inter-
annual variation in growth rates with cable density. Finally, the impact of the number of
harvested birds on inter-annual variation in growth rates differed between sites, with only a
few sites showing strong negative or positive effects. Thus, during our study period, climatic
conditions seemed to have had a much stronger influence than recreational activities on black

grouse population growth rates in the French Alps.

Despite a relatively long time series of data (39 years for 11 sites and 22 years for 47 sites),
trend estimates are somewhat imprecise. The large Cl width appears to be the consequence of
both high inter-annual variation in population growth rates and high measurement errors
(Auger-Méthé et al., 2016). This measurement error is probably linked to the behaviour of
both observers and birds, the latter strongly influenced by meteorological conditions
(Baumgardt et al., 2017). Counting errors might be reduced either by more rigorous protocol
standardization or by including variables associated to the observation process in the models.
Unfortunately, we lacked any systematic data to be used as covariates that could help improve
inference of the detection bias and model variance more accurately (Kéry et al., 2009).
Moreover, as monitoring is partly conducted by volunteers, imposing more constraints on
protocols might lead to a lower number of participants (Couvet et al., 2008; Dickinson et al.,
2010).
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Our results showed that local population trends were strongly heterogeneous in space, even
within the same region, with a balanced number of sites declining or increasing. Because the
actual monitored sites were not selected based on probabilistic design but rather on subjective
criteria, extrapolation of a national trend was not possible with this data (Fournier et al., 2019;
Yoccoz et al., 2001). However, a general population decline in sites in the pre-Alps emerged
from the results. All sites located at the southern edge of the distribution of the species also
showed a clear decline in population size. The elevated temperature and shorter persistence of
snow in these southern sites, related to climate change, probably partly explain this general
decline in the black grouse, which is a glacial relict species adapted to cold temperatures
(Bionda et al., 2017).

Results from the FPCA showed that trends and inter-annual variation in growth rates were not
correlated in space (with the notable exception of the southern Alps sites as described above).
Other studies on different species of grouse have observed similar strong spatial heterogeneity
of population growth rates even among close populations (Cattadori and Hudson, 1999;
Martinoli, 2016). For example, a recent study on rock ptarmigan in the Swiss Alps found
similar spatially heterogonous trends with no synchrony between populations (Furrer et al.,
2016). Such strong spatial heterogeneity in population growth rates might be explained by the
significant differences in local conditions even over short distances in mountains, which
might overcome synchronizing drivers expected from large-scale climate patterns (Bjernstad,
1999; Paradis et al., 2000; Brambilla et al., 2019).

This idea is confirmed by our study, which shows that, despite high heterogeneity in local
trends, abiotic variables had a strong impact on both local trends and inter-annual variation in
local population growth rates. On a given site, years with warm temperatures and early
snowmelt and vegetation growth were associated with higher black grouse population growth
rates. Numerous studies on grouse have demonstrated that vegetation and snowmelt
phenology influence population growth rates (Clarke & Johnson, 1992; Liebezeit et al., 2014;
C. Novoa et al., 2016; Pulliainen & Tunkkari, 1991). Warm temperatures probably favour an
early start to snowmelt and the vegetative growth season (Visser et al., 2009). An early
vegetation season allows hens to benefit from protein-rich vegetation during egg production,
along with higher resource availability during the chick-rearing period, factors that might
improve chick body condition and in turn higher winter survival (Garcia-Gonzélez et al.,
2016; Brittas, 1988). Regarding weather covariates, we also found a negative correlation

between summer precipitation levels and mean annual population growth rate, which is
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consistent with previous studies of several species of grouse showing that high levels of
precipitation and adverse climatic conditions during the hatching period and the two first
weeks of a chick’s life can negatively affect survival (Erikstad & Spidso, 1982; Claude Novoa
et al., 2008; S/ther et al., 2004).

When looking at median population trends, we also found a significant quadratic effect of an
early vegetation start. Consistent with the results on inter-annual variation described above,
sites with late vegetation phenology were associated with lower population growth rates.
However, sites that exhibited a very early phenology were also more likely to show decline.
This discrepancy between different analyses is probably related to the fact that the start of the
vegetation season is strongly negatively correlated with elevation (Appendix 7, rho=0.79).
Thus, sites with very early phenology were mostly those located in the southern pre-Alps, at
the southern margin of the French distribution, where despite a long vegetative season,
summer conditions might be too harsh, as suggested by the general decline observed at these

sites (see above).

The strong climatic signals in our results suggest that ongoing and future climate change will
have a major impact on population trends. The distribution of black grouse is expected to
contract towards higher elevations due to ambient temperature warming (Veronika Braunisch
et al., 2016; Chamberlain & Pearce-Higgins, 2013), and our results on the impact of the start
of the vegetation season as well as the observation of a general decrease in southern
populations at a lower latitude and lower altitude confirmed such a potential pattern. Upward
displacement of leks has been reported in the Swiss Alps since 1970 following the altitudinal
shift of the treeline induced by warming temperatures (Bionda et al., 2017; Zurell et al.,
2012). Yet the strong impact of precipitation on population trends we found leads us to
suspect that alterations in the distribution of black grouse populations will be difficult to
predict as shifts in precipitation regimes are especially difficult to forecast in mountains
(Tingley et al., 2012). Moreover, climate change will result in profound changes in both
vegetation and peaks of insect communities, along with an increase in the frequency of
extreme events (Beniston, 2003), making it difficult to predict accurately how the black
grouse will respond to this interaction of direct and indirect factors. Studies conducted on
boreal black grouse showed that climate change can have complex consequences on the
lifecycle of the species, with warmer springs resulting in an advanced onset of breeding. Yet
summers were also colder and wetter, leading to a phenological mismatch between chick

growth and the peak of food availability, and thus a negative relationship between an
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advanced spring and the population growth rate (Ludwig et al., 2006). But another study on
Norwegian populations showed the opposite pattern, with population growth rates positively

correlated with an advanced spring (Wegge & Rolstad, 2017).

Concerning anthropic activity, contrary to our expectation, cable density, used as a proxy of
recreational activity near the studied sites, was not correlated to population trends, but was
positively correlated to variation in local growth rates (i.e. at specific sites local growth rate
increased with cable density). These results are in contradiction with previous research carried
out in Switzerland that showed a negative impact of ski lifts and related outdoor winter sports
on black grouse abundance, after accounting for the effect of habitat type (Patrick Patthey et
al., 2008). Our counterintuitive result may be explained by the fact that ski resort development
in the French Alps started before World War 11 and continued into the 1980s (Jenni-Eiermann
& Arlettaz, 2008), while our earliest dataset started in 1979 and most data is from the 1980s
and 1990s. So the strong negative impact of ski resort development may have occurred before
monitoring in our study area. Nonetheless, it is more complicated to explain the increase in
local population growth rate with the increase in cable density on a specific site. This may
suggest a certain tolerance, or even a local benefit, of human recreational activities for black
grouse. A study carried out in the Bavarian Alps showed that some black grouse populations
actually seemed to use quiet winter refuges near ski areas when favourable habitat is available

and disturbance is predictable (Zeitler, 2007); such a pattern may also hold true in our area.

In terms of hunting, our analysis did not find any significant long-term effects of harvesting
levels on population trends since 1996. The impact of site-specific harvesting on inter-annual
variation in growth rates during our study period differed between sites, but seemed to be
equally distributed around zero. Current harvesting rates are considered to be very low
compared to what they were before the 1990s. Today approximately 5% of the total male
population is estimated to be harvested each year; the number of harvested birds was about 10
times higher around 1986-88 (Magnani, 1995) and was 20 times higher in 1965 (Revue
nationale de la chasse, 1966). Previous studies investigating the impact of such high hunting
rates on local population dynamics showed a highly distorted adult sex ratio; however, this
did not seem to lead to negative effects on breeding success, probably thanks to immigration
from nearby populations (Ellison et al., 1988). Today hunting quotas are adjusted every year
depending on the reproductive success of the previous year. This protocol may limit the
negative impact of harvesting on population growth rates, and may even explain the positive

relationship observed at some sites. Nevertheless, our results do not demonstrate that the
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current level of hunting is sustainable at the national scale, as local harvesting may be
compensated by immigration from unharvested areas (Little et al., 1993; Novaro et al., 2005).
Further information regarding source—sink dynamics of black grouse populations in the study

area would be needed to answer this question (Lundberg & Jonzén, 1999).

Conclusion

Our study highlighted strong spatial heterogeneity, even at a relatively small scale, of
population trends in black grouse in the French Alps, while finding that populations at the
margin of the distribution showed a strong decline. These results suggest that mountain bird
species may be drastically affected by ongoing climate change, perhaps even more than by
increased recreational activities. The black grouse, like other mountain birds, is expected to
experience even more marked changes in abundance in response to profound changes in
trophic networks through cascading effects linked to increasing climate change (Larson et al.,
2019; Lyly et al., 2016; Ockendon et al., 2014; Pearce-Higgins et al., 2019). This conclusion,
however, should be tempered by the fact that major components of bird population dynamics
are habitat quality and its evolution in space and time — information that was unfortunately not
available in this study (Angelstam, 2004; T. Ludwig et al., 2009; Pearce-Higgins et al., 2006).
While human activities did not seem to be the major factor directly affecting the population
dynamics of the black grouse in our study areas, the strong indirect effects of these activities
on habitats, through forest dynamics and agricultural practices, compared to the slower
predicted landscape changes due to climate change, were not taken into consideration in our

study and merit further investigation for a better understanding (Ockendon et al., 2014).
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Supplementary material

APPENDIX 1: 22-year trends of black grouse populations at 47 reference sites in the French
Alps estimated using a state-space model (from 1996 to 2018)
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Figure 3: Map showing the 47 study sites of black grouse in the four geographic areas of the French
Alps. The grey lines delineate French departments. The arrows indicate the median of the estimated
mean annual growth rate per site from 1996 to 2018 estimated by the state-space model (pointing up
= increase, pointing down = decrease; shading represents the intensity of the trend). The number
associated with each site shows the proportion of the posterior distribution of the median mean
growth rate below zero.
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Table 1: Mean annual site-specific growth rate 7, (with 80% and 95% CI) in ascending order, along
with the proportion of the posterior distribution above zero (p>0), of black grouse populations
estimated with a state-space model for 47 study sites monitored across the French Alps from 1996 to
2018. For each site, the following is specified: the reference number and the site name (OGM#), the

number of years with at least one count (ny), the mean number of counts per monitored year (%), and

the region (PAS = southern pre-Alps, AIS = southern internal Alps, PAN = northern pre-Alps, AIN =
northern internal Alps).

nc

OGM# Name ny E Region Median7; 7; 95% CI 1, 80% CI p>0
16 Le Cheiron 10 15 PAS -0.295 -0.100 -0.259 -0.136 0

21 Montagne du Puy 12 2.4 PAS -0.212 -0.041 -0.174 -0.070 1

22 Montagne de Celise 12 2.6 PAS -0.175 -0.017 -0.146 -0.045 1

41 Haut Var 8 1.0 AIS -0.165 0.001 -0.134 -0.027 3

39 Artuby - Jabron 15 2.7 PAS -0.166 -0.004 -0.136 -0.031 2

19 Combe d'Olle 13 2.2 AIN -0.120 0.028 -0.089 0.006 13
6 La Sure - Charmant Som 10 1.8 PAN -0.104 0.036 -0.077 0.012 17
40 Villar-St-Pancrace 10 2.2 AIS -0.121 0.060 -0.091 0.026 23
46 Aravis Sud 8 1.0 PAN -0.105 0.050 -0.079 0.023 23
35 Villar-d'Aréne 11 2.6 AIN 1 -0.029 -0.105 0.048 -0.078 0.020 22
45 Vallée de I'Arly - rive gauche 8 1.0 AIN -0.029 -0.103 0.048 -0.078 0.021 23
42 St-Dalmas-le-Selvage 12 1.2 AIS -0.027 -0.117 0.067 -0.084 0.032 28
43 Lavaldens 14 21 AIN -0.021 -0.109 0.072 -0.080 0.038 33
9 Le Valgaudemar 10 2.6 AIN -0.019 -0.103 0.056 -0.070 0.029 31
10 La Blanche 10 2.6 AIS -0.018 -0.088 0.054 -0.066 0.028 30
4 Les Sources du Cheiran 12 29 PAN  -0.015 -0.073 0.043 -0.054 0.023 31
47 Vallée du Bon Nant - rive gauche 9 1.0 AIN  -0.012 -0.092 0.066 -0.063 0.037 38
12 Cerviéres 12 22 AIS -0.012 -0.082 0.055 -0.056 0.030 36
23 Montagne du Chalvet 14 2.2 PAS -0.012 -0.076 0.056 -0.052 0.031 36
26 La Grande Moucherolle 20 1.9 PAN -0.008 -0.085 0.066 -0.058 0.039 41
34 Pramol - Les Karellis 9 3.0 AIN -0.003 -0.102 0.092 -0.066 0.060 48
2 Les Frétes 11 25 PAN  -0.002 -0.062 0.062 -0.045 0.039 47
3 Téte du Torraz 22 25 PAN  -0.002 -0.064 0.064 -0.043 0.041 47
25 Granier - Dent de Crolles 10 1.8 PAN  -0.002 -0.075 0.069 -0.047 0.043 48
31 Sénépy 16 1.2 PAN O -0.093 0.084 -0.053 0.051 49
17 Le Colombier 10 2.6 AIN  0.001 -0.075 0.071 -0.046 0.047 51
33 Authon 14 1.6 PAS 0.001 -0.079 0.074 -0.048 0.049 51
49 Chamrousse 15 2.2 AIN 0.003 -0.093 0.094 -0.057 0.063 53
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27 Peirefique - Tende 20 15 AIS 0.003 -0.062 0.065 -0.037 0.044 54
37 Fournel - L'Argentiére-la-Bessée 11 2.3 AIS 0.003 -0.066 0.071 -0.040 0.047 54
7 La Grande Cabane 13 1.8 PAN  0.005 -0.067 0.079 -0.039 0.051 56
20 La Lauziere 13 2.8 AIN 0.007 -0.057 0.075 -0.036 0.049 58
36 Combe Orsiére - Valmeinier 8 3.0 AIN 0.008 -0.108 0.127 -0.069 0.084 56
38 Allos 17 21 AIS 0.008 -0.060 0.074 -0.036 0.049 59
28 Montagne de Commune 13 23 PAN 0.011 -0.063 0.088 -0.036 0.059 62
32 Bramans 16 2.4 AIN 0.012 -0.064 0.091 -0.034 0.062 64
18 Mont de Grange - Chésery 13 2.7 PAN 0.014 -0.057 0.079 -0.029 0.057 66
13 Ristolas 16 2.6 AIS 0.015 -0.049 0.081 -0.025 0.054 69
24 Le Bachelard 14 2.0 AIS 0.02 -0.044 0.081 -0.021 0.061 74
29 St-Michel-de-Chaillol 14 26 AIN 0.023 -0.044 0.092 -0.021 0.067 75
11 Le Prorel 12 21 AIS 0.025 -0.039 0.093 -0.018 0.069 77
30 St-Disdier-en-Dévoluy 11 2.6 PAN 0.025 -0.045 0.096 -0.020 0.071 76
1 Montagne de Balme 14 2.7 AIN 0.027 -0.038 0.093 -0.016 0.068 79
8 L'Alpe du Pin 11 25 AIN -0.043 0.107 -0.015 0.080 82
15 Vallons de Salése et de Mollieres 11 2.3 AIS -0.029 0.109 -0.002 0.084 89
5 Les Arcs - Villaroger 11 2.2 AIN -0.021 0.107 0.001 0.085 91
44 Gresse-en-Vercors 15 1.9 PAN -0.002 0.151 0.022 0.124 97

APPENDIX 2: 39-year trends of black grouse populations at 11 reference sites in the French
Alps (from 1979 to 2018)

Table 1: Mean annual site-specific growth rates 7, (with 80% and 95% CI) in ascending order, along
with the proportion of the posterior distribution above zero (p>0), of black grouse populations
estimated with a state-space model for 11 study sites monitored across the French Alps from 1979 to
2018. For each site, the following is specified: the reference number and the site name (OGM#), the

date of the first count (1st count), the number of years with at least one count (ny), and the mean

number of counts per year (Z—;).

nc

OGM# Name 1t count ny E Median7; 7, 95%CI 7, 80%CI p>0
10 La Blanche 1985 21 1.8 -0.112 0.007 -0.090 -0.013 4

9 Le Valgaudemar 1985 21 1.8 -0.085 0.027 -0.067 0.006 14
2 Les Frétes 1979 25 16 -0.067 0.033 -0.053 0.009 19
6 La Sure - Charmant Som 1985 17 1.7 -0.019 -0.069 0.034 -0.052 0.014 23
11 Le Prorel 1981 24 15 -0.018 -0.073 0.035 -0.054 0.014 24
4 Les Sources du Cheiran 1979 28 1.8 -0.016 -0.067 0.031 -0.047 0.015 26
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12 Cerviéres 1979 27 16  -0.003 -0.048 0.047 -0.033 0.031 45
15 Vallons de Salése et de Mollieres 1979 28 15 0.009 -0.040 0.064 -0.024 0.045 62
17 Le Colombier 1985 16 2.4  0.009 -0.045 0.069 -0.026 0.047 63
8 L'Alpe du Pin 1985 20 1.8 0.012 -0.050 0.072 -0.029 0.053 65
5 Les Arcs - Villaroger 1980 21 1.6 0.016 -0.040 0.101 -0.016 0.053 74

APPENDIX 3: Functional PCA of trends using mean annual growth rates estimated with the
state-space model applied on 35 black grouse monitoring sites from 2000 to 2018
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Figure 1: Representation of the functional PCA’s harmonics 1 (left) and 2 (right). The continuous
black line represents the median trend of the 35 black grouse reference sites obtained with the state-
space model from 2000 to 2018. Negative values on the 2D mapping of the FPCA (see Figure 2)

correspond closely to the trend’s shape shown by the “-* line, while positive values correspond to the

trend’s shape shown by the“+ “ line.
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Figure 2: 2D mapping of the functional PCA (main panel) and five examples of trends projected on

the first two modes. Values on axis 1 go from negative values indicating strong population declines

towards positive values indicating population increases. Axis 2 summarizes monotony of the trend,

with positive values associated with high variability in mean annual growth rates around the mean

trend. Each dot represents one black grouse monitoring site (labelled with the OGM reference

number).

Moran’s I test performed on values from both axes (conducted with R using the package “spdep”):

Axis |:
Spatial correlogram:

estimate expectation variance standard deviate Pr(l) two sided

1(47) -0.044 -0.022 0.001 -0.761 0.447
2(47) 0.010 -0.022 0.001 0.872 0.383
Axis |I:

Spatial correlogram:

estimate expectation variance standard deviate Pr(l) two sided
1(47) -0.0256 -0.022 0.001 -0.146 0.884
2(47) -0.018  -0.022 0.001  0.095 0.924
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APPENDIX 4: Predicted annual population growth rates with respect to the observed range
of each explanatory covariate, based on models that contained only one variable at a time:

r=7 +a; xX;; + g, The model was parameterized with a mean growth rate shared by all

populations.
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APPENDIX 5: Predicted annual population growth rates with respect to the observed range
of the explanatory variables, based on detrended models containing only one variable at a
time:r,, =7, + a xX;, + g, The model was parameterized with a mean growth rate per

population.
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APPENDIX 6: Site-specific median effects (95% CI) of the number of harvested black
grouse males (scaled for each site) on the inter-annual variation in growth rates for the 36
monitoring sites in the French Alps for which hunting data was available, based on the state-
space model: 7;, =7 + a; x X;; + €. The numbers above the CI correspond to the range of

the number of harvested birds on each site (max—min number of annually harvested birds).
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APPENDIX 7:

Correlogram showing correlation estimates of each pair of explanatory

variables used in the black grouse trend analysis. Tmean= mean temperature, altitude = mean

elevation, n100mean= mean day of 100% snowmelt, n50mean= mean day of 50% snowmelt,

hdmean = mean harvest density, Pmean = mean precipitation, cables=

hmean=mean harvested birds, surface = site surface area.
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Discussion

Ces travaux nous ont permis une réanalyse des données de comptages de males chanteurs
pour le tétras lyre et le lagopede alpin avec une meilleure gestion des données manquantes et
une prise en compte des incertitudes liées a la détection imparfaite des oiseaux. Cette
méthodologie, déja utilisée dans le cadre de 1’analyse des séries de comptages du grand tétras,

a pour vocation d’étre généralisée a I’ensemble des données de comptages des six especes.

Par ailleurs, dans le cadre d’une collaboration avec un doctorant italien (Voir article en
Annexe 2-2), nous avons utilisé cette méme approche pour analyser conjointement des
données de préléevements et de comptages au chant récoltées en Italie du nord pour trois
especes de galliformes de montagne (tétras lyre, lagopede alpin et perdrix bartavelle). Les
résultats de ces travaux ont montré que 1’analyse conjointe des deux types de données donnent
acces a des estimations plus précises des taux de croissance des populations que leur analyse

sépareée.

Les résultats de ces différentes analyses nous ont apporté de nouvelles informations quant a
I’amplitude des variabilités de détection, qui sont particulierement élevées chez ces especes en
raison de la difficulté des comptages. La modélisation de ces erreurs n’est pas simple, car
nous manquons d’information quant a la part relative des sur et sous-estimations. Les
nouvelles données récoltées par GPS et a I’aide de la bioacoustique nous permettront
probablement d’avancer sur cette question (Marin-Cudraz et al. 2019). Nous avons dans un
premier temps envisagé d’utiliser des modeles dits « N-mixture », comme cela a été fait pour
la modélisation des abondances de grand tétras sur les places de chant (Calenge 2012), mais
I’hypothése selon laquelle il n’y a pas de doubles comptages semble trop forte dans le cas du
tétras lyre ou du lagopede alpin et les conséquences de 1’écart a cette hypotheése sur

I’estimation des paramétres sont mal connues (Canonne et al. 2017).

Nos analyses ont par ailleurs fait ressortir une variabilité temporelle et spatiale des effectifs
encore plus forte qu’attendue d’une année a ’autre, ce qui rend 1’estimation de tendances sur
le court ou moyen terme difficile pour ces especes. Par ailleurs, une des limites majeure
associée au protocole de suivis du tétras lyre présenté dans ce chapitre est le positionnement
non aléatoire des sites de références suivis jusqu’ici qui rend toute extrapolation des résultats
a des échelle plus large (massif, pays) impossible (Fournier et al. 2019). Des travaux sont en

cours pour palier a ce probléme et proposer un nouveau protocole d’échantillonnage spatial,
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néanmoins leur application durant ces deux derniers années ont abouti a des précisions des

parametres pour le moment insuffisantes (Montadert and Aubry 2015).

Ces trois caractéristiques (variabilités spatiale, temporelle et de détection forte) engendrent
des incertitudes associées aux estimations de tendances telles, qu’il est difficile de répondre
de facon précise a la question initiale qui était de déterminer la part relative des différents
facteurs sur les tendances par site des populations du tétras lyre. Les résultats de ce chapitre
soulignent le besoin de mieux comprendre et quantifier les incertitudes associées aux
estimations afin de déterminer si des modifications de protocole (répartition de I’effort dans le
temps et dans 1’espace) pourraient permettre d’atteindre des précisions suffisantes pour
pouvoir tirer des conclusions solides et par la suite proposer des mesures de gestion ad hoc.
Nos travaux ont néanmoins permis de mettre en évidence un effet fort des conditions
climatiques et phénologiques sur la dynamique a court terme et a long terme du tétras lyre.
Par ailleurs, si I’impact des activités anthropiques qui sont soupgonnées d’avoir eu un impact
majeur jusqu’il y a 30 ans lors de I’installation massive de station de ski couplées a des taux
de prélévements beaucoup plus élevés qu’actuellement, nos résultats suggerent que cet effet

serait beaucoup moins marqué actuellement.
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Chapitre 3 : Quelle est notre capacité a détecter
un declin dans le cas d’especes difficiles a
compter et caractérisées par de fortes variations
des effectifs d’une année a I’autre en réponse a
des facteurs locaux.
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Chapitre 3: Quelle est notre capacité a detecter un
déclin dans le cas d’especes difficiles a compter et
caractérisees par de fortes variations des effectifs
d’une année a autre en réponse a des facteurs
locaux.

Introduction

Comprendre comment et pourquoi les effectifs de populations varient dans le temps et dans
I’espace est un préalable nécessaire a la mise en place d’actions de conservation efficaces
(White 2019). En effet, la tendance des effectifs, ou de la distribution d’une espéce ou des
sous-populations qui la composent sont les criteres majeurs utilisés pour la classification des
espéces au sein de la liste rouge de I’'UICN (Rodrigues et al. 2006). Dans ce contexte, il
apparait crucial de pouvoir quantifier dans quelle mesure les tendances estimées sont fiables
et précises. Cela permet premi¢rement d’éviter d’ignorer des espéces qui sont en réalité a fort
risque, ou a I’inverse d’allouer beaucoup de ressources a la conservation d’especes a risque
d’extinction modéré voire nul. Cette évaluation est également nécessaire afin d’éviter de
conclure & tort que des mesures de conservation sont efficaces ou non. Or, la fiabilité des
tendances démographiques estimées sur des jeux de données issus de comptages sur le terrain

reste a ce jour encore assez peu étudiée (Wauchope et al. 2019).

En biologie de la conservation, I’estimation de tendance repose dans la grande majorité des
cas sur des séries de comptages (ou d’indices d’abondance) répétés dans le temps et
éventuellement dans 1’espace. La fiabilité (notamment sa précision) de la tendance estimée sur
ce type de données dépend directement du nombre d'années de suivi, de la fréquence annuelle
d'échantillonnage, de la variance d’observation autour du comptage, mais également de
I’amplitude des variations interannuelles des effectifs de la population d’intérét (Magurran et
al. 2010). Des études portant sur 1’analyse de grands patrons liant ces parametres entre eux,
indiquent notamment que plus une série de données est longue, plus la tendance estimée sera
fiable et précise (White 2019). Ceci est la conséquence directe d’une taille d’échantillon qui
augmente avec le nombre d’années de suivi et fournit donc une précision plus grande de
I’estimation. Par ailleurs, il a ét¢é montré que D’incertitude autour de I’estimation de la

tendance est d’autant plus élevée que la tendance réelle de la population est peu marquée (c.-
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a-d. proche de la stabilité) (Wilson et al. 2011). Bien que ces analyses génerales soient utiles
pour obtenir une idée générale de la fiabilité des suivis de biodiversité, elles ne permettent
cependant pas de fournir des éléments suffisamment précis pour quantifier directement la
puissance statistique (c'est-a-dire la capacité a démontrer qu’une tendance existante est
statistiquement significative) de n’importe quel protocole de suivi a un gestionnaire qui
souhaiterait mettre en place un suivi ou en améliorer/optimiser un existant. Pour cela, des
analyses de puissance au cas par cas s’averent en général nécessaires, analyses se basant sur
des valeurs des parametres pour les variabilités interannuelles et de détection proches de

celles du systeme étudié.

Les résultats du chapitre 2 ont souligné d’une part la forte hétérogenéité spatiale et temporelle
des taux de croissance interannuels des populations de galliformes de montagne, et d’autre
part une assez forte incertitude associée aux données de comptages. Mises ensemble, ces
caractéristiques générent des intervalles de crédibilité autours des taux de croissance moyens
par site trés larges, qui limitent fortement notre capacité de conclure quant a une potentielle
tendance des effectifs méme dans le cas de tendances moyennes fortes. Il apparait alors
nécessaire de mieux comprendre les influences respectives de ces différents paramétres de
variance (interannuel et de détection) sur la précision des estimations, dans 1’optique
d’identifier ensuite éventuellement des pistes d’amélioration du protocole d’échantillonnage

pour gagner en puissance statistique.

Dans cette étude, nous avons utilisé des modeles dits a « espace-état », similaires a ceux
utilisés dans I’étude des tendances démographiques du Lagopeéde alpin en Suisse (Furrer et al.
2016) et dans le chapitre précédent afin de quantifier la puissance statistique a détecter un
déclin sur le long terme pour de telles especes. Nous avons utilisé les valeurs de variabilité
d’observation et I’amplitude des variations interannuelles des taux de croissance des effectifs
obtenues dans le chapitre 2 pour mener une analyse de puissance de ce protocole et estimer,
ainsi, notre capacité a détecter un déclin, selon différentes organisations du plan
d’échantillonnage. La premiére question était de caractériser, a 1’échelle d’un site unique,
I’influence du nombre total de passages par an, ainsi que la fréquence interannuelle de ces
derniers, sur la fiabilité de 1’estimation de la tendance. Dans un second temps, il s’agissait de
déterminer si la mise en commun de certains parameétres a travers le suivi d’un réseau de sites
pouvait améliorer la précision de 1’estimation de la tendance commune, et des tendances site

par site.
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Abstract

Wildlife monitoring and conservation decisions require to be able to quantify precisely the
magnitude of potential declines but also the degree of confidence that one can have in the
estimates of trends, in order to detect declines quickly enough to develop adequate measures.
In this study, we aimed at evaluating our capacity to detect declines for species characterized
by no spatial autocorrelation of trends, high inter-annual variability of abundancies along with
strong measurement errors. We conducted a power analysis to explore our ability to detect
declines in a network of simulated time series, for different design by comparing both
different sampling plans and several modeling approaches. We calibrated trends simulations
using an empirical dataset of black grouse and rock ptarmigan counts on a network of sites.
Our results outlined a very weak statistical power to detect trends, in particular for slight
annual declines of abundances, but that can nevertheless correspond to pronounced declines
over a cumulative duration of 20 years. Mutualizing information about inter-annual variability
and observation variances led to relatively small change in the results, and therefore appeared
to be insufficient to improve our ability to detect declines. The model based on a network
approach led to more precise estimates of the network median trend, nevertheless to the
detriment of estimates of site-by-site trends, which tend to be biased and drawn towards the
network average. Short monitoring (5 or 10 years) benefits slightly from repetitions over the
years and an annual frequency of visits, but effort seem to have no longer any influence after
20 years. Our study highlighted very low statistical power to detect declines when using a
classical threshold of 5%, which brings to light the necessity to discuss not only the
significance of the trends, but also the strength of the effects (the median declines), as well as
the notion of threshold risk for advancing in management measures. Our study emphasized
the need, for species with high inter-annual variability of abundancies and counting issues, to
rely on truly long-term monitoring, possibly associating several indicators and various spatial

scales to obtain a clear vision of the temporal dynamics of the populations.

Keywords: long-term monitoring, trends, power analysis, hierarchical models,

optimization.
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Introduction

Wildlife conservation primarily rely on knowing the trend of a species or population’s
abundance in order to detect declines quickly enough to develop adequate measures. These
trends underpin the red-list classifications (Rodrigues et al. 2006) as well as the living planet
index that are used to trigger conservation policies (Collen et al. 2009). Yet, because it
involves significant commitment of time, money and human-resources, natural ecological
system monitoring programs usually rely on spatially and temporally limited data (Wilson et
al. 2011, Arkilanian et al. 2019). To what extent estimated trends can be trusted in these
situations is one of the main issues in the context of decision making and resource allocation
(Regan et al. 2003). Nevertheless, assessment of the reliability of population trends remain
scarce (Wilson et al. 2011), usually because of poor knowledge regarding temporal variability
and measurement error that are difficult to separate and act differently on accuracy of
parameters (Cressie et al. 2009, Wauchope et al. 2019). This problem is amplified when using
aggregated data from sources that vary in quantity and quality (Wauchope et al. 2019).
Extrapolation from sites-based estimations of populations trends rise numerous challenges
and there is still little guidance on how to proceed in a robust way and quantify associated

uncertainties (Fournier et al. 2019).

Trends in abundances of populations are usually estimated using series of counts performed at
one or several sites over several years, whose frequency must be appropriate to the studied
organism (White 2019). Depending on hypothesis made from prior knowledge on the studied
species, linear or nonlinear models are then fitted to obtain population growth rates (Pollock
et al. 2002, Wilson et al. 2011, Conroy et al. 2018). The degree of confidence in estimates of
population trends results from sample size, measurement error and population variability
through time (Dennis et al. 2006). When quantifying a population trend in a single site,
monitoring duration is a crucial parameter for statistical power (Magurran et al. 2010), besides
numerous works showed that there are high margin of error when detecting small size effects
(Wilson et al. 2011, Connors et al. 2014). Generation time along with inter-annual variability
of abundancy of a species are major information when deciding how often to visit the site
(Arkilanian et al. 2019, Wauchope et al. 2019). While frequency of visits and the total number
of years will strongly influence our ability to estimate correctly population variability through

time, measurement replicates on the other hand are highly valuable to quantify observation
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variation, and in some cases estimate detection probability (De Valpine and Hastings 2002,
Veech et al. 2016). When collecting counts on multiple sites, how we should allocate
sampling effort among spatial (sites) and temporal (years or multiple sessions at the season
scale) replicates will depend mainly on the spatial and temporal correlations in sub-population
dynamics (Rhodes and Jonzén 2011).Indeed, for sub-populations exhibiting similar trends in
space, more visits in few sites will give better results, while the opposite pattern is true for
temporarily autocorrelated time series. While general patterns of how these parameters may
interact and influence statistical power to detect a trend are more and more explored (see for
instance : Hatch 2003, Baker et al. 2019), they nevertheless cannot provide straightforward
and precisely guidelines on how to optimize sampling designs (White 2019, Wauchope et al.
2019).

While many studies showed the necessity of long-term monitoring to reach satisfying
statistical power (White 2019, Wauchope et al. 2019), in practice, many stakeholders do on
much shorter dataset to take management decisions, without solid knowledge on how this
could affect results reliability (Horswill et al. 2018). If 5% is usual on power analysis, 20% is
far less common (Mapstone 1995). Yet, by tolerating a greater chance of falsely declaring a
trend (Type | error), one decreases the chances of missing a real trend (Type Il error). In
conservation ecology, the cautionary principle would nudge managers to be more concerned

about failing to detect a population decline than risking a false alarm (White 2019).

Power analysis are a powerful tool to assess how to balance efficiently sample size,
temporarily and spatially, when applied to a specific system for which we have prior
information about autocorrelations, measurement error and temporal variability of the species
(Hatch 2003, Gerber and Kendall 2017, Baker et al. 2019). In this study based on simulations,
we aimed at exploring the how the statistical power is influenced by all these parameters for a
network of populations of a species characterized by strong annual variability, low spatial
autocorrelation and high detection issues using state-space models to provide concrete advices
about how to allocate effort between spatial and temporal replicates to optimize the
monitoring. A secondary objective was to evaluate to what extant pooling sites improves
parameters accuracy and power to detect trends and is the more appropriate to deal with such
species. To do so, we compared three different models, the first one treat each site separately,
then the two other ones are based on the assumption that sites share common characteristics,
so observation and interannual variances are common between sites. Both models consider a

network of sites, but the third one was built using a random effect of site on mean growth rate.
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We based the choice of our simulations parameters values on an empirical dataset of yearly
counts of black grouse (Tetrao tetrix) and rock ptarmigan (Lagopus muta) composed of a
network of sites monitored in the French Alps. Black grouse and rock ptarmigan are iconic
cold-adapted species of mountain ecosystems of major conversation issue. Their population
dynamic in the southern part of the distribution is characterized by strong inter-annual
variations of populations along with low spatial autocorrelation in trends. To this already high
variability adds up the strong difficulties to count them, leading to high observation variance.
Detecting significant changes of local populations is nevertheless essential to predict how this

hunted species will respond to the upcoming global changes.

Materials and methods

Simulation of populations’ time-series for a network of sites

In order to assess our capacity to significantly detect a decline for various monitoring scheme
and field work intensity, we simulated the log-abundance of a hypothetical species on
networks of sites (s= 5, 10 or 20 sites), monitored for a varying number of years (y=5, 10 or
20 years), with no spatial autocorrelation. In ecological conservation, the most relevant trends
to detect are declines, hence we fixed the median annual mean growth rate of the network of
sites to either ¥=-0.10, -0.05 or -0.02.

We built a base design using variances values (between sites, inter-annual, observation)
estimated in a previous study using state-space models on time-series of a network of black
grouse and rock ptarmigan counting sites in the French Alps (Figure 1) (Canonne et al.
submitted) We fixed initial population size at 20 individuals. We chose not to consider
density-dependence process since we focused on rather small and declining populations
(Furrer et al. 2016). We drew site-specific annual mean growth rate in a Normal distribution
around the median with a standard deviation of 0.06. We then drew, for each site, inter-annual
variation of the annual mean growth rate using a Normal distribution around the simulated
site-specific mean growth rate with a standard deviation of 0.14. Finally, we simulated the
observation process by drawing five intra-annual replicates (k), also using a Normal
distribution with the log-abundance true value as median and a standard deviation fixed to
0.20. Note that these values are closed to the ones used by (Wilson et al. 2011) based on data
from the Global Population Dynamics Database (NERC 2010), hence our results can be

extrapolated to all species presenting similar values of variances.
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We then tested other designs, to widen and look for more generic results and assess the
sensitivity of our result to potential variation of the different parameters. We tested various
values of initial population size (Ni=10, 20 or 100) and intra-network variability of median
growth rates (standard deviation=0.14, 0.10 or 0.06). To get insights of how the statistical
power changed according to detection variation and annual variability around the mean
trends, we tested a gradient of standard deviation values (standard deviation=0.45, 0.20, 0.14,
0.05, 0.04 or 0.01).

Finally, for each design, we tested different survey protocols to assess the influence of
temporal replicates in our system. To do so, we applied the models to subsets of initial
simulated datasets, with different inter-annual monitoring frequencies (f=every 1, 2 or 3
years) and within years number of replicates (k=1, 2, 3 or 5 intra-annual replicates).

20 30 40
1
Abundance

Abundance

10

Figure 1: Example of one simulated network of sites time-series using base design values (Ni=20,
y=10, s=10, f=1, observation sd=0.20, inter-annual sd=0.14, network sd=0.05, r=-0.05). The left plot
shows the true evolution of abundance through years among the network of 10 sites (colors). The right

plot shows 3 intra-annual replicates/counts (k=3) on four sites (color).
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State-space modelling specifications to assess bias, accuracy and statistical power

We analyzed populations trends using state-space models (De Valpine and Hastings 2002,
Buckland et al. 2004, Dennis et al. 2006) within the Bayesian framework (Kéry and Schaub
2012). Based on a hierarchical approach, the model allows us to separate the visible layer,
which corresponds to the observation process (the counts) from the hidden layer that describes
the dynamics of the state over time with a first-order Markovian model. We considered that
counts were correct on average and adjusted for random variation of counting errors that can
come either from double counting or missed individuals using a Normal distribution on log-

transformed counts (Furrer et al. 2016).

In the three following models, the state process of N; .., the population size of site i in year t

+ 1, with r; . the annual growth rate of site i from year tto t + 1, were given by:

log(Ni,t+1) = log(Ni,t) + 7

We run a first model that assessed site-specific trends treating each sites of the network
separately:

Tie=h + Ee

g, ~ Normal (0, 0% ,0c,)

with g; . the inter-annual variability of growth rates around the mean of the site 7; .

For this first model, the observation process was defined as below:

log(i,1x) ~ Normal(log(N;..) , 0%ops; )

with y; ¢ the k counts on the site i and O-Zobsi the site-specific observation variance.

We then applied a second model, that estimated each annual mean growth rates of sites
separately (fixed site effect), but based this time on the assumption that sites share common
characteristics, notably that inter-annual variability of annual mean growth rate around the
mean growth rate and observation variation magnitude were comparable between sites:
Tie= Tt &t

g;c ~ Normal (0, 6%,,,4c)

log(¥itx) ~ Normal(log(Ni¢) , 0% ops )

Finally, we considered a third model, also based on the assumption that sites share common

characteristics, but we considered this time a random effect of sites on network mean growth
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rate. Annual mean growth rates on each site are drawn in a Normal distribution centered on
the network mean growth rate 7; and o2, for standard deviation.

Tie=T + T+ e,

7,~ Normal (7, o%p;)

g;c ~ Normal (0, 6%,,,4,)

log(¥itx) ~ Normal(log(Ni¢) , 0%ops )

We implemented all models in the Bayesian context, using the R packages rjags (Plummer et
al. 2019) and R2jags (Su et al. 2015). JAGS (4.2.0 Plummer 2015) allowed us to perform
Markov chain Monte Carlo (MCMC) simulations to get samples from the posterior
distributions, which are obtained from the likelihood and the specified prior distributions. We
specified vague priors for all parameters. We ran three chains of 100,000 iterations with
50,000 burn-in iterations and a thinning of nine. We checked that convergence was
satisfactory by visualizing the mixing of chains and using the Brooks—Rubin—Gelman
diagnostic (Brooks and Gelman 1998).

We run 25 iterations for each design. The main output of interest for each iteration of each
design was the estimated annual mean growth rate of each site 7;. Model performance was
assessed based on how close 7; was to 7; the simulated annual mean growth rate. As metrics of
model performance, we looked at absolute bias (7;- 7; and accuracy var(7;) distributions,
formed by all sites of the 25 iterations run for each design (Walther & Moore 2005). Finally,
we extracted for each iteration of each site the probability that 7; was larger than zero, and

then estimated statistical power for two different significance levels: 5% and 20%.
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Influence of the number of sites, monitoring duration and network mean growth rate on
the base simulation design (Appendix 1)

Bias mean in annual mean growth rate estimates from the base design were mostly centered
on zero, indicating no systematic over or under-estimation (Appendix 1: Figure 1&5). For all
three models, the number of sites and annual mean growth rate of the network showed very
little influence on the bias variance (changes at the third decimal level; Appendix 1: figure
2&3). However, as expected monitoring duration resulted in a decrease of bias variance.
Differential between quantiles 25% and 75% of bias values among sites were twice smaller
after 20 years of monitoring compared to after 5 years. However, even after 20 years, the
amplitude of bias variance remained quite high and of the same order of magnitude than the
studied size effect.

When examining the correlation pattern between estimated and simulated annual mean
growth rate for each site, we found a positive correlation for model 3, that is based on the
assumption that sites share observation and inter-annual variances and apply a random effect
of sites around the network mean growth rate. Hence, the random effect of sites around the
mean of the network tends to draw site-specific mean growth rate towards the mean of the
network values (Figure 2). In other words, the more sites presents extreme values of mean
growth rates within the network the more estimated mean growth rates are far from the
simulated value. Besides, we found no relationship between estimated and simulated annual
mean growth rate for models 1 and 2. Model 1 and 2 are both built with a fixed site effect, but

model 2 is based on the assumption that sites share observation and inter-annual variances

We found very little influence of the number of sites and of the network mean growth rate on
both median and variance of accuracy (figure 4&6 appendix 1). However, both accuracy
median and variance decreased with an increase of the number of years of monitoring. After 5
years of monitoring, models 1 and 2 estimated annual mean growth rate with very low
accuracy (median of about 0.12). As for model 3 despite better results (median of about 0.07),
accuracy median remained of the same order of magnitude the effect size. Even after 20 years,
all models provided accuracy of still about 0.025 and 0.050. Regarding statistical power
(Figure 3), trends were in almost all cases virtually undetectable with a 95%CI (no site
fulfilled the 95% of the posterior distribution under zero criterion), even after 20 years of
monitoring, except in a drastic cases: site specific trends over -0.10 were for most sites
detected with model 2 and 3, and site specific trends between -0.075 and -0.01 were detected

with model 3 when the network mean growth rate was r=-0.1. With an 80%CI threshold,
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results from models 1 and 2 were quite similar while results from model 3 differed from these
two models. For model 1 and 2, whatever the network mean growth rate, after five years
trends were detected in most sites only when they were stronger than -0.1, after 10 years when
stronger than -0.05 and finally after 20 years when strong than -0.025. Hence, trend between 0
and -0.025 were never detected, even after 20 years of annual monitoring. For model 3, when
7 was -0.05 or -0.1, trends were well detected whatever the monitoring duration length, even
trends below 0 and above -0.025. However, model 3 generated a couple of significant declines
while the simulated trends were positive when = -0.05 for trends above 0 and below 0.025,
and for ¥=-0.01 almost all trends over zero were false positive and exhibited a significant

decline while the simulated trends were positive.

-0.1 00 01 02

150 200 250

-0.1 00 01 02

0 50 100 150 200 250

Estimated annual mean growth rates

0 50 100 150 200 250

Sites

Figure 2: Posterior distributions of estimated annual mean growth rate per site. The figure shows all
10 sites of the 25 iterations sorted along the x-axis according to estimated medians. In all iterations,
simulated mean growth rate of the network of 10 sites was7=-0.05. Initial population size was of 20
individuals and monitoring was conducted once each year during 10 years. Observation standard
deviation was fixed to 0.20 and inter-annual standard deviation around median growth rate was fixed
to standard deviation=0.14. The standard deviation of the variability of sites mean growth rates within
the network was fixed to standard deviation=0.05. The top-third of the figure correspond to results
from model 1 that consider each site separately, the middle-third from model 2, built with a fixed
effect of site but common observation and inter-annual variances, and the bottom-third from model 3,
built with a random effect of site around the network mean but common observation and inter-annual
variances. The thick colored lines correspond to the 80% CI while the dotted colored lines correspond
to the 95%CI. The grey thin horizontal line indicates a growth rate of zero, so population stability.
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Figure 3: Statistical power to detect a decline (with an 80% threshold on the left and 95% on the
right), i.e. percentage of sites whose proportion of the posterior distribution of annual mean growth
rate below zero is higher than the threshold. Each square represent results from the 25 iterations of
one scenario. In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals in 10 sites
and monitoring was conducted once each year. Observation standard deviation was fixed to 0.20,
inter-annual standard deviation around median growth rate to 0.14 and standard deviation of the
variability of sites mean growth rates within the network to 0.05. The top-third of the figure
correspond to networks growth rate median values of 7 =-0.02, then the middle-third of 7 = -0.05
and the bottom-third of 7 =-0.1. The three columns correspond to the monitoring duration (y=5, 10
or 20 years). Finally, each panel is also divided in three columns which correspond to the results from
the three different models applied. Model 1 considered each site separately, model 2 was built with a
fixed effect of site but common observation and inter-annual variances, and model 3 was built with a
random effect of site around the network mean but common observation and inter-annual variances.
The y-axis is divided in seven growth rate classes, two of them over zero and the other five
corresponding to negative values. Colors (6 classes between 0 and 100) and numbers (percentage of
sites) in the squares indicate the statistical power to detect a decline with this threshold. Grey squares
correspond to growth rate classes not present in the dataset.

Initial population size and within network mean growth rate variability of sites influence
(Appendix 2&3)

Whatever the model, reducing or augmenting initial population size turned out to have little
influence on both bias and accuracy for a network of 10 sites (r=-0.05) monitored during 10
years. Similarly, we found little differences when varying the inter-site variability of mean
growth rates around the network mean. When this variability was low (bs =0.05), models 1
and 2 resulted in a slightly positively biased mean estimates (around 0.01), but variances of
both bias and accuracy were of the same order of amplitude than the size of the effect. Mean

estimates biases were centered on zero with model 3.
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Figure 4: Statistical power to detect a decline with an 80% threshold in relation to monitoring effort
(i.e. the product f*k*y, with f the inter-annual monitoring frequency, k the number of intra-annual
replicates and y monitoring duration), illustrated for the two classes of median growth rates the
closest to zero (see classes in figure 3). The left part of the figure corresponds to median growth rates
of values between 0 and -0.025, and the right part corresponds to median growth rates of values
between -0.025 and -0.05. Rows relate to the applied model (1, 2 or 3). The top-third corresponds to
results from model 1 that consider each site separately, the middle-third from model 2, built with a
fixed effect of site but common observation and inter-annual variances, and the bottom-third from
model 3, built with a random effect of site around the network mean but common observation and
inter-annual variances. Each square represent results from the 25 iterations of one scenario. In all
scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals in 10 sites. Observation
standard deviation was fixed to 0.20, inter-annual standard deviation around median growth rate to
0.14 and standard deviation of the variability of sites mean growth rates within the network to 0.05.
Colors correspond to the monitoring duration (y=5, 10 or 20 years). Finally, the labels indicate the
frequency of inter-annual visits (every 1, 2 or 3 years) and the number of within year replicates (1, 3
or 5 intra-annual replicates).

Inter-annual frequency and within-year replicates influence (Appendix 4)

For all three models, we found very little influence of within-year replicates on bias median
and a little decrease of the bias variance for a network of 10 sites (r=-0.05) monitored during
10 years (figure 1 appendix 4). Accuracy was positively correlated with inter-annual
frequency of census only below a certain threshold (figure 2 appendix 4). Counting a site once
every two years during ten years led to comparable accuracy than annual visits during five
years, as well as once every two years during five years. Annual monitoring during ten years
gave intermediate results. Nevertheless, when visits were conducted during 20 years there was
no longer any noticeable influence of count frequency either inter and intra-year. Increasing
the number of intra-annual replicates resulted in better accuracies below 10 years of
monitoring; however, augmenting the monitoring frequency led to negligible improvement of
accuracy after 10 years for model 3 and after 20 years for model 1 and 2. With a 95%
threshold (figure 3 appendix 4), no significant decline was detected for monitoring duration of
5 or 10 years, whatever the inter-annual frequency and the number of intra-annual replicates.
After 20 years, significant declines were detected only for sites with a very strong median
growth rate, below -0.10 (and about a third to half of sites below -0.075), with very few
differences according to the frequency and the number of intra-annual replicates. Interaction
patterns between parameters are similar with an 80% threshold than presented above for a
95% threshold (figure 4 appendix 4), and as previously, results from models 3 differed from

models 1 and 2. For model 1 and 2, statistical power was very low after 5 years, intermediate
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after 10 years (ok for trends below -0.05) and quite good after 20 years, expect for sites with
little declines (between zero and -0.02).Statistical power with model 3 was good whatever the
monitoring design but got higher when reaching 20 years (with little effect of number of intra-
annual replicates, see figure 4 for two trend classes).

Influence of inter-annual variability around the median trend variance (Appendix 5)

We fixed observation standard deviation to 0.20 and tested different values of inter-annual
variability around the median trend standard deviation (sd=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04) for a
network of 10 sites monitored during 10 years (r=-0.05). With annual monitoring, bias
variances obtained for model 1 and 2 were comparable or slightly decreasing when inter-
annual variability around the mean growth rate standard deviation value decreased (figure 1
appendix 5). There was a significant improvement of bias variance when going from one to
two intra-annual replicates, but then results were similar up to five intra-annual replicates. For
model 3, bias variance was high inter-annual variability around the median trend standard
deviation was 0.45, intermediate for 0.20 and 0.14 and then half lower for 0.05 and 0.04.
Besides, there seemed to be little influence of the number of intra-annual replicates. In all
three models, accuracy increased progressively when inter-annual standard deviation
decreased, however model 3 started much higher, i.e. more accurate, compared to the two
other models (figure 2 appendix 5). Once again, intra-annual replicates had a slight positive
influence on models accuracy; yet, medians remained in all cases at the same order of
magnitude. For model 1, impact of inter-annual monitoring frequency on accuracy increased
when inter-annual variability standard deviation decreased. In other words, while we can
observe a strong improvement of accuracy when decreasing standard deviation values with
annual visits, when visits occur only every three years the slope of improvement is flatter. For
model 2 and 3, we found little effect of inter-annual monitoring frequency on accuracy
improvement across the standard deviation gradient.

Considering a 95%CI threshold, we outlined significant declines only when applying models
2 and 3 for sites with declines were stronger than -0.1 and very low inter-annual variability of
annual mean growth rate around the median trend (proc=0.04). With an 80% threshold, model
3 performed quite well, with however low power for trend above -0.025. Again, for sites in
small augmentation model 3 estimated negative median trends in 20% of cases. When inter-
annual variability of annual mean growth rate around the median trend was high (proc=25)
models 1 and 2 outlined significant declines for sites with declines stronger than -0.075, and

to some extend (about half of sites) between -0.05 and -0.075. Results when proc=0.14 are
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comparable, with this time three out of four sites between -0.05 and -0.075 showing
significant declines. Finally, when variability was low (proc= 0.04), statistical power

improved a bit, with significant decline for half of sites between -0.025 and -0.050.

Influence of observation variance (Appendix 6)

As a next step, we fixed inter-annual variability around the mean growth rate standard
deviation to 0.14 and tested different values for observation standard deviation (obs=0.45,
0.20, 0.14, 0.05, 0.04 or 0.01) for a network of 10 sites monitored during 10 years (r=-0.05).
When visiting sites every year, bias variances obtained for model 1 and 3 decreased slightly
along a decreasing gradient of observation standard deviation, while improvement was much
stronger for model 2 (figure 1 appendix 6). Bias variance was extremely low for model 2
when observation variance was small (obs=0.04 or 0.01). Adding a second replicate had
strong consequences on accuracy when obs ranged from 0.20 to 0.05 for model 1 and 2, while
3 to 5 intra-annual replicates did not seem to improve the accuracy of growth rates estimates.
Replicates seemed however to have little influence when observation variance was very high
(obs=5). Accuracy for model 1 and 2 improved when observation variance decreased, up to
0bs=0.04, however for model 3 the plateau was reached as early as obs=0.20 (figure 2
appendix 6). Replicates improved only slightly accuracy, whose median got lower than 0.025.
Once again, whatever observation standard deviation values were, inter-annual monitoring
frequency had little effect on mean growth rate bias (figure 3 appendix 6). While frequency
has very little impact on accuracy for model 3, censuring a site more often improved slightly
accuracy, all along the observation standard deviation gradient for model 1, and only up to
0bs=0.20 for model 2. With the 95%CI threshold, for all three models declines were found
significant only for about half of sites exhibiting trends stronger than -0.1 when observation
variance was very low (obs=0.01). For model 1 and 2, declines were significant when trends
were stronger than -0.05 and when observation variance was quite high (obs=0.20 and 0.14),
and up to r-0.025 when observation variance was very low (0obs=0.01). Model 3 performed
quite well with an 80% threshold, but once again with about 20% of false positives declines

for sites in slight augmentation.
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Influence of both observation variance and inter-annual variability around the median
trend standard deviation (Appendix 7)

Bias results from model 1 and 2 were comparable, with a decrease of bias variance when
observation standard deviation decreased, whatever the value of inter-annual variability
around median growth rate. There was little influence of inter-annual variability standard
deviation over proc=0.05, and above this value bias variance decreased when inter-annual
variability augmented. For model 3, there was no influence of the observation variance when
inter-annual variability was high (proc=0.45 and 0.20), and then when values got lower
(proc=0.14, 0.05 or 0.04) there was a slight decrease of bias variance when observation
variance decreased. As expected, accuracy improved both when inter-annual variability
around mean growth rate and observation variance decreased, with a stronger effect of
observation variance changes. Influence of both factors was much slighter for model 3 whose
accuracy was already in all cases higher, but once again did not get lower than 0.025. When
both observation variance and inter-annual variability around mean growth rate standard
deviation were low (obs= 0.05 and proc=0.04), statistical power with an 80% threshold was
good for all three models, except for declines lower than -0.025 for which only half of site
showed significant declines. In this scenario, there were no false positives detected with
model 3. With a higher threshold (95%Cl), significant decline were detected only for declines
stronger than -0.05 for model 2 and 3, and stronger than -0.075 with model 1.

There was little improvement of statistical power when inter-annual variability around mean
growth rate standard deviation was fixed to proc=0.14 and observation standard deviation
decreased greatly (obs=0.20 or obs=0.01). Statistical power with a 95%CI threshold was very
low for both scenarios. With a looser threshold of 80%, improvement was small; significance
of declines only rose up of one trend class (declines detected from -0.025 instead of -0.05 for
model 1 and 2).

Discussion

We aimed at estimating the capacity to detect declines on a network of monitored sites of a
species exhibiting a high inter-annual variability in abundance depending on population
dynamics, sampling design and modeling approach. Our results f showed very low statistical
power to detect trends in such a species, whatever the design, especially for sites that show
slight annual declines of abundance even though such sites exhibit long term cumulated

declines after 20 years. We outlined that mutualizing information about inter-annual
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variability and observation variance among the network of sites had small impact on results
and was thus insufficient to improve our capacity to detect declines. Interestingly, in a general
way, the third model with a random effect of site on the network trend led to much more
accurate estimations of the network median trend, however, site-specific trends were biased
towards the mean of the network. We found very little influence on statistical power of the
structure of the network parameters, that is to say of the mean and intra-network variability of
trends of the network, as well as initial abundances and the number of sites. Regarding
sampling design, within years replicates and annual frequency of visits led to slightly better
but still poor statistical power when monitoring lasted 5 or 10 years. However, after 20 years
of monitoring, there was no longer any significant effect of cumulative count effort. Finally,
statistical power improved both when inter-annual variability around median growth rate and
observation variance decreased, with a stronger effect of observation variance changes.
Nevertheless, our results showed that with a 95%IC threshold trends comprised between 0
and -0.025 were in all tested cases never detected, and with a 80IC threshold detected only
with model 3 when both inter-annual variability around median growth rate and observation

variance were very low.

Our results showed that for species with high inter-annual variability of abundance along with
high observation noise, as for example black grouse and rock ptarmigan that we used to
parametrized our first set of simulations, trends were in almost all cases virtually undetectable
when fixing the type | error rate at the classical 5% threshold (95%Cl). After 20 years of
annual monitoring, only trends stronger than -0.10, (corresponding to an accumulated decline
of 85%, were for most sites detected with model 2 and 3 that use common observation and
inter-annual variances within the network, and at the best declines stronger than -0.075,
corresponding to an accumulated decline of 75%, with model 3. Lowering the significance
threshold to 20% resulted in much higher statistical power to detect declines. Yet, declines
were detected after 5 years of monitoring with model 1 and 2, that use a fixed site effect on
mean growth rate, only when stronger than -0.10 (corresponding to an accumulated decline of
35%), or after 10 years when stronger than -0.05 (corresponding to an accumulated decline of
40%) and finally only when stronger than -0.025 after 20 years (again an accumulated decline
of 40%). Model 3, performed better at detecting slight declines but at the cost of falsely
detecting decline for slightly augmenting sites. This result is in line with previous works that
showed the minimum time series length required to detect a trend is strongly correlated with

trend strength and coefficient of variation in population size (White 2019). Over the years,
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small annual declines cumulate and hence become easier to detect. Our results show that only
cumulated decline of about 80-90% can be detected with the classical 5% threshold, while
with a looser threshold of 20% cumulated decline of about 30-40% can be detected. Hence,
using the tradition 5% significance threshold, our analysis show that monitoring will fail to
detect declines that would lead to listings under the IUCN Al Red List criteria. Previous work
already outlined the need to find a reasonable compromise between statistical and biological
significance (Hatch 2003) and stay cautious regarding conclusions and decisions from non-
significant trends, in particular when dealing with species suspected to be declining
(Wauchope et al. 2019). Our results strongly advocate for the use of looser threshold (for ex
80%) when conducting power analysis for species of high conservation values, to make sure
we don’t miss any decline and be able to act in time. Such an option can lead to alarm more
frequently about declines potentially not existing, which nevertheless should not be a major
issue in ecological conservation (this can still generate social conflicts, as for example when

studying an exploited species).

We found little influence of parameters related to the network structure on our capacity to
detect declines. Because our system considered no spatial autocorrelation in trends, such
result is not surprising since each site brings independent and not redundant information
(White 2019).

However, contrary to our expectation, in all three models, we found very little influence of the
number of sites on statistical power to detect declines while we simulated a mean growth rate
at the network scale. Mutualizing information between sites led to very little improvement of
inter-annual variation of mean growth rate as well as observational variances estimation
quality even for model 2 and 3 that use common observation and inter-annual variances
within the network. Nevertheless, we did not find any strong relation between this parameter
and others. Besides, conclusions are comparable regarding between site variability of mean
growth rate. Interestingly, both bias and accuracy were correlated to the simulated mean
growth rates for model 3 that was built with a random effect of site. Model structure forced
site specific estimations towards the network mean. Nevertheless, if model 3 performed
poorly to estimate site-specific trends, statistical power to detect the mean network growth
rate improved greatly. In the context of a species with very low spatial autocorrelation like
ours, this result suggest to focus on the large-scale population trend diagnosis in a more
precise way if the monitoring design respects basic model assumptions, such as random

sampling of sites (Fournier et al. 2019). Finally, Results were similar using different initial
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population size values, suggesting low potential distortion that could come from using a log-
normal distribution (O’Hara and Kotze 2010).

When monitoring from 5 to 10 years, a second within-year replicates improved slightly
estimations and statistical power to detect decline. Replicates 3 to 5 had finally a quite small
influence on estimations improvement. Similarly, inter-annual high frequency of visits led to
better statistical power after 5 or 10 years of monitoring, with a stronger influence that within-
year replicates. However, a major result of our study is that we found very little influence of
effort on statistical power improvement after 20 years of monitoring, monitoring duration for

which statistical power started to reach satisfactory thresholds.

Previous work found similar results and showed that sampling in interval led to surprisingly
accurate results compared to annual visits (Wauchope et al. 2019). As evidenced in more and
more studies, long-term time series remain vital to get reliable estimations of trends
(Magurran et al. 2010, Horswill et al. 2018). While more effort can bring some estimation
improvement at short time scale (5 or 10 years), actually corresponding more to time scales of
experience plans and funding grants (Haila and Henle 2014, White 2019), our results suggest
this won’t give as accurate trends as long-term monitoring. As mentioned before, trends will
be significant only when cumulated declines are large enough to override both temporal and

observational variances.

As a final step, we looked at the influence on statistical power to lower observational and
inter-annual variability variances for an intermediate monitoring duration of 10 years. We
found that lowering each variance parameter separately improved poorly statistical power,
with a stronger effect of observational variance decrease. This result is in line with previous
work that showed a strong correlation between minimum time required to detect a trend and
inter-annual variability around the median trend (White 2019). Numerous work focus on how
decreasing observation noise can lead to better parameters estimations, as well as anticipating
what could be the consequences of wrong error structure hypothesis on estimates (Gerber and
Kendall 2017, Conroy et al. 2018).

However, we succeeded to reach satisfactory statistical power after 10 years only when both

variances were extremely low, hence values that don’t actually fit our case study.

139



Chapitre 3

To conclude, our study outlined our very weak capacity to detect declines for species with
high inter-annual variability of abundance, high observation variance and no autocorrelation
of trends through space. Reaching satisfactory statistical power will remain arduous and need

long-term time series.

A first approach to deal with this issue would be to discuss effect strength rather than
statistical power per se. In other words, while imprecise and not significant since ICs overlap
zero, the estimated trends are more likely to inform correctly the sign of the trend. Besides, In
the case of vulnerable species, erroneously accept the null hypothesis could be is real issue or
conservation biology; as such species have very little chances to see their abundance rise
again following a management error (Taylor and Gerrodette 1993). A second approach would
be to rely on several complementary index of population status, to understand better
population’s dynamics both in time and space (Morris et al. 2002, Haight et al. 2002), as it has
recently be done for several species using distribution or site occupancy models, survival and
fecundity models (Zipkin and Saunders 2018) or trait-based approches (Arkilanian et al.
2019). All of this together point towards the need of a consistent sociological work of mutual
communication and formation between stakeholders and scientists to establish what

objectives and threshold should be considered for each species (Yoccoz 1991).
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Supplementary materials

APPENDIX 0: Notations, values of the base model and gradient values used for the 9
parameters.

Parameter Notation | Base model value Gradient values
Number of sites in the network S 10 5, 10, 20, 50
Initial population size per site Ni 20 10, 20, 100
Network mean growth rate r -0.05 -0.10, -0.05, -0.02
Number of years y 10 5,10, 20
Inter-annual frequency f 1 1,2,3
Within-year replicates k 1 1,2,3,5
Observation error sd obs 25 045, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04,
0.01
Inter-annual variability of proc 50 0.45, 0.20 0.14, 0.05. 0.04
growth rates sd
Within network mean growth bs 500 0.14, 0.10. 0.06, 0.05

rate variability sd
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APPENDIX 1: base model results. Obs=0.20, proc =0.14, bs= 0.06, Ni= 20, f=k=1.

Figure 1: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias for each site (rg est- rg sim) for different monitoring schemes. In all
scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals and visits were conducted
once each year. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was
fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
The top-third of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the
bottom-third from model 3. For each model the three panels correspond to three different network
growth rate median values (r=-0.1, -0.05 or -0.02). Then each panel is divided in three rows which
correspond to the number of simulated sites in the network (s=5, 10 or 20). Finally, the x-axis specify
the study length (y=5, 10 or 20). The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior
distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers extend to the
estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias for each site (rg est- rg sim) for different monitoring schemes. In all
scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals and visits were conducted
once each year. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was
fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
Network mean growth rate was fixed to -0.05. The top-third of the figure correspond to results from
model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Then each row is divided
in four columns which correspond to the number of simulated sites in the network (s=5, 10, 20 or 50).
Finally, the x-axis specify the study length (y=>5, 10 or 20). The rectangular boxes contain the central
50% of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the
whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 3: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median accuracy for each site (var(rg est)) for different monitoring schemes. In all
scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals and visits were conducted
once each year. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was
fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
Network mean growth rate was fixed to -0.05. The top-third of the figure correspond to results from
model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Then each row is divided
in four columns which correspond to the number of simulated sites in the network (s=5, 10, 20 or 50).
Finally, the x-axis specify the study length (y=>5, 10 or 20). The rectangular boxes contain the central
50% of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the
whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 4: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median accuracy for each site (var(rg est)) for different monitoring schemes. In all
scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals and visits were conducted
once each year. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was
fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
The top-third of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the
bottom-third from model 3. For each model the three panels correspond to three different network
growth rate median values (r=-0.1, -0.05 or -0.02). Then each panel is divided in three rows which
correspond to the number of simulated sites in the network (s=5, 10 or 20). Finally, the x-axis specify
the study length (y=5, 10 or 20). The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior
distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers extend to the
estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Chapitre 3

Figure 5: Relationship between estimated annual mean growth rate bias and simulated annual mean
growth rate. Each dote represent a site of the simulated network, colors relate to the different
iterations of the same monitoring scheme. In all scenarios represented here, initial population size
was of 20 individuals and visits were conducted once each year during 10 years on 10 sites.
Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14.
The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third
of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third

from model 3. For each model the three panels correspond to three different network growth rate
median values (r=-0.1, -0.05 or -0.02).
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Figure 6: Relationship between estimated annual mean growth rate accuracy and simulated annual
mean growth rate. Each dote represent a site of the simulated network, colors relate to the different
iterations of the same monitoring scheme. In all scenarios represented here, initial population size
was of 20 individuals and visits were conducted once each year during 10 years on 10 sites.
Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14.
The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third
of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third
from model 3. Note that y-axis range differs between models. For each model the three panels
correspond to three different network growth rate median values (r=-0.1, -0.05 or -0.02).
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Figure 7: Posterior distribution of estimated annual mean growth rate per site. All 10 sites of the 25
iterations are sorted along the x-axis according to estimated median. In all iterations, simulated mean
growth rate of the network of 10 sites was r=-0.05. Initial population size was of 20 individuals and
visits were conducted each year during 10 years on 10 sites. A total of five visits were done every year.
Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14.
The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third
of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third
from model 3. The black line represents the estimated values for each site. The thick colored lines
correspond to the 80% CI while the dotted colored lines correspond to the 95%CI. The grey thin
horizontal line indicates zero, hence population stability.
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Chapitre 3

APPENDIX 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual
mean growth rate median bias (left) and accuracy (right) for different values of initial population size
(Ni= 10, 20 or 100). In all scenarios represented here visits were conducted once each year during 10
years for 10 sites. In all iterations, simulated mean growth rate of the network was r=-0.05.
Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14.
The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third
of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third
from model 3. The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy
line in the center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times
the interquartile range above and below the box.
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APPENDIX 3:

Figure 1: Simulated density of annual mean growth rates using Normal distributions, centered in -0.1
(grey), -0.05 (red) or -0.02 (blue) with two different sd values: upper half: sd=0.05; lower half:
sd=0.06. The thick vertical black line indicates zero. The dotted grey lines delineates annual mean
growth rates classes used in the statistical power figures.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias (left) and accuracy (right) for different values of the sd of the variability of
sites mean growth rates within the network (sd=0.14, 0.10, 0.06, 0.05). In all scenarios represented
here visits were conducted once each year during 10 years for 10 sites. In all iterations, simulated
mean growth rate of the network was r=-0.05. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd
around median growth rate was fixed to 0.14. The top-third of the figure correspond to results from
model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. The rectangular boxes
contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the
median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and
below the box.
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APPENDIX 4:

Figure 1: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual
mean growth rate median bias for each site (rg est- rg sim) for different monitoring schemes.
In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals. Observation
sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14. The sd
of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-
third of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the
bottom-third from model 3. For each model the three panels correspond to three different
frequency of visits (f=every 1, 2 or 3 years). The x-axis specify the study length (y=5, 10 or
20). Finally colors indicate the number of replicates, i.e. of visits within the year monitored.
The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in
the center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5
times the interquartile range above and below the box.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median accuracy for each site for different monitoring schemes. Note that the y-axis
ranges differ between models. In all scenarios represented here, initial population size was of 20
individuals. Observation sd was fixed to 0.20 and inter-annual sd around median growth rate was
fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
The top-third of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the
bottom-third from model 3. For each model the three panels correspond to three different frequency of
visits (f=every 1, 2 or 3 years). The x-axis specify the study length (y=5, 10 or 20). Finally colors
indicate the number of replicates, i.e. of visits within the year monitored. The rectangular boxes
contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the
median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and
below the box.
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Figure 3: Statistical power to detect a decline: percentage of sites whose proportion of the posterior
distribution of annual mean growth rate below zero is higher than 95%. Each square represent results
from the 25 iterations of one monitoring scheme. In all scenarios represented here, initial population
size was of 20 individuals. Observation sd was fixed to 0.20. The sd of the variability of sites mean
growth rates within the network was fixed to 0.05. The three columns correspond to different study
length (y=5, 10 or 20 years) and the three rows to different inter-annual frequencies (one visit every 1,
2 or 3 years). Each of the nine sub-section is also divided in three columns, that correspond to
different number of within year replicates (k=1, 3 or 5). Finally, each panel is also divided in three
columns that correspond to the results from the three different models applied. The y-axis is divided in
seven growth rate classes, two of them (over the black line) over zero and the other five corresponding
to negative values. Colors (6 classes between 0 and 100) and numbers (percentage of sites) in the
squares indicate the statistical power to detect a decline with this threshold.
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Figure 4: Statistical power to detect a decline: percentage of sites whose proportion of the
posterior distribution of annual mean growth rate below zero is higher than 80%. Each
square represent results from the 25 iterations of one monitoring scheme. In all scenarios
represented here, initial population size was of 20 individuals. Observation sd was fixed to
0.20. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
The three columns correspond to different study length (y=>5, 10 or 20 years) and the three
rows to different inter-annual frequencies (one visit every 1, 2 or 3 years). Each of the nine
sub-section is also divided in three columns, that correspond to different number of within
year replicates (k=1, 3 or 5). Finally, each panel is also divided in three columns that
correspond to the results from the three different models applied. The y-axis is divided in
seven growth rate classes, two of them (over the black line) over zero and the other five
corresponding to negative values. Colors (6 classes between O and 100) and numbers
(percentage of sites) in the squares indicate the statistical power to detect a decline with this
threshold.

y =10 years y =20 years

157



Chapitre 3

APPENDIX 5: Different inter-annual variation around the median growth rate sd values.

Figure 1: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias for different values of simulated inter-annual sd around median growth rate
(proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04). In all scenarios represented here, initial population size was of 20
individuals. Observation sd was fixed to 0.20. The sd of the variability of sites mean growth rates
within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure correspond to results from model 1,
the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Finally colors indicate the number
of replicates, i.e. of visits within the year monitored. The rectangular boxes contain the central 50% of
the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers
extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median accuracy for different values of simulated inter-annual sd around median growth
rate (proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04). In all scenarios represented here, initial population size was
of 20 individuals. Observation sd was fixed to 0.20. The sd of the variability of sites mean growth rates
within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure correspond to results from model 1,
the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Finally colors indicate the number
of replicates, i.e. of visits within the year monitored. The rectangular boxes contain the central 50% of
the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers
extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 3: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual

mean growth rate median bias for different values of simulated inter-annual sd around

median growth rate (proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04). In all scenarios represented here,

initial population size was of 20 individuals. Observation sd was fixed to 0.20. The sd of the

variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of

the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-

third from model 3. Finally colors indicate the visit frequency (f= every 1, 2 or 3 years). The

rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the

center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times

the interquartile range above and below the box.
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Figure 4: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual

mean growth rate median accuracy for different values of simulated inter-annual sd around

median growth rate (proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04). In all scenarios represented here,

initial population size was of 20 individuals. Observation sd was fixed to 0.20. The sd of the

variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of

the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-

third from model 3. Finally colors indicate the visit frequency (f= every 1, 2 or 3 years). The

rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the

center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times

the interquartile range above and below the box.
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Figure 5: Statistical power to detect a decline: percentage of sites whose proportion of the
posterior distribution of annual mean growth rate below zero is higher than 80% (upper half)
or 95% (lower half). Each square represent results from the 25 iterations of one monitoring
scheme. In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals in 10
sites and visits were conducted once each year during 10 years. Observation sd was fixed to
0.20. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05.
The three columns correspond to different values of sd of inter-annual variation around the
median growth rate (proc=0.20, 0.14 or 0.04). Finally, each panel is also divided in three
columns which correspond to the results from the three different models applied. The y-axis is
divided in seven growth rate classes, two of them (over the black line) over zero and the other
five corresponding to negative values. Colors (6 classes between 0 and 100) and numbers
(percentage of sites) in the squares indicate the statistical power to detect a decline with this
threshold. Grey squares correspond to growth rate classes not present in the dataset.
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APPENDIX 6: Different observation error sd values.

Figure 1: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias for different values observation error sd (obs=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04 or
0.01). In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals. Inter-annual sd
around median growth rate was fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates
within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure correspond to results from model 1,
the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Finally colors indicate the number
of replicates, i.e. of visits within the year monitored. The rectangular boxes contain the central 50% of
the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers
extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean

growth rate median accuracy for different values observation error sd (obs=0.45, 0.20, 0.14, 0.05,

0.04 or 0.01). In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals. Inter-

annual sd around median growth rate was fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth

rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure correspond to results from

model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Finally colors indicate the

number of replicates, i.e. of visits within the year monitored. The rectangular boxes contain the

central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and

the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the

box.
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Chapitre 3

Figure 3: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median bias for different values of simulated observation error sd (obs=0.45, 0.20, 0.14,
0.05, 0.04 or 0.01). In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals.
Inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean
growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure correspond to results
from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3. Finally colors
indicate the visit frequency (f= every 1, 2 or 3 years). The rectangular boxes contain the central 50%
of the posterior distribution; the heavy line in the center of each box is the median and the whiskers

extend to the estimate closest to 1.5 times the interquartile range above and below the box.
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Figure 4: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean
growth rate median accuracy for different values of simulated observation error sd (0bs=0.45, 0.20,
0.14, 0.05, 0.04 or 0.01). Note that y-axis ranges differ between the figures. In all scenarios
represented here, initial population size was of 20 individuals. Inter-annual sd around median growth
rate was fixed to 0.14. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed
to 0.05. The top-third of the figure correspond to results from model 1, the middle-third from model 2
and the bottom-third from model 3. Finally colors indicate the visit frequency (f= every 1, 2 or 3
years). The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in
the center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the
interquartile range above and below the box.
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Figure 6: Statistical power to detect a decline: percentage of sites whose proportion of the posterior
distribution of annual mean growth rate below zero is higher than 80% (upper half) or 95% (lower
half). Each square represent results from the 25 iterations of one monitoring scheme. In all scenarios
represented here, initial population size was of 20 individuals in 10 sites and visits were conducted
once each year during 10 years. Inter-annual sd around median growth rate was fixed to 0.14.The sd
of the variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The three columns
correspond to different values of sd of observation error (tau=25, 50 or 5000, i.e. sd=0.200, 0.141 or
0.014). Finally, each panel is also divided in three columns which correspond to the results from the
three different models applied. The y-axis is divided in seven growth rate classes, two of them (over
the black line) over zero and the other five corresponding to negative values. Colors (6 classes
between 0 and 100) and numbers (percentage of sites) in the squares indicate the statistical power to
detect a decline with this threshold. Grey squares correspond to growth rate classes not present in the

dataset.
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PPENDIX 7: Changes in both observation error and inter-annual variation around the median

growth rate sd values.

Figure 1: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean

growth rate median bias for different values of simulated observation error sd (x-axis and colors;
obs=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04 or 0.01) and inter-annual variation sd (proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05 or
0.04). In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals. The sd of the

variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure

correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3.

The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the

center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the

interquartile range above and below the box.
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Figure 2: Boxplots showing the distribution of the 25 posterior values of estimated annual mean

growth rate median accuracy for different values of simulated observation error sd (x-axis and colors;
obs=0.45, 0.20, 0.14, 0.05, 0.04 or 0.01) and inter-annual variation sd (proc=0.45, 0.20, 0.14, 0.05 or
0.04). In all scenarios represented here, initial population size was of 20 individuals. The sd of the

variability of sites mean growth rates within the network was fixed to 0.05. The top-third of the figure

correspond to results from model 1, the middle-third from model 2 and the bottom-third from model 3.

The rectangular boxes contain the central 50% of the posterior distribution; the heavy line in the

center of each box is the median and the whiskers extend to the estimate closest to 1.5 times the

interquartile range above and below the box.
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Figure 3: Statistical power to detect a decline: percentage of sites whose proportion of the posterior
distribution of annual mean growth rate below zero is higher than 80% (upper half) or 95% (lower
half). Each square represent results from the 25 iterations of one monitoring scheme. In all scenarios
represented here, initial population size was of 20 individuals in 10 sites and visits were conducted
once each year during 10 years. The sd of the variability of sites mean growth rates within the network
was fixed to 0.05. The three columns correspond to different values of sd of observation error and
inter-annual variation around the mean growth rate. Finally, each panel is also divided in three
columns which correspond to the results from the three different models applied. The y-axis is divided
in seven growth rate classes, two of them (over the black line) over zero and the other five
corresponding to negative values. Colors (6 classes between 0 and 100) and numbers (percentage of
sites) in the squares indicate the statistical power to detect a decline with this threshold. Grey squares

correspond to growth rate classes not present in the dataset.
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Discussion

Nos résultats vont dans le sens des études antérieures qui ont montré que la longueur
minimale de la série temporelle nécessaire pour détecter une tendance est fortement corrélée
avec la force de la tendance et la variabilité interannuelle de la taille de la population (White
2019). Ce résultat découle du fait que les déclins annuels se cumulent au cours du temps et
deviennent alors plus faciles a détecter. En effet un déclin de 2% par an correspondra a un
déclin cumulé de seulement 8% aprés 5 ans, puis 16% aprés 10 ans et enfin 32% apres 20 ans.
Nos résultats montrent qu’avec un seuil de 5% (IC a 95%), seuls des déclins cumulés de 80-
90% sont détectables significativement. Avec un seuil de 20% (IC a 80%), des declins
cumulés de 1’ordre de 30-40% sont détectés significativement. En utilisant le seuil de
significativité traditionnel de 5 %, les données du type de celles collectées sur des especes de
galliformes de montagne ne permettent donc pas de détecter les déclins qui conduiraient a des
inscriptions selon les critéres de la liste rouge Al de I'UICN. Des travaux antérieurs ont déja
souligné la nécessité de trouver, pour toutes les études de cas, un compromis raisonnable entre
la significativité statistique et la significativité biologique (Hatch 2003) et de rester prudent
quant aux conclusions et décisions relatives aux tendances non significatives en particulier
dans un contexte d’espéces en déclin potentiel (Wauchope et al. 2019). Ces résultats plaident
trés fortement pour 1’utilisation de seuils statistiques plus libéraux (par exemple IC a 80%)
dans de telles analyses de puissance sur des especes a fort enjeu de conservation afin de ne
pas passer a coté de déclins parfois importants et de pouvoir réagir a temps. Cette option peut
conduire a alarmer plus fréquemment sur des déclins qui, de fait, n’existent pas, mais cette
situation semble, a priori, moins grave en conservation (méme si elle peut générer des conflits
sociaux importants — par exemple dans le cas d’espéces exploitées comme les galliformes de

montagne) que de ne pas alerter a temps sur un risque d’extinction d’une population.

Nous avons constaté que les parametres liés a la structure du réseau de sites modélisé avaient
peu d'influence sur notre capacité a détecter les déclins. Comme notre systeme ne tient pas
compte de l'autocorrélation spatiale des tendances, un tel résultat n'est pas compléetement
surprenant (White 2019), chaque site apporte en effet des informations indépendantes et non
redondantes. La mutualisation des informations entre les sites, comme cela est implémenté
dans les modéles 2 et 3, ne conduit qu’a une trés faible amélioration de la qualité de

I'estimation des variances interannuelles et observationnelles. Par ailleurs, la structure du
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modele 3 tend a forcer les estimations de chaque site a se rapprocher de la moyenne du
réseau, et les tendances de chaque site sont donc biaisées. Cependant ce modéle 3 est celui qui
fournit la meilleure puissance statistique notamment en ce qui concerne la tendance moyenne
a I’échelle du réseau. Dans le contexte d'une espéce a trés faible autocorrélation spatiale
comme la notre, ce résultat est tres intéressant car il offre I'alternative de se concentrer sur le
diagnostic des tendances de la population a grande échelle de maniere plus précise si la
sélection des sites est basée sur un plan d’échantillonnage rigoureux (et aléatoire). Cette
approche ne permet pas de fournir des estimations de tendances fiables pour chaque
gestionnaire de site mais permet de conclure avec une bonne puissance statistique et une

bonne précision a 1’échelle du réseau.

Un résultat majeur de notre étude est que nous avons trouvé une tres faible influence de
I'effort de suivi (en termes de nombre de passages intra-annuel ou de fréquence interannuelle
des passages) sur la puissance statistique apres 20 ans de suivi, durée d’étude nécessaire pour
commencer a détecter des déclins significatifs. Comme le montrent de plus en plus d'études,
les séries chronologiques a long terme restent essentielles pour obtenir des estimations fiables
des tendances (Magurran et al. 2010, Horswill et al. 2018). Dans le cas des espéces dont les
abondances présentent une forte variabilité interannuelle et une faible autocorrélation spatiale,
notre résultat suggére qu’il faut viser un suivi a long-terme, en réduisant éventuellement les
efforts annuels pour espérer détecter des tendances significatives. Bien qu'un effort
supplémentaire puisse apporter une certaine amélioration des estimations a court terme (5 ou
10 ans), correspondant en fait davantage aux échelles de temps des suivis et aussi des
financements dans le monde de la gestion et de la recherche aujourd’hui (White 2019), nos
résultats suggerent que cela ne donnera pas des tendances aussi précises que la surveillance a
long terme. Comme il I’a déja été noté précédemment, les tendances deviennent significatives
quand le déclin cumulé est suffisamment important pour surpasser les variances temporelles

des taux de croissance et celles du processus d’observation.

En dernier lieu, nous avons examiné l'influence sur la puissance statistique des variances
d'observation et interannuelles des taux de croissance pour une durée d'étude intermédiaire de
10 ans. Nous avons constaté que la réduction de chaque parametre de variance séparément
n’améliorait que faiblement la puissance statistique, avec un effet plus important de la
réduction de la variance d'observation. De nombreux travaux portent sur la maniere dont la
diminution de la variance d'observation peut conduire a de meilleures estimations des

parametres, ainsi que sur l'anticipation des conséquences possibles d'une mauvaise hypothese

172



Chapitre 3

de structure d'erreur sur de potentiels biais dans les estimations (Gerber and Kendall 2017,
Conroy et al. 2018). Malgré tous ces éléments, il est important de noter que nous n’avons
réussi a atteindre une puissance statistique satisfaisante aprés 10 ans de suivi seulement
lorsque les deux variances étaient extrémement faibles, ce qui ne correspond pas au cas des
especes de galliformes de montagne étudiées dans le chapitre 2 et probablement pas non plus
aux autres espéces de galliformes de montagne. Une plus grande standardisation dans les
relevés de terrain ne semble donc pas étre en mesure de changer radicalement la donne en

termes de puissance statistique.

En conclusion, notre étude a mis en évidence notre trés faible capacité a détecter les déclins
pour les especes présentant une forte variabilité interannuelle de I'abondance, une variance
d'observation élevée et I’absence d’autocorrélation spatiale des tendances comme c’est le cas
des deux especes de galliformes étudiées dans le chapitre précédent. Pour ces especes,
atteindre une puissance statistique satisfaisante restera difficile quel que soit I’effort consenti
et nécessitera des séries chronologiques a long terme (>20 ans). Cependant, une option pour
avancer dans ces suivis, sans se focaliser uniquement sur la puissance statistique, consisterait
a s’intéresser a la force de I'effet (I’estimation du déclin) plutét qu’a la puissance statistique
en soi. En effet, nos résultats montrent que, malgré leur faible précision, les tendances
spécifiques aux sites ne présentent que peu de biais et seraient donc interprétables dans le
contexte de la gestion. En d’autres mots, I’estimation de la tendance, bien que bruitée, a toutes
les chances de nous indiquer le signe correct de la tendance méme si I’intervalle de crédibilité
autour de cette estimation recoupe zéro. En outre, dans le cas des espéces vulnérables, la
conséquence de conclure a une stabilité dans le cas d’un déclin, méme léger peut avoir de
graves conséquences en termes de conservation ; en effet, ces espéces ont tres peu de chances
de voir leur abondance augmenter & nouveau suite a une erreur de gestion (Taylor and
Gerrodette 1993). Une deuxieme approche consisterait a s'appuyer sur plusieurs indices
complémentaires de [I'état des populations, pour mieux comprendre la dynamique des
populations dans le temps et dans I'espace (Possingham et al. 2000, Morris et al. 2002),
comme cela a été fait récemment pour plusieurs especes en utilisant des modéles de
distribution ou d'occupation du site, des modeles de survie et de fécondité (Zipkin and

Saunders 2018) ou des approches basées sur les traits (Arkilanian et al. 2019).
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Discussion genérale

Rappel des résultats principaux de la these

Ce travail de these visait a contribuer a une meilleure compréhension des mécanismes par
lesquels les changements globaux impactent les écosystemes montagnards. Les montagnes
sont des milieux riches en biodiversités, dont les forts gradients altitudinaux sur de faibles
distances sont associés a une forte hétérogénéité spatiale des conditions environnementales
locales (Hoorn et al. 2018). Si la biodiversité a été jusque ici plutét bien préservée du fait de
la faible accessibilité des milieux d’altitude, les prédictions concernant les changements
climatiques en cours suggérent des changements particulierement rapides en milieux
montagnard comparés a ce qui est attendu pour les écosystemes de plaine (Beniston 2003).
Comprendre quels seront les effets de ces changements de conditions environnementales,
ainsi que les possibles interactions avec les pressions anthropiques déja présentes
(changements de régime des paturages, Chemini and Rizzoli 2014 ; activités de loisirs,
Arlettaz et al. 2015 ; exploitation, (Hilborn et al. 1995, synthese Martin 2001a) sur les
communautés liées au milieu montagnard est nécessaire pour identifier des bras de levier
pertinents au maintien d’un bon état de conservation des espéces et de ces écosystémes

(Kollmair et al. 2005).

Pour étudier ces questions, nous avons utilis¢ comme modele d’étude le groupe des
galliformes de montagne, que 1’on retrouve aux différentes tranches d’altitudes et qui
présentent des caractéristiques démographiques et écologiques tres variées. Ces especes, outre
leur double statut a la fois prioritaires en terme de conservation et chassables (Annexe 1&2
Directive Oiseaux), sont considérées comme bien représentatives des pressions que subissent
ces milieux d’altitude et on s’attend a une réponse plutot forte de leur part aux différentes
pressions associées (Chamberlain et al. 2016). Dans ce travail, nous nous sommes appuyés sur
des données préexistantes issues du suivi des populations effectué par 1’Observatoire des
Galliformes de Montagne, avec I’objectif d’améliorer notre connaissance de la dynamique des
populations de ce groupe d’espéce et d’apporter de nouveaux ¢éléments de réflexion quant a
I’approche générale utilisée pour essayer de comprendre comment ces especes sont impactées

par les changements globaux.
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Le premier chapitre de cette these a permis de faire ressortir, en premier lieu, le manque de
données dans la littérature concernant les traits démographiques des galliformes dans leur
ensemble, bien que de nombreuses espéces soient a ce jour exploitées. Si les traits
morphologiques sont bien connus, le nombre d’especes pour lesquelles ont été estimés les
parametres démographiques, et en particulier les probabilités de survie, est tres faible. Les
données disponibles ne permettent pas d’atteindre un niveau de couverture suffisant du
groupe pour mener a bien une analyse comparative interspécifique, inférer des valeurs de
paramétres démographiques pour les espéces ou les données manquantes comme cela pu étre
fait sur d’autres groupes (Devineau 2007b) et aboutir a des recommandations concretes de

gestion comme par exemple la définition de taux de prélevements soutenables.

La comparaison intra-spécifique des stratégies démographiques chez le lagopede alpin nous a
permis de montrer que les populations frangaises de montagnes se situent a I’extrémité
«lente » d’un gradient de stratégies démographiques rapide-lent au sein méme de cette
espéce. Ce résultat montre qu’il n’est pas possible de s’appuyer uniquement sur la littérature
disponible pour les populations nordiques de ces espéeces pour comprendre comment les
pressions agissent sur les populations en milieux montagnards et envisager des actions de
conservation. Par ailleurs, la comparaison a 1’échelle nationale de deux populations alpines
(Alpes et Pyrénées) nous a permis de montrer de fortes disparités dans les trajectoires
démographiques de ces populations malgré une stratégie démographique comparable. Ce
résultat s’explique par de fortes différences au niveau du succeés reproducteurs dans les deux
massifs. Un enjeu majeur est donc de réussir a faire le lien entre ces fortes hétérogénéités des
traits démographiques et les conditions environnementales a la fois régionales et locales chez
cette espéce en particulier mais aussi probablement chez les galliformes de montagne, voire
méme les oiseaux de montagne en général (Scridel et al. 2018).

Le second chapitre nous a permis de mettre en évidence, cette fois-ci pour le tétras lyre, une
influence forte des conditions climatiques et phénologiques sur les tendances de populations
ces dernieres décennies. En revanche, bien que 1’on suspecte un effet négatif fort de la chasse
et de I’installation des domaines skiables des années aprés-guerre jusqu’aux années 1980 sur
les dynamiques de ces populations, ces facteurs anthropiques ne semblent plus jouer qu’un
réle modére dans la dynamique actuelle des populations de tétras lyre alpines. Par ailleurs, ce
chapitre a mis en évidence une forte hétérogénéité spatiale des tendances des populations tant
pour le tétras lyre que pour le lagopéde alpin suggérant un effet fort des conditions locales

plutdt que des facteurs synchronisant a I’échelle de massifs. Enfin lors de la phase de
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construction des variables environnementales a tester, nous avons pu constater la faible
disponibilité et qualité de données climatiques et de celles liées aux activités humaines en
montagne, faible disponibilité qui rend difficile, voire illusoire, I’idée de pouvoir appréhender
finement les changements environnementaux en cours et leurs impacts sur la dynamique des

especes dans ces systemes aussi hétérogénes dans le temps et 1’espace.

Les résultats de nos deux premiers chapitres mettent ainsi en lumiére une difficulté majeure
intrinséquement liée aux galliformes de montagne: présentant des deémographies
intermédiaires, ces derniers sont susceptible de voir leur populations répondre localement a la
fois a des facteurs impactant leur survie mais aussi leur reproduction et sont donc
probablement sensibles a une multitude de pressions telles que des événements
météorologiques particuliers et/ou a des modifications locales d’habitats. Cette caractéristique
explique sans doute [I’hétérogénéit¢ des tendances observées et des parametres
démographiques, pour le lagopede alpin dans le chapitre 1, pour le tétras lyre et le lagopede
alpin dans le chapitre 2 et pour trois espéces (lagopéde alpin, tétras lyre et perdrix bartavelle)

dans 1’étude des populations italiennes présentée en Annexe 2-2 a laquelle j’ai pu contribuer.

En outre, un élément prépondérant mis en avant par les différentes analyses réalisées ci-
dessus a été la trés faible précision dans 1’estimation des différents paramétres de dynamique
des populations. Dans le chapitre 1, si la trajectoire démographique obtenue pour le lagopéde
alpin dans la population alpine indique un déclin prononcé, la forte incertitude autour de la
moyenne proche de 1 obtenue pour la population pyrénéenne ne permet pas de conclure a une
éventuelle stabilité. De la méme fagon, I’incertitude autour des tendances des effectifs site par
site estimées dans le chapitre 2 s’est avérée tres €levée pour presque tous les sites, ne nous

permettant pas d’aboutir a des conclusions tranchées sur les trajectoires de ces populations.

Le troisiéme chapitre, qui repose sur des simulations, a permis de confirmer cette faible
capacité a détecter un déclin « significatif » (au sens statistique) en se basant sur de telles
séries de comptages, dans le cas d’espéces difficile a compter et caractérisées par une faible
autocorrélation spatiale qui se combine a une forte variabilité interannuelle des effectifs, deux
caractéristiques qui peuvent s’expliquer par la forte hétérogénéité des conditions
environnementales en montagne et une stratégie démographique intermédiaire (especes
sensibles a la fois aux changements de survie et de reproduction) comme expliqué

précédemment. Ce chapitre a permis de confirmer la nécessité, pour les galliformes de

176



Discussion générale

montagne, d’un suivi a long terme d’au moins 20 ans, si I’on veut connaitre avec précision
comment évoluent les effectifs. Nos résultats ont montré une tres faible amélioration de la
puissance statistique lorsque le nombre de réplicats temporels augmente, suggérant de
privilégier un suivi a intervalle de temps important sur le long terme plut6t que de passer tous
les ans sur le court terme. Par ailleurs, le modeéle focalisant sur les tendances a 1’échelle
régionale plutbt que site par site a abouti a des estimations plus précises. Ces résultats
soulévent de nombreuses questions en termes de gestion et de suivi des populations, qui sont
souvent mis en ceuvre plutot sur des termes assez courts du fait des contraintes administratives
et financieres (évaluation des plans de gestion, financement sur réponse a des appels d’offres).
Par ailleurs, on peut envisager qu’en 20 ans, temps nécessaire pour bien estimer les tendances,
les pressions ont largement évolué, les enjeux de gestion également, de méme que les
trajectoires locales des populations. La comparaison de différents modéles a en outre soulevé
la question de 1’échelle d’étude, a savoir quel compromis faire entre échantillonnage spatial et
temporel ? Faut-il favoriser un suivi régional précis, au détriment de I’étude locale du lien
avec des facteurs explicatifs, ou des suivis locaux associés a plus d’incertitudes ne permettant

pas de transférabilité a plus large échelle ?

Nous reviendrons dans la suite de cette discussion sur les différents verrous identifiés grace a
ce travail et détaillerons les pistes envisagées pour pallier certaines des difficultés soulevées.
La premiere partie aura pour vocation de discuter nos résultats et observations dans un
contexte plus large des mécanismes par lesquels les changements globaux influencent la
biodiversité en montagne et de la pertinence des différents outils a notre disposition pour
appréhender cette question. Enfin, la seconde partie se concentrera plus particulierement sur
notre retour d’expérience concernant le suivi de la dynamique de populations des galliformes

de montagne en France.
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Comprendre les mécanismes par lesquels les changements
globaux influencent la biodiversité en montagne : une tache

complexe qui nécessite de croiser les approches

Des preédictions difficiles compte tenu de la forte hétérogénéité des conditions

environnementales en milieux montagnard

Les prédictions des modeles climatiques prévoient pour les années a venir une augmentation
des températures et des changements forts dans les régimes de précipitations, plus accentues
en milieu montagnards qu’en plaine (Beniston 2003, Hoorn et al. 2018). L’impact sur les
habitats et les réseaux trophiques de ces modifications sont néanmoins difficiles a prédire, du
fait de la complexité topographique et des diversités de microclimats en montagne (Beniston
2006).

Les travaux du chapitre 2 ont montré une association forte, pour les tendances a long terme et
pour les variations interannuelles du taux de croissance, entre la dynamique des populations
de tétras lyre et les conditions météorologiques ainsi que les indices de phénologie.
Néanmoins, la forte hétérogénéité des conditions climatiques locales en montagne est a
I’origine de tendances locales trés variées, sans que de grands patrons spatiaux puissent étre

détectés.

Face a des changements de conditions environnementales, les trois réponses possibles pour un
organisme sont de se déplacer, d’évoluer ou de s’éteindre (Parmesan 2006). Les différents
organismes qui constituent les écosystéemes de montagne présentent des capacités de
dispersion extrémement variables, ainsi, on s’attend a des réponses découplées, des plantes et
des oiseaux par exemple (Lyu and Sun 2014, Boulangeat et al. 2014, Lehikoinen et al. 2018).
Si en plaine il faut parcourir d’assez longues distances pour rejoindre de nouvelles conditions
environnementales, cette distance est beaucoup plus réduite en montagne du fait du gradient
altitudinaux (Tito et al. 2020). On s’attend alors, qu’a potentiel de dispersion égal, il sera plus
facile pour une espece de se déplacer en montagne pour suivre le déplacement de sa niche
qu’en plaine. Néanmoins, aux plus hautes altitudes, comme c’est le cas du lagopéde alpin, une

fois le sommet atteint, il ne reste plus d’alternatives (Pernollet et al. 2015).

En paralléle de cette augmentation des températures et précipitations, 1’augmentation de

I’imprévisibilit¢ des conditions météorologiques prédite en montagne présage de forts
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découplages de phenologie entre les différents niveaux trophiques. De nombreuses études
témoignent déja de tels décalages observés entre le début du printemps et le pic de
reproduction de certains oiseaux, ayant pour conséquence une quantité tres faible de

ressources disponibles pour 1’élevage des jeunes (Visser et al. 2004, Ludwig et al. 2006).

La capacité des différents organismes a faire face a ces changements de conditions
environnementales sera déterminée par leur plasticité sur le court terme et leur potentiel
évolutif a s’adapter sur une échelle de temps plus longue (Catusse 1993, Bolnick et al. 2011,
Baruah et al. 2019, Block et al. 2020). Prédire comment chaque espéce va répondre non
seulement a ces changements de conditions environnementales, mais également a des
variations dans la disponibilité des ressources et les régimes de prédation est de fait une des
problématiques majeures de 1’écologie actuellement (Harrington et al. 1999, Jahren et al.

2016, Filazzola et al. 2020) mais reste complexe a étudier, en particulier en montagne.

La faible qualité des données environnementales disponibles pour les milieux de

montagne rend les études encore plus compliguées

En comparaison des agroécosystéemes de plaines, ou les différents habitats sont plut6t bien
cartographiés (Voir par exemple CORINE Land Cover) et la météo bien documentée
(Météofrance), en montagne la quantification des conditions environnementales est beaucoup
moins précise et participe a brouiller le signal et rendre difficile la compréhension des
mécanismes par lesquels ces conditions influencent la dynamique des populations (Catalan et
al. 2017, Scridel et al. 2018).

Tout d’abord, en ce qui concerne la précision des données climatiques a disposition
actuellement, le modéle national SAFRAN de Météofrance, que nous avons utilisé dans cette
theése, est le résultat d’extrapolations par des modeles calibrés en plaine, ce qui présente de
nombreuses limites en zones de montagne (ou les stations sont peu nombreuses) compte tenu
des nombreux microclimats liés a la topologie et aux fortes pentes. Par ailleurs, le degré de
résolution spatiale de ce modele est tres faible (8km) et est alors bien en deca des échelles de
variations des parameétres climatiques en montagne. Des données plus précises concernant la
couverture neigeuse et le NDVI sont disponibles grace au produit MODIS qui se base sur des
images satellitaires (Gong et al. 2015), cependant les campagnes n’ont commencé qu’a partir
des années 2000 et donc trop tardivement pour pouvoir étre utilisées dans I’analyse de

données a long-terme comme nous en avons sur certaines espéces de galliformes. Malgré tout
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de nouveaux modeéles suisses calibrés spécifiguement pour la modélisation du climat en
montagne, et plus particulierement de la structure de la couverture neigeuse (hotamment pour
répondre & un besoin de prédiction des risques d’avalanches, SNOWPACK (Bartelt and
Lehning 2002)) offrent des perspectives intéressantes. Ces modéles n’ont néanmoins pour le
moment pas été appliqués aux donnees francaises mais cela serait a priori envisageable (Com.
pers. Bavay). L’utilisation des résultats de ces modeles dans le domaine de 1’écologie est
récente mais permet d’étudier des mécanismes assez complexes. Une étude récente s’est par
exemple basée sur ces modeéles pour montrer comment les rennes modifient leur recherche

alimentaire en fonction de la hauteur de neige en Laponie finlandaise (Turunen et al. 2016).

En ce qui concerne la nécessit¢ de disposer de données d’habitat et de leurs évolutions en
milieux montagnard pour comprendre leur impact sur les trajectoires des populations, bien
que les experts puissent décrire de fagon qualitative les changements colossaux ayant eu lieu
ces 100 derniéres années, il existe finalement assez peu d’outils pour les quantifier de fagon

précise (Fischer et al. 2008b, Chemini and Rizzoli 2014).

La cartographie actuelle des habitats proposée par le projet européen CORINE Land Cover
basée sur de la photo-interprétation humaine d’images satellites (Landsat, SPOT, IRS) d’une
précision de 20-25 métres est assez peu adaptée aux échelles auxquelles nous travaillons. En
effet, si elle permet de décrire a large échelle de grands patrons d’évolution, elle ne permet
pas de caractériser de fagon précise des mosaiques d’habitat a fine échelle qui représentent de
nombreux milieux de montagne, en particulier ceux utilisés par certaines des especes que
nous avons étudiées pendant cette these. On peut citer notamment le cas du tétras lyre, dont le
succes de la reproduction dépend d’une disponibilit¢ a la fois de zones herbeuses et de
buissons dans un environnement proche, pour accéder a la fois a une bonne quantité de

ressources et d’abris pour 1’élevage des nichées (Bernard 1981c).

Lorsqu’il s’agit de travailler a des échelles intermédiaires entre le site ou la région, comme
par exemple celle d’un massif, ’approche par modélisation de niche est souvent utilisée,
reposant dans certains cas sur des assemblages de communautés végétales (Boulangeat et al.
2014). Cette approche permet notamment de travailler a I’échelle des espéces afin de cibler
plus particulierement, par exemple, des plantes associées aux différentes phases du cycle de
reproduction et de faire le lien avec des modeéles climatiques actuels et futurs (Lyu and Sun
2014). De tels modeles ont commencé a étre développés pour le lagopéde alpin et le tétras

Iyre (Guegen et al. 2019), néanmoins les premiers résultats ne semblent pas étre encore
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suffisamment précis. Une des principales limites de cette approche est que ces modeéles sont
associés a des incertitudes plus ou moins fortes, qu’il est ensuite difficile de prendre en
compte lorsque I’habitat est introduit comme variable explicative de la dynamique des

populations.

Actuellement, une alternative tres intéressante mais assez colteuse pour décrire les habitats de
facon trés fine est la télédétection par laser (liDAR). Cette technique est de plus en plus
utilisée dans la littérature, notamment pour I’étude des habitats utilisés par les galliformes de
montagne (Graf et al. 2009, Bae et al. 2014). Néanmoins les résultats de cette approche sont
assez difficiles a interpréter, et bien que 1’on ait acces a la structure de la végétation, on ne
peut pas avoir acces a la composition en espéces ni a la structure du sous-bois, pourtant
importantes dans le cadre de I’étude des galliformes de montagne, en particulier pour les
especes forestieres (Glad et al. 2020). Enfin, cette méthode ne permet qu’une description des
habitats sur des surfaces relativement petites et ne permet pas de travailler sur les habitats

passés.

Les approches diachroniques permettent d’étudier I’impact de 1’évolution des habitats dans le
temps sur la dynamique des populations. Néanmoins, caractériser les changements dans les
habitats au cours des 20-30 ou 50 derniéres années avant I’existence des images satellites
n’est pas une tache facile. Tout d’abord, il faut avoir acces a des photographies ou
cartographies anciennes, ces derniéres étant disponibles de fagon tres hétérogéne a la fois dans
I’espace et dans le temps, ce qui nécessite un travail important de tri en amont (Muraz et al.
1999). Par ailleurs, il faut pouvoir prendre en compte 1’évolution de la qualité de ces images
et d’éventuelles déformations ou artefacts optiques pour que les résultats soient comparables
(photographies en noir et blanc, en Infrarouge-couleur ou en couleurs)(Droesbeke et al. 2006,
Bakkouch et al. 2015).

Dans le cadre d’un stage que j’ai encadré (Annexe 3), en collaboration avec la maison de la
télédétection, nous avons amorcé une étude diachronique de ’habitat du tétras-lyre a partir de
photographies aériennes, en se basant sur des méthodes de traitement d’images par
télédétection et photogrammetrie pour caractériser la dynamique paysagere de quatre sites sur
lesquels des séries de comptage sont disponibles depuis plusieurs décennies. Ce travail a
permis dans un premier temps la classification de la végétation des sites en trois strates
(minérale, herbacée et ligneuse). Puis, une analyse des changements de paysage a alors pu étre

réalisée, en effectuant des calculs du taux annuel d’expansion de chaque strate de végétation.
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Un calcul de métriques paysageres, pour le moment préliminaire, a enfin permis de mettre en
place des indicateurs quantitatifs pour décrire plus finement les changements de structure du
paysage (nombre et surface moyenne des taches, densité de contour, etc.). Ce travail
préliminaire nous ouvre de nombreuses possibilités pour étudier I’impact des changements
d’habitats, notamment la fermeture des milieux, sur la dynamique de population du tétras lyre,
et mériterait d’étre poursuivi et décliné sur I’ensemble des sites de référence de ’OGM (48
sites) maintenant que la méthodologie est établie et que les traitements sont intégralement
automatisés. Bien que cette méthode soit assez grossiére (découpage en seulement trois strates
de végétation) et assez coliteuse en temps de calcul, il s’agit actuellement de la seule approche
a notre disposition pour décrire les habitats dans le passé et mettre en regard les changements

de ces habitats avec les tendances des populations sur les sites de référence de I’OGM.

Les faiblesses principales des suivis en écologie découlent d’une définition peu

precise des objectifs en amont

Le suivi des galliformes de montagne en France bénéficie a travers I’OGM d’une intelligence
collective et relie des nombreux acteurs hétérogénes, aux intéréts multiples, sociaux,
¢conomiques et biologiques. L’émergence de nombreuses questions au cours des années a
abouti a la mise en place de nombreux protocoles de suivis, dont les initiatives et mises en
application ont eu lieu a des échelles spatiales et temporelles variables et sans nécessairement

de plan d’échantillonnage.

Les résultats de cette these ont fait ressortir, que malgré des jeux de données qui commencent
a devenir conséquents (associés donc a des efforts de terrains lourds) et de nouvelles
connaissances apportées par ce travail, notre comprehension de la dynamique de population
de ces espéeces est encore trop faible pour répondre a la question principale qui est celle des
impacts des changements globaux sur la dynamique de population des galliformes de
montagne. Le suivi de ces espéces, a la fois patrimonial pour le monde de la chasse et celui de
la protection de I’environnement, tend a se perdre dans ces nombreuses problématiques et
souffre d’objectifs de gestion trop ambitieux ou mal définis en amont (connaitre a la fois les
abondances, les tendances et la sélection des habitats a 1’échelle nationale). En effet, bien que
de nombreuses données apparaissent comme nécessaires et incontournables pour les différents
acteurs, comme c’est le cas par exemple des données de comptage au chant, la puissance

statistique des estimations associées reste trop faible pour répondre aux questions initiales
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(Voir chapitre 3). Pour des especes comme les galliformes de montagne, qui sont difficiles a
compter et présentent en outre de fortes variabilités interannuelles des abondances associées a
une tres faible autocorrélation spatiale, il est nécessaire de reposer sur des suivis effectués sur
le long terme (Horswill et al. 2018), basés sur un plan d’échantillonnage construit en amont
pour répondre a une question bien explicitée (Yoccoz et al. 2001). L’absence de plans
d’échantillonnage spatiaux rigoureux est de méme un obstacle majeur a 1’utilisation de ces

données pour informer sur des tendances nationales ou méme régionales.

Difficultés liées a ['utilisation des abondances et tendances de populations

comme indicateurs pour apprehender les changements globaux

Le diagnostic de I’état des populations repose de facon trés courante sur des indicateurs a
larges échelles. C’est le cas par exemple de l'indice de changement de la biodiversité (BCI,
Normander et al. 2012), de l'indice Living Planet (Collen et al. 2009) ou l'indice de la liste
rouge IUCN (Butchart et al. 2005). Ces indices de biodiversité rassemblent un grand nombre
d'informations en une seule valeur qui est facile a interpréter non seulement par les
scientifiques, mais aussi par les décideurs et le grand public (Gregory et al. 2005).
Néanmoins, pour produire de tels indicateurs et que ces derniers soient pertinents, des
ensembles de données volumineux et a long terme sont nécessaires (Horswill et al. 2018). Ces
indicateurs sont parfois déclinés a des échelles intermédiaires, en se concentrant par exemple
sur un biome en particulier (Baker et al. 2019). On peut citer par exemple les indicateurs
continentaux des oiseaux des terres agricoles et du changement climatique (Gregory et al.
2005, Stephens et al. 2016), ou encore les indicateurs medwaterbirds utilisés pour les oiseaux
des zones humides (Gaget et al. 2018). En ce qui concerne les zones de montagne en
particulier, un indicateur continental a été proposé pour 1’évolution des oiseaux de montagne
en Europe du nord (Lehikoinen et al. 2018). Cependant, ces approches, qui reposent sur
I’agrégation de nombreux jeux de données, présentent un certain nombre de limites. Tout
d’abord, le manque de standardisation spatiale dans les données relevées peut conduire a ne
pas considérer la diversité des conditions écologiques de facon homogeéne, ce qui peut induire
de nombreux biais (Fournier et al. 2019). Par ailleurs, on observe souvent une forte
hétérogéneite dans la qualité des relevés de terrain, qui est difficile a prendre en compte dans
les modeles (voir par exemple chez les ongulés Putman et al. 2011). Ce manque d’une

démarche commune découle notamment de contraintes logistiques, financiéres et politiques,
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qui aménent les différents acteurs a souvent mettre en place des suivis ponctuels sur de petites

surfaces, pour répondre a des besoins locaux.

Toutes ces difficultés sont exacerbées en milieu montagnard, ou le suivi est de fagcon générale
plus difficile du fait de la difficulté d’accés et de la dangerosité du terrain, qui conditionnent
alors encore plus intensément la répartition des budgets. (Li et al. 2010, Imperio et al. 2013b,
Martinoli et al. 2017, Lehikoinen et al. 2018). Par ailleurs, les protocoles de suivi utilisés en
plaine ont souvent besoin d’étre adaptés en amont, pour prendre en compte notamment le fait
qu’en montagne, la saison de reproduction des oiseaux commence quand le déneigement le

permet.

Ainsi, en France en 2012 une évolution du protocole STOC (Suivi Temporel des Oiseaux
Communs) mené largement en plaine a été proposée pour une meilleur adéquation aux
milieux montagnards en milieu ouvert, proposée par le Parc National des Pyrénées et le
CEFE-CNRS (Chiffard 2019). Notamment, les dates fixes initialement prévues dans le STOC
ont été mises de coté afin de pouvoir réaliser des comptages a des périodes biologiquement
comparables (en fonction du déneigement des sites). Cette évolution de protocole cherchait
notamment a trouver le meilleur compromis spatial entre les différentes échelles, pour
répondre a la fois aux besoins de syntheses nationales ou internationales, et aux besoins
locaux notamment des gestionnaires d’espaces protégés. La solution qui a été proposée est un
échantillonnage mixte a deux vitesses, certains parcours seront réalisés tous les ans, quand
d'autres ne seront réalisés que tous les 4 ans. Ce plan d'échantillonnage permet notamment
aux gestionnaires d'espaces naturels d'obtenir des résultats plus représentatifs localement en
renforcant la couverture spatiale. Les parcours réalisés chaque année permettent de préserver
I'observation des variations interannuelles d'abondance des oiseaux, une information
primordiale en montagne comme nous avons pu le voir dans les travaux menés dans cette

thése.

Sur cette méme logique d’échantillonnage mixte a deux vitesses, le nouveau dispositif de
comptages mis en place pour le suivi du grand tétras a permis en amont d’estimer I’effort de
terrain nécessaire, et sa repartition spatiale, pour permettre une estimation des abondances
dans les Pyrénées basé sur un plan d’échantillonnage probabiliste (Calenge 2012). Une
démarche équivalente est en cours pour le suivi du tétras lyre (a large échelle) et le lagopéde
alpin (a I’échelle d’un massif) et fait actuellement 1’objet de tests (Montadert and Aubry

2015). Les travaux en cours sur les suivis des tendances par sites du lagopede alpin et du
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tétras lyre souffrent du manque de connaissance concernant les habitats utilisés par ces
especes qui permettraient de pouvoir faire des classes d’abondances pour nourrir la démarche
d’échantillonnage. Bien que le suivi des oiseaux soit particuliérement complexe en montagne,
les initiatives récentes sont encourageantes car elles intégrent ces contraintes tout en
développant des protocoles rigoureux, notamment en termes de plans d’échantillonnage a

travers des innovations méthodologiques.

Les résultats du chapitre 3 ont montré que le modéle avec un effet aléatoire de la tendance du
site autour de celle de la région atteint une bien meilleure précision au niveau de la région, au
détriment par contre des estimations par sites. Ce constat illustre bien le compromis
nécessaire entre les différents niveaux spatiaux d’un protocole d’échantillonnage, et la
nécessité d’avoir bien précisé en amont la question scientifique a laquelle on chercher a
répondre. Si 1’objectif est un suivi d’une population dans son ensemble, dans ce cas, nos
simulations suggerent qu’un suivi peu fréquent, sur le long terme, sur un réseau de sites et
modélisé avec I'utilisation d’un effet aléatoire sera plus adapté qu’un suivi annuel local sur
quelques sites. En revanche, si 1’objectif est de pouvoir, localement, faire le lien entre la
dynamique de population et 1’évolution des conditions environnementales de fagon précise,
I’approche basée sur I’effet aléatoire donne de moins bons résultats car les tendances par site
sont biaisées vers la moyenne du réseau et ne peuvent alors plus étre comparées aux
conditions locales. Plus 1’objectif est ambitieux et plus il nécessitera un monitoring lourd pour
y répondre. Bien que connaitre a la fois les abondances et les tendances semble indispensable
a I’établissement de quotas de chasse, estimer, annuellement, 1’évolution des abondances
d’une espece a I’échelle d’un pays comme la France semble malheureusement un peu illusoire
pour des especes présentant de si fortes variabilités interannuelles et de détection (Montadert
and Aubry 2015).

A ces compromis d’échelle spatiale a envisager s‘ajoute la question de la fréquence du suivi.
Les travaux du chapitre 3 ont apporté de nouveaux ¢léments quant a 1’utilité potentielle des
réplicats intra-annuels et de la fréquence de suivi dans le cas du suivi d’espéce qui présentent
de fortes variabilités interannuelles et de détection. En, effet, nos travaux ont montré que la
puissance statistique atteinte reste trés faible, malgré des efforts de monitoring trés lourds

(Legg and Nagy 2006, Horswill et al. 2018). Il reste difficile de tirer des conclusions, malgré
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des jeux de données qui deviennent conséquents, comme c’est le cas par exemple pour le

tétras lyre dans le chapitre 2.

Il existe cependant différentes pistes pour gagner en puissance statistique grace a 1’utilisation
de réplicats temporels. L’utilisation d’outils « semi-indépendants » comme les piéges photos
ou la bioacoustique permettent de s’affranchir de la présence de 1’observateur et restent en
place sur de longues durées (Marin-Cudraz 2019). Cela peut permettre de couvrir des
gradients de conditions environnementales plus larges et avoir plus de chance de détecter les
individus lors des moments les plus propices. Néanmoins, de nombreux trajets sont
nécessaires pour poser et récupérer les enregistreurs. Par ailleurs, cette prise de données en
continu souléve d’autres questions, comme par exemple comment découper la période
d’enregistrement et modéliser le processus de détection (Darras et al. 2018). Le prix encore
élevé de ces dispositifs rend aussi leur déploiement a large échelle difficile (voir cependant le
suivi des galliformes par une équipe chinoise en haute montagne (Li et al. 2010)). Enfin, le
colt reste actuellement dépendant de la capacité des producteurs a faire du matériel
suffisamment résistant pour le milieu montagnard, notamment pouvant gérer les forts vents et
les chutes de neige. A noter que ces deux méthodes peuvent dans certain cas permettre la
reconnaissance individuelle grace a 1’hétérogénéité de chant/plumage/pelage entre individus,
ce qui pourrait offrir des perspectives intéressantes pour faire de la démographie locale mais
cela nécessite généralement des traitements informatiques en aval, plus ou moins lourds selon

les espéces (Marin-Cudraz et al. 2019).

Quelques alternatives aux tendances par sites comme indicateur des
changements globaux et faisabilit¢ d’application pour les galliformes de

montagne

Une approche souvent préconisée pour les especes a de faible densité (MacKenzie and
Nichols 2004) consiste a étudier 1’évolution de la distribution, a I’aide de données de présence
et absence de 1’espéce dans des quadras au lieu de I’évolution des densités. Ce type de suivi
beaucoup moins lourd que des relevés d’abondance permet de détecter des expansions ou
contractions des aires de distribution, qui sont corrélées au niveaux d’abondances (Gaston et
al. 2000). Pour des espéces particulierement difficiles a compter et présentes a de faibles
densités comme le lagopéde alpin ou les deux especes de perdrix, cette approche semble une

alternative particulierement intéressante, puisqu’elle permettrait, a moindre cofit, de suivre
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I’évolution de la répartition de ces especes a leur marge sud en réponse aux changements
globaux notamment en multipliant le nombre de sites échantillonnés tout en résolvant les
difficultés liées a la forte variabilité interannuelle des densités sur de grands sites de référence.
Un travail sur la définition de la taille des quadrats et sur les temps minimum d’écoute
resterait a conduire mais pourrait s’appuyer sur les données déja disponibles (relevés des
heures de detection de chaque individu, distances de détection, mouvement des individus

équipés par GPS au cours d’une écoute, etc).

Les approches récentes par suivis génétiques (a partir de plumes, de feces ou d’ADN
environnemental) offrent aussi des perspectives intéressantes, non intrusives, pour un acces a
des informations vraiment précises concernant la position des différents individus au sein de
I’aire de distribution et la connectivité entre sous populations (Mills et al. 2000). Néanmoins,
ces outils restent actuellement trés chers et leur application est souvent encore tres locale. Une
these est actuellement en cours en Italie sur ce sujet (Alice Fraser), elle porte sur le potentiel
du suivi génétique pour le monitoring du lagopede alpin et du tétras lyre. Malheureusement
les premiers résultats soulignent la difficulté de gérer des données de qualité hétérogene
récoltées de facon semi-opportuniste, et la complexité de trouver les amorces adéquates. Ces
travaux de thése devraient cependant permettre d’évaluer si une telle approche est pertinente

et a quelle échelle elle serait envisageable pour le suivi des galliformes de montagne.

Enfin, dans une étude récente, Johnston et collaborateurs (2019) préconisent une approche
mécanistique qui permettrait de faire le lien entre le niveau individuel (physiologie,
comportement et évolution) et la dynamique des populations dans un environnement
spatialement explicite pour tenter de comprendre I’impact des changements globaux sur la
dynamique des populations. Pour cela, les protocoles de suivis individuels apportent des
informations complémentaires précieuses aux données de comptages. On dispose de plus en
plus d’outils techniques permettant de suivre un individu, c’est le cas par exemple des
émetteur VHF (comme utilisé dans notre chapitre 1), et plus récemment des GPS (plus chers
mais plus précis, mais aussi associés a un colt humain beaucoup moins lourd pour récupérer
les données, Figure 1). Ces outils nous permettent d’étudier des questions fines d’utilisation
d’habitats et pourraient participer a 1’amélioration des échantillonnages. Il convient cependant
de préter une attention au poids et a la position des émetteurs pour ne pas géner les

mouvements et le comportement des individus suivis et fausser les résultats (Blomberg et al.
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2018). Enfin, la limite principale de ces suivis réside dans le fait qu’ils sont trés localisés,
réalisés sur un nombre réduit d’individus et donc éventuellement difficilement extrapolables.
En effet, la mise en place de tels suivis est particulierement lourde en montagne. Elle
nécessite une bonne connaissance de la topographie du site d’étude et nécessite tout un travail
en amont de logistique, notamment pour acheminer le matériel et les agents vers le site par de
petites routes de montagne souvent trés longues. Néanmoins, ces suivis individuels sont des
outils précieux lorsqu’il s’agit d’informer sur la détection (présence, déplacement pendant
I’écoute etc.) ou sur la dispersion, qui est un parametre bien souvent manquant dans les

modeles démographiques malgré son importance.

Figure 1: Capture au filet de lagopedes alpin dans les pyrénnées afin de les équiper d’émetteurs GPS.

Rassembler le maximum d’informations disponibles en une analyse pour pallier

des manques de connaissances liés a la difficulté du suivi en montagne

Une des limites principales en écologie de la conservation actuellement réside dans le manque
de données a larges échelles sur le long terme, qui sont pourtant nécessaires pour comprendre
et prédire I’impact des changements globaux sur la dynamique des populations d’oiseaux en
montagne (Yoccoz et al. 2001). Plusieurs méthodes peuvent étre envisagées pour essayer de
« rentabiliser » au mieux les données existantes et faire le lien entre des types de données
différents, a 1’aide de modeles de populations intégrés (Besbeas et al. 2005, Thomas et al.
2005, Schaub and Abadi 2011), ou bien inférer certains paramétres démographiques en se
basant sur ce que 1’on connait a des échelles spécifiques plus larges, en utilisant cette fois-Ci

des approches comparatives basées sur les corrélations entre traits d’histoire de vie (Devineau
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2007b, Kindsvater et al. 2018). Les modeles de population intégrés sont notamment un
premier pas vers une demarche qui relie des modéles corrélatifs et mécanistiques (Johnston et
al. 2019), et permettent de tester I’influence de variables climatiques a la fois sur les différents
paramétres démographiques, mais également sur la trajectoire de la population dans son
ensemble (Zipkin and Saunders 2018). Cependant, si ’utilisation de modéles de population
intégrés commence a largement étre répandu en biologie de la conservation (Saunders et al.
2018), elle n’a que trés rarement été utilisée pour 1’étude des populations de hautes altitudes,
ainsi que dans le contexte des espéces exploitées, malgré son intérét particulier dans ces deux

contextes (voir cependant (Lee et al. 2015, Gamelon et al. 2019).

L’OGM, en collaboration avec I’ONCFS (Office national de la chasse et de la faune sauvage,
maintenant Office Frangais pour la Biodiversité), a mené de trés nombreux suivis des
galliformes, certains sur le long terme et d’autres plus ponctuellement, pour répondre a un
besoin local. Ces données ont jusqu’ici été traitées a travers des analyses séparées, permettant
d’apporter des informations sur un seul indicateur a la fois : tendance de population, survie,
reproduction etc. Néanmoins, le regroupement de toutes ces informations en un seul modéle
permettrait probablement d’affiner les estimations des différents paramétres (Schaub and
Kéry 2012), voire d’avoir accés a des paramétres jusqu‘ici non évalués comme I’immigration
par exemple (Schaub et al. 2010). Par ailleurs, I’utilisation de tels modéles permettrait de
repérer d’éventuelles incohérences entre les différents indicateurs. Ces incohérences sont en
particulier attendues entre les résultats issus de suivis individuels et ceux obtenus par
comptages. Les repérer permettra par la suite de comprendre a quoi ces derniéres sont dues, et
ce que cela nous indique de nos connaissances et surtout manques concernant la

compréhension de la dynamique de population de ces espéces.

Ce travail de these s’est attelé a développer une partie des briques de tels modeles intégrés et a
aussi permis d’avancer concrétement leur mise en ceuvre notamment pour le tétras lyre et le
lagopéde alpin. Ci-dessous, nous ferons un point sur I’état d’avancement des travaux, les

difficultés repérées et des perspectives a court terme.

Le modele démographique du lagopede alpin construit dans le chapitre 1 pour deux sous-
populations (une dans les alpes et une dans les Pyrénées) constitue une premiére grosse brique
d’un modele intégré de population. En effet, ce modele joint déja survie et succes de la
reproduction, au travers d’une matrice de Leslie (Caswell 2001). En repartant des résultats de

ce travail et en ajoutant des données de comptages au chant récoltées sur le site du Canigou,
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nous avons construit un premier IPM pour cette espece (Voir Encadré 1). Nous avons choisi
de commencer par les donneées récoltées sur le Canigou, car les différents jeux de données ont
été récoltés sur les mémes surfaces durant la méme période. Bien que la littérature sur ce sujet
préconise I’utilisation de jeux de données indépendants (Abadi et al. 2010), cette regle
souléve d’autres problémes, notamment dans notre cas du fait de la forte variabilité spatiale de

la démographie entre populations pourtant proches.

Les résultats de ce modéle nous montrent que les informations issues du suivi télémétrique et
les données de comptage sont cohérentes, cependant le gain de précision est ici trés limité. Le
modele est principalement guidé par les données du suivi télémétrique, 1’analyse des
comptages comportant de fortes incertitudes (répartition de la variance entre variabilité
interannuelle et erreurs de détection, voir chapitre 3). Il serait maintenant intéressant d’adapter
ce modeéle pour les données récoltées dans les alpes. Une petite difficulté a prendre en compte
ici réside dans le fait que pour cette population les surface étudiées pour les différents jeux de
données ne sont pas exactement les mémes, ce qui nécessite de modifier Iégerement le modele
pour introduire un parameétre de croissance des effectifs a la place du paramétre d’abondance.
A noter également que notre « modele pyrénéen » ne prend pas en compte une éventuelle
immigration, cette derniere étant suspectée de jouer un role important dans les populations
alpines (voir chapitre 1). L apport de nouvelles données de suivis par GPS pourrait permettre
de préciser ce point, de tels suivis sont actuellement en cours dans le Mercantour. Enfin, la
derniére étape, et peut-étre la plus intéressante, consistera a ajouter de potentielles variables
explicatives des tendances observées, afin de comprendre les mécanismes par lesquelles ces
derniéres agissent sur chacun des parametres démographiques (Novoa et al. 2008, Coates et
al. 2018).

En ce qui concerne le tétras lyre, nous avons choisi de commencer par construire chaque
brique indépendamment afin d’évaluer la qualité des données et les incertitudes associées.
Nous nous sommes concentrés dans un premier temps sur les données de comptages de males
chanteurs (voir chapitre 2), ce qui nous a permis de modéliser sur un réseau de 48 sites les
taux de croissance de chaque population et décrire la forte hétérogénéité spatiale dans les
tendances. Dans un second temps, nous avons commencé a modeliser les données de succes
reproducteur issus des comptages aux chiens effectués fin aolt. La difficulté majeure liee a
ces données est le fait que les surfaces échantillonnées ont varié au cours du temps. Bien qu’il
ne semble pas y avoir une influence forte de ce changement de protocole, il convient de

regarder plus en détail quelles peuvent étre les conséquences possibles d’un changement des
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surfaces suivies sur les tendances du succes reproducteur. Enfin, nous avons récupeérer les
données du suivi telémétrique effectuées par A. Caizergues dans les années 80-90, que nous
avons traitées en appliquant un modele bayésien comparable a celui utilisé pour le lagopede
alpin (chapitre 1). L’objectif est maintenant de combiner ces trois briques (déja codées en
bayésien) dans un modele intégré de population (Voir cycle figure 1), pour déterminer dans
un premier temps quels sont les points qui bloguent et aller ensuite vers une compréhension
plus fine des mécanismes par lesquels les conditions environnementales identifiées dans le
chapitre 2 expliquent les tendances observées. Les données de survie sont cependant assez
localisées (Queyras) et correspondent a une période un peu ancienne, on peut donc imaginer
qu’il y a eu des changements dans les habitats ou dans les réseaux trophiques qui font que la
démographie du tétras a évolué au cours du temps, voire également dans I’espace. A noter que
de nouvelles données sont en cours de collecte avec I’utilisation cette fois de GPS, qui
apporteront de précieuses informations concernant notamment les déplacements des oiseaux
au cours de I’année, qui pourraient servir dans les modéles a préciser soit localement les
erreurs de détection, soit a plus large échelle pour fournir des informations quant a

I’immigration.

Nous avons construit un cycle de vie a deux saisons afin de pouvoir intégrer les données de
comptages au chant menés lors des parades et les données de comptages au chien effectués fin
aout (Figure 1). Nous avons envisagé deux classes d’ages pour les femelles et une seule pour
les males. Cette séparation des sexes nous permettra éventuellement de pouvoir estimer
I’impact des prélevements, qui ne concerne que les males. La découpe plus fine en classe
d’age permet d’intégrer des différences de survies et ou de succes reproducteurs pour les

femelles expérimentées.
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Figure 4 : Cycle de vie du tétras lyre a deux sexes et deux saisons. Les stades carrés correspondent
aux effectifs aprés les comptages au chant fin mai. Ensuite, les stades ronds correspondent aux
effectifs présents a la fin de la reproduction, lors des comptages au chien fin aodt. Les femelles sont
représentées en rouge (F1 pour les adultes un an, F2 pour les adultes de deux ans et plus et PF pour
les poussins femelles). Les méales sont représentés en bleu (M pour les adultes et PM pour les poussins
males). La survie saisonniére est notée ¢, avec en indice la classe d’dge a laquelle elle fait référence
et la saison (p pour le printemps de fin mai a fin aoiit et w pour le reste de |’année de début septembre
a mai). Les transitions correspondant a la reproduction sont représentées en vert, avec f1 la fécondité
des poules d’un an, f2 la fécondité des poules de deux ans et plus, et pf la proportion de poussin
femelles dans une nichée (par défaut fixé a %2).

Les travaux effectués dans cette thése sur deux cas d’études (lagopéde alpin et tétras lyre) ont
aussi pour vocation d’étre généralisés a I’ensemble des six espéces de galliformes de
montagne présentes en France. La perdrix bartavelle a récemment fait I’objet d’un suivi
télémétrique intensif de 234 oiseaux de 2011 a 2020, source de nouvelles informations
précieuses concernant la survie et la reproduction chez cette espece, qui présente un systeme
tres particulier de double incubation (la femelle et/ou le male couvent chacun un nid
(Bernard-Laurent et al. 2017)). Il sera tres intéressant de reproduire cette démarche et
d’appliquer un IPM semblable aux données disponibles pour cette espece, qui présente, en
comparaison du lagopede et du tétras, une survie beaucoup plus faible et des variations dans
les tendances de populations encore plus marquées (Bernard-Laurent and De Franceschi
1994). Des travaux similaires sont en cours sur le grand tétras a ’OFB/MNHN et plus
particulierement dans la plateforme de gestion adaptative, avec comme objectif de combiner
les travaux effectués par C. Calenge sur les variations d’abondance dans les Pyrénées avec des

données de suivis par comptage au chien et des données issues de plusieurs suivis individuels
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(par VHF et GPS). Enfin, en ce qui concerne la gélinotte des bois et la perdrix grise des
Pyrénées, il semble a ce jour encore trop difficile de pouvoir envisager ce type d’approche
combinée du fait de jeux de données trop petits. Par ailleurs, il sera difficile de pouvoir
prendre en compte 1’hybridation des perdrix grises de montagne avec celles issues de relachés

(Bech et al. 2012b).

Encadré 1 : Un premier pas vers la modélisation intégrée sur un exemple relativement

simple : le lagopede alpin sur le site de suivi du Canigou.

Le site du Canigou a fait ’objet de plusieurs suivis (Voir figure 1), relativement bien
standardisés. Nous disposons pour une surface plutét bien délimitée de données de
comptages au chant effectués au printemps (de 1998 a 2011), de comptage au chien d’arrét
pour estimer le succes de la reproduction en été et de suivis individuels par VHF (de 1999 a
2017). Nous sommes repartis du cycle de vie issu de la sélection de modeéle faite dans le
chapitre 1, avec un cycle a deux sexes, démarrant au premier juin (avant reproduction). Les
comptages au chant ont été effectués, chaque année en mai, sur 8 secteurs. Pour certains
secteurs nous disposons d’un second réplicat. Nous avons fait le choix de garder le détail par
secteur dans les analyses. Pour I’implémentation des comptages au chant au printemps sur le
Canigou dans I’IPM, nous avons réutilisé le modele appliqué pour le tétras lyre (chapitre 2)

ensuite étendu aux sites de suivis du lagopéde alpin dans les alpes (chapitre 3).

Le taux d’accroissement asymptotique calculé en utilisant le package popbio a partir de la
matrice des taux de renouvellement est de 1,03 (1C95% 0,89 — 1,18). Cette valeur est trés
proche de celle estimée dans le chapitre 1, qui ne prenait pas en compte les données
comptages au chant (médiane : 1,01 1C 95% : 0,87 — 1,16). Ces résultats suggerent que sur le
Canigou, les valeurs obtenues lors des comptages au chant sont en cohérence avec les valeurs
de taux démographiques estimés a partir du suivi individuels (Figure 2). Néanmoins, les
intervalles de crédibilit¢ autour de ces paramétres ainsi que la variabilit¢ de 1’erreur
d’observation estimée autour des comptages étant larges, ce résultat n’est pas trés surprenant.
Les résultats détaillés de ce modele sont néanmoins a étudier plus en détails, et il s’agira

ensuite d’étendre cette approche aux données récoltées dans les Alpes.
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Figure 5: Graphe acyclique dirigé simplifié du modele bayésien wutilisé pour I’estimation des taux de
croissances annuels de la population de lagopéde alpin sur le Canigou entre 1999 et 2017. Chaque
bloc de couleur correspond a un jeu de données (rectangles) issu d 'un protocole donné : en vert les
données de comptages au chien d’arrét en été afin d’estimer un indice de reproduction (IR), en rouge
les données de comptage de males chanteurs au printemps et en violet les données issues du suivis
télémétrique par VHF (estimation de taux de survie et suivi de la reproduction).
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Figure 6 : Taux de croissance annuels estimés (médiane + 1C 95%) par le modéle de
population intégré du lagopede alpin sur le site du Canigou pour la période 1999-2017.
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Conclusion

Nos travaux ont pu illustrer que, bien que I’on s’attende a des réponses fortes face aux
changements du climat des especes de montagnes, la forte hétérogénéité spatiale, tant des
gradients environnementaux que des réponses des populations, rend complexe 1’émergence
d’une prédiction générale. Néanmoins, les travaux initiés sur la description des changements
d’habitat pourraient permettre, associés aux précédentes analyses de tendre vers une vision

plus compléte de I’ensemble de ces pressions.

Cette théese a par ailleurs permis de remettre en perspective les protocoles et objectifs associés
de I’observatoire des galliformes de montagne et d’apporter des éléments de réflexion dans la
démarche a adopter pour conserver ces espéces dans un contexte de changements climatiques
particulierement intenses en montagne. Les nouveaux outils et protocoles en cours de mise en
place offrent des perspectives vraiment intéressantes pour préciser nos connaissances sur ces

espéces, notamment en ce qui concerne leurs déplacements et notre capacité de les détecter.
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Annexe 1

Annexe 1 : Canonne, C., Perrot, C., Séranne, L.,
Montadert, M., Besnard, A., 2020. Démographie et
COMpromis entre traits d’histoire de vie chez les

galliformes. Etat de la connaissance. Faune Sauvage.
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Connaissance & gestion des espéces\

Démographie et compromis
entre traits d'histoire de vie
chez les galliformes.

Etat de la connaissance

A Lelagopéde des saules (phasianidés) est une espéce chassée ayant une répartition circumboréale. Il occupe les milieux subalpins et subarctiques.

La dynamique des populations est faconnée par des contraintes
physiologiques qui ne permettent pas aux individus de maximiser
simultanément la survie et la reproduction. En fonction de ses
paramétres démographiques, chaque espéce se place le long d’un
continuum allant des espéces présentant des dynamiques lentes,
investissant massivement dans la survie au détriment de la
reproduction, a des espéces présentant des dynamiques rapides
exposant le compromis inverse. Cette position sur le gradient
lent-rapide est directement reliée au taux de renouvellement des
espéces et va déterminer les conditions et la durabilité des
prélévements. Connaitre au sein de ce gradient la position des
galliformes, qui comptent plusieurs espéces d’intérét
cynégétique et/ou en danger d’extinction, est important pour la
mise en place de mesures de gestion adaptées.

Comprendre comment sont
fagonnés les compromis
entre traits d’histoire de vie
pour assurer la survie des
espeéces sur le long terme

L'estimation des parameétres démogra-
phiques (survie, fécondité, etc.) et le déve-
loppement de modeles de dynamique des
populations a des échelles locales ou
régionales apparaissent comme des
objectifs de premier plan pour définir des
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mesures de gestion (notamment des
quotas de chasse), afin d'assurer la via-
bilité a long terme des populations.
Malheureusement, la construction de tels
modeéles se heurte fréquemment au
manque de données « locales » pour
estimer les parameétres démographiques.
Des études concernant les oiseaux
(Bennett & Owens, 1997), les mammiféres
ou encore les poissons, ont cependant
montré que le risque d’extinction differe
selon le type d’organisme considéré, et
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qu'il en est probablement de méme
concernant la sensibilité a l'exploitation.
Il est donc nécessaire d’obtenir les para-
métres démographiques clés de l'espéce.

Démographie lente vs rapide :
le gradient « slow-fast »

Les approches comparatives ont montré
que de nombreux traits d’histoire de vie
sont corrélés entre eux (encadré 7). En
effet, lathéorie des traits d’histoire de vie
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P Encadré 1 e Définitions des concepts centraux

Les approches comparatives sont des méthodes statistiques permettant de
tester la corrélation entre différentes variables ou traits d’histoire de vie, en tenant
compte des relations phylogénétiques entre espéces (espéces proches généti-
quement). La prise en compte de la phylogénie permet d'intégrer dans les analyses
U'histoire évolutive des espéces, et ses conséquences sur les corrélations entre
traits. Généralement, les approches comparatives se basent sur des données
issues de la littérature scientifique et demandent donc un effort important de
recherche bibliographique.

Les traits d’histoire de vie sont des caractéristiques qui décrivent le cycle biolo-
gique d’unindividu, d’'une population ou d’une espéce. Les principaux traits sont
le nombre et la taille de la progéniture, l'age de premiere reproduction, la lon-
gévité, le type de nid, la migration, etc. Tous ces traits sont en partie héréditaires
et donc soumis a la sélection naturelle.

L'allométrie est la description du changement des caractéristiques des étres
vivants en fonction de leur taille. Ces caractéristiques peuvent étre des traits
morphologiques (taille d’'un organe), des traits physiologiques (taux métabo-
liques) ou encore des traits démographiques (survie, fécondité, etc.).

Un groupe/taxon est dit monophylétique quand toutes les espéces qui le com-

~

kposent descendent d’un unique ancétre, appelé ancétre commun. J

postule que le calendrier et la durée des
événements clés de lavie d’'un organisme
(naissance, reproduction, migration, mort)
sont fagconnés par la sélection naturelle
pour produire le plus grand nombre pos-
sible de descendants. Cette sélection est
contrainte par un certain nombre de
caractéristiques écologiques, qui déter-
minent une quantité donnée d’énergie a
allouer entre survie et reproduction
(Zammuto, 1986). Ainsi, certaines espéces
investissent massivement et tot dans la
reproduction au détriment de leur propre
survie. Ces especes sont dites a démo-
graphie rapide. D’autres, qui vivent
beaucoup plus longtemps, se reproduisent
tardivement et ont peu de descendants a
chaque reproduction, sont dites a démo-
graphie lente. En fonction de ses traits
démographiques, chaque espece peut
ainsi étre placée le long d’un continuum
allant des espeéces les plus lentes, comme
la baleine bleue (longévité : 80-90 ans ;
production d’un jeune tous les 2 a 3 ans),
aux espéces les plus rapides, avec par
exemple la souris grise (durée devie : Tan
dans la nature ; production moyenne de
37 jeunes/an). C'est ce que 'on nomme le
gradient « slow-fast » (voir par exemple
Stearns, 1992). La taille (et donc la masse
corporelle) semble étre un bon indicateur
de la position d’une espéce le long du gra-
dient slow-fast (Saether, 1987). En effet,
les espéces rapides sont généralement
plus petites que les especes lentes.
Cependant, ces relations allométriques
(corrélation entre traits et taille, voir
l'encadré 1) sont variables en fonction des
taxons, ce qui implique que la généralité
connue a des échelles taxonomiques
élevées (classe, ordre) ne permet souvent

qu’une estimation assez approximative de
ces liens entre traits a des échelles plus
fines (famille, genre, espéce).

La prise en compte d’autres traits
de vie

Ce concept d’un continuum lent-rapide
aégalement été étendu afin d’inclure des
traits physiologiques et comporte-
mentaux ; on parle de « Pace-of-Life
Syndrome (POLS) ». Un champ de
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recherche important s’intéresse a la des-
cription des liens entre ces gradients et
l'écologie des espéces (Kolm, 2007). Par
exemple, les oiseaux nidifuges sont géné-
ralement de plus grosses espéces, qui
pondent davantage et de plus gros ceufs,
ont peu de nichées par an et présentent
peu de soins parentaux en comparaison
des nidicoles. Enfin, la théorie des popu-
lations exploitées prédit que le niveau de
préléevement qu’une population peut sup-
porter est d’autant plus important que le
taux de reproduction de l'espéce est élevé
(Lebreton, 2005). En d'autres termes, les
especes présentant des dynamiques
rapides (faible survie, forte production de
jeunes) auront une meilleure capacité a
compenser les pertes dues au
prélévement.

Un cadre pour prédire certains
paramétres démographiques
manquants

L'analyse comparative des traits démo-
graphiques et morphologiques au sein
d’un taxon, d'une famille ou d'un genre
par exemple, prenant notamment en
compte les relations phylogénétiques
(parenté) entre les espéces, permet
d’établir un cadre théorique décrivant les
liens/compromis entre ces traits. Ce cadre
théorique peut étre tres utile pour la com-
préhension de ladynamique d’espéces peu
étudiées pour lesquelles les données
démographiques sont rares voire inexis-
tantes. Pour ces espéces, il estimpossible

A Le colin de Californie (odontophoridés) vit dans le sud-ouest des Etats-Unis. Il vit entre 1 et 2 ans
et sa ponte moyenne est de 14 ceufs. C'est une espéce chassée dont les effectifs augmentent.
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de construire des modéles de dynamique
des populations (de type modéle matriciel
par exemple) et, en conséquence, d'iden-
tifier quelles sont les meilleures mesures
de gestion ou de conservation le cas
échéant. Cependant, les connaissances
générales sur les compromis entre traits
démographiques et les relations allomé-
triques peuvent permettre de prédire cer-
tains paramétres démographiques man-
quants (Conde etal., 2019). Par exemple,
des prédictions quant au risque d’ex-
tinction des populations ont pu étre réa-
lisées sur des especes pour lesquelles la
masse était le seul paramétre connu
(Hilbers et al., 2016, voir 'encadré 2).
L'estimation de traits démographiques a
partir des relations entre traits d’histoire
devie est une approche qui adu potentiel
pour la gestion et la conservation des
especes. Cette approche est d’autant plus
pertinente que les espéces classées « en
danger » et « en danger critique » sur la
liste rouge de I'UICN (https://www.iuc-
nredlist.org/fr) sont celles ayant le plus
faible index de connaissance sur les traits
démographiques (Conde et al., 2019).

De l'utilité de la démographie
comparée chez les galliformes

Les galliformes comprennent cing
familles : les mégapodidés (mégapodes),
les cracidés (hoccos), les phasianidés
(lagopede, perdrix, faisans, etc.) les
numidés (pintades) et les odontophoridés
(colins). Ce groupe d'oiseaux est lar-
gement réparti sur le globe et occupe des
milieux trés variés. On trouve par exemple
le lagopéde alpin au Groenland, la pintade
vulturine dans la savane africaine, le léipoa
ocellé dans les garrigues semi-arides aus-
traliennes, le hocco alector dans les foréts

K

P Encadré 2 ® Analyse comparative et risque d'extinction

Dans leur étude, Hilbers et al. (2016) ont élaboré une approche de modélisation
qui quantifie le risque d’extinction en fonction des relations allométriques entre
divers paramétres démographiques des espéces et leur taille corporelle. Ces rela-
tions entre ces différents traits s'appuient sur un cadre théorique établi a partir
d’analyses comparatives chez les oiseaux et les mammiféres. Cette étude confirme
que les especes de grande taille sont plus vulnérables aux risques d’extinction.
Elle a aussi mis en évidence que la relation entre la taille corporelle de l'espéce et
le risque d’extinction varie d'un taxon a l'autre (oiseaux et mammiféres), mais
aussi selon le régime alimentaire de 'espéce (carnivore vs non carnivore). A partir
de ce travail, il est possible de prédire le risque d’extinction approximatif d’une
population sachant la masse de l'espéce, son groupe taxonomique et son régime
alimentaire. En ce qui concerne les espéces pour lesquelles nous manquons de
données démographiques, ces méthodes d'inférence peuvent donner des infor-
mations précieuses pour décrire l'état d’une population et mettre en place des

kmesures de gestion telles que des quotas de chasse. J

tropicales humides sud-américaines, la
perdrix grise dans les plaines agricoles
européennes, le tétraogalle du Caucase
dans les prairies alpines, etc.

En plus d’occuper des milieux trés dif-
férents, ils présentent des traits d’histoire
devie tout aussi variés. En effet, on trouve
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A Legrand hocco (cracidés) vit en Amérique centrale. Sa longévité maximale est de 24 ans
et la femelle ne pond que deux ceufs. Cette espéce, qui est chassée, est classée vulnérable

sur la liste rouge de l'UICN.
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chez les galliformes une forte variabilité
de la taille des espéces (12 a 235 cm de
long ; 45 g a 22 kg), une grande gamme
detaille de ponte (1 ceuf chez le mégapode
de Pritchard, jusqu’a 24 ceufs chez le talé-
galle de Latham), des méthodes d'incu-
bation variées (absente chez les méga-
podes, double-incubation chez la perdrix
bartavelle), ainsi que des systémes d’appa-
riement trés différents (monogamie, poly-
gamie, polyandrie, promiscuité). Quant a
ladurée devie, elle peut étre de seulement
quelques années (le colin de Virginie a une
espérance de vie de 1,5 an) ou atteindre
une bonne vingtaine d’années (le grand
hocco peut vivre jusqu’a 24 ans en cap-
tivité). Cette hétérogénéité au sein d’un
taxon monophylétique (encadré 1) fait des
galliformes un modele de choix pour com-
prendre les corrélations entre traits d’his-
toire de vie (Trouvilliez, 1988).

Une étude de démographie comparée
chez les galliformes permettrait aussi
d’inférer des paramétres démographiques
inconnus chez certaines espéces, de les
placer surun continuum des stratégies de
vie, et de mieux comprendre le fonction-
nement des populations. Ceci est particu-
lierement intéressant pour ce groupe dont



A |etalégalle de Latham (mégapodidés) se trouve en Australie. Le méale dominant construit un grand
monticule de matiére organique. Ce nid est ensuite visité par une succession de femelles

pour l'accouplement et la ponte.

10 % des espéces sont classées « en
danger » ou « en danger critique » sur la
liste rouge de 'UICN, 38 % sont chassées
et/ou prélevées pour 'ornement, 36 %
sont impactées par l'agriculture et 28 %
par l'exploitation forestiére (Storch,
2013). Le groupe des galliformes est ainsi
composé d’espéces a fort intérét écono-
mique (chasse et élevage), qui voient leur
habitat se dégrader rapidement ou dispa-
raitre sous la pression des activités
humaines. Comprendre ladynamique des
populations de ces espéces est donc un
enjeu majeur pour leur conservation.

Une synthese bibliographique récente
de Tian et al. (2018), portant sur l'en-
semble des articles traitant des galli-
formes publiés de 1990 a 2016, a montré
une forte augmentation du nombre d’ar-
ticles ayant comme sujets principaux
l'écologie macroscopique (notamment
['utilisation de ['habitat), la taxonomie et
la phylogénie. En effet, la phylogénie de
ce groupe est plutot bien connue et régu-
lierement mise a jour ; ce qui est un préa-
lable nécessaire a une analyse compa-
rative qui nécessite la prise en compte des
relations phylogéniques entre les espéces
étudiées. Un certain nombre de travaux
se sont déja intéressés a l'influence de
l'altitude et de la latitude sur certaines
relations allométriques chez les galli-
formes (taille de ponte, masse des ceufs,
durée d'incubation) - (Balasubramaniam
& Rotenberry, 2016), mais aucune n'a
porté sur le fonctionnement démogra-
phique dans son ensemble.

Etat des lieux : recherche
bibliographique

Afin d’explorer ces questions, nous
avons constitué une base de données des
traits d’histoire de vie de tous les galli-
formes en nous basant en partie sur ce
qui avait déja été fait dans la littérature,
avec un focus particulier sur les traits
démographiques. Chaque entrée dans la
base est accompagnée d'un maximum

d’informations pour contextualiser les
traits : U'espéce, la sous-espéce, la classe
d’age, le sexe, la localité, la taille de popu-
lation, etc. Un accent a été mis sur les
informations permettant de qualifier la
précision des estimations (écart-type, min

- max, coefficient de variation).

Pour un total de plus de 4 100 entrées
provenant de 269 sources, nous avons
relevé tous les caractéres suivants que l'on
peut regrouper en quatre grandes
catégories :

+ morphologie : masse, longueur du tarse,
longueur de l'aile ;

« ceufs : période moyenne d’incubation,
taux d’éclosion, nombre, masse, lon-
gueur, largeur ;

* reproduction : dge de premiére repro-
duction, age de maturité sexuelle, taux
de succeés du nid, systéme reproducteur
(monogamie, polygamie, promiscuité,
etc.), qui construit le nid, couve et par-
ticipe a 'élevage des jeunes, pontes
multiples ou pontes de remplacement ;
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¢ survie : longévité moyenne, longévité
maximale, survie annuelle, temps de
génération, mortalité la premiére
semaine, mortalité le premier mois,
mortalité la premiére année.

Il ressort de notre synthése bibliogra-
phique, venant confirmer ce qui avait été
montré par Tian et al. (2018), que la
recherche portant sur les traits d’histoire
de vie ne représente qu’une petite pro-
portion des études menées sur les galli-
formes, et que nombre de ces traits sont
inconnus pour un grand nombre d’espéces.
Lataille de population est renseignée dans
seulement 45 % des occurrences. On
observe aussi un déséquilibre géogra-
phique des populations étudiées. La
plupart des données proviennent d’études
réalisées en Amérique du Nord et en
Europe, puis vient l'Asie.

Une méconnaissance des traits liés
alareproduction et a la survie

Si les caractéristiques morphologiques
semblent étre plutot bien connues au sein
de ce groupe (au moins une donnée pour
245 especes sur les 300 constituant ce
taxon), ce n'est pas le cas pour les traits
liés a la reproduction et a la survie
(figure 1). Concernant la reproduction, le
nombre, la dimension des ceufs et la
période d’incubation sont souvent bien
documentés, de méme que des traits qua-
lifiant le systeme de reproduction.
Cependant, le réle des males dans la
construction des nids, l'incubation et
l'élevage des nichées sont décrits pour
seulement 20 %, 46 % et 31 % des
espéces respectivement. Enfin, le succés
reproducteur, l'age de la maturité sexuelle

Figure 1 Nombre d'espéces pour lesquelles nous avons au moins une donnée concernant le trait
étudié. La premiére colonne indique la répartition du nombre d’espéces dans les cinq grandes familles

de galliformes.
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A Lapintade de Numibie (numidés) est largement répartie en Afrique subsaharienne.
En plus d’étre 'un des gibiers les plus chassés, elle est fréquemment domestiquée

pour la consommation et l'ornement.

ou de la premiére reproduction, et la pro-
portion de pontes multiples ou de rem-
placement, ne sont connus au mieux que
pour 15 % des espéces. On note éga-
lement dans ces lacunes un trés fort désé-
quilibre entre les familles, la majorité
(69 %) des études portant sur des phasia-
nidés. Les données disponibles sur la survie
sont quant a elle particuliérement rares.
Si, pour certaines especes comme le
lagopéde des saules (3,6 % des occur-
rences de la base) ou le colin de virginie
(1,9 % des occurrences de la base), plu-
sieurs populations ont fait l'objet d’un
suivi et sont plutot bien connues, cela ne
représente qu'une infime partie des galli-
formes (figure 2). En effet, nous n'avons
trouvé des données sur la survie annuelle
que pour 36 espéces, quasi exclusivement
des phasianidés et odontophoridés.
Concernant la longévité maximale, bien
que sa connaissance soit mieux répartie
entre les familles, nous n’avons trouvé des
informations que pour 29 especes. Enfin,
la méconnaissance de la biologie de

certaines espéces peut aller tres loin, avec
par exemple un manque d’information sur
le systéme d'appariement (figure 3A). La
majorité des occurrences de la base porte
en effet sur des especes monogames. De
méme, la plupart des études ont porté sur
des espéces construisant des nids au sol
(figure 3B).

Face a ce constat, il parait difficile
encore aujourd’hui de conduire un travail
poussé d’analyse comparative qui permet-
trait de documenter correctement les
questions soulevées en introduction.
Malgré les nombreux développements
statistiques a notre disposition depuis la
premiére analyse faite par Trouvilliezetal.
(1988), les espéces pour lesquelles nous
avons suffisamment d’informations ne
sont guére plus nombreuses, ne nous per-
mettant pas d’étendre l'analyse a l'en-
semble du groupe.

Il est par ailleurs ressorti durant notre
travail que la littérature grise est une
source riche de données concernant les
traits, mais globalement trés peu

Nombre de traits renseignés par espéce dans la base en fonction de sa famille.
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accessible et de qualité hétérogene. En
effet, de nombreuses études ne donnent
que tres peu de détails concernant la
récolte des données, et des informations
de base sont parfois manquantes (taille
d’échantillon, degré d’incertitude associé
aux valeurs, localisation exacte...). Une
seconde difficulté rencontrée a été de ne
pas pouvoir distinguer clairement les
données portant sur des oiseaux sauvages
de celles portant sur des oiseaux issus de
relachers, alors qu’on peut s’attendre ade
fortes disparités en termes de démo-
graphie entre ces deux groupes
d’individus.

Recommandations

Pour commencer, il semble important
de continuer a alimenter cette base de
données, afin d’étre le plus exhaustif pos-
sible et d’éviter des déséquilibres qui pour-
raient étre liés a la provenance des
ouvrages de référence majoritairement
utilisés jusqu'’ici.

Notre étude souligne linsuffisance
et/ou I'hétérogénéité de la qualité des
données disponibles pour la réalisation
d’une analyse comparative des traits
démographiques chez les galliformes. La
difficulté a recueillir ce type de données
en est probablement la cause. En effet,
l'estimation de paramétres démogra-
phiques implique généralement un suivi
a long terme (par capture-marquage-
recapture par exemple), qui nécessite
d’'importants moyens difficiles a mobiliser.
De plus, ce type de suivi peut étre com-
pliqué voire impossible pour les espéces
rares, craintives, cryptiques ou méme
dangereuses. Toutes ces raisons font que
la majorité des études ont été effectuées
en Europe ou en Amérique du Nord, tandis
que les especes africaines et sud-améri-
caines restent trés peu connues (Tian et
al., 2018).

Néanmoins, il existe aujourd’hui de
nouvelles technologies pouvant remédier
partiellement a ce probléme. En effet,
l'essor du suivi d'individus (biologging)
avec la montée en capacité des balises
GPS (augmentation de la durée de vie des
batteries, transmission des données a dis-
tance, miniaturisation) est un vrai atout
pour étudier certains parametres
démographiques.

Pour ce qui est de la qualité des données,
nous insistons sur la nécessité de trans-
mettre le plus d’informations possible
dans les publications scientifiques et dans
la littérature grise pour assurer la repro-
ductibilité et la comparaison entre études.
La taille de l'échantillon, la localité,
Uorigine des individus (captifs vs sauvages),
U'erreur associée aux estimations sont le
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Répartition des occurrences dans la base du type de systéme reproducteur (A) et du type de nid (B).
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minimum requis. Enfin, centraliser l'en-
semble des données déja existantes dans
des bases de données collaboratives (par
exemple COMADRE - www.comadre-db.
org) faciliterait beaucoup l'application
d’analyses comparatives, et permettrait
méme d’avoir acceés aux données issues de
la littérature grise écrite dans des langues
autres que l'anglais (russe, chinois...).

Concernant les espéces exploitées, en
l'absence d’'informations précises sur la
démographie, un processus de gestion
adaptative peut étre mis en place. Ce pro-
cessus permet d’améliorer la connaissance
de 'espece et d’évaluer l'impact des pré-
lévements, pour ajuster au mieux la défi-
nition des quotas et assurer la pérennité
des populations (Bacon & Guillemain,
2018). @

Bibliographie

33%

£ . E.—“Aﬂ.—-"f - o : L “% ) .'.. . e, ©
A Ce couple de cailles peintes, espéce monogame stricte, illustre qu’un fort dimorphisme sexuel n’est
pas l'apanage des espéces polygames. La relation entre systéme d’appariement et polymorphisme

est complexe et doit prendre en compte d’autres traits, tels que les réles respectifs des deux sexes
dans la reproduction.

D Bacon, L. & Guillemain, M. 2018. La gestion adaptative des préle-
vements cynégétiques. Faune sauvage n° 320 : 4-9.

D Balasubramaniam, P. & Rotenberry, J. T. 2016. Elevation and
latitude interact to drive life-history variation in precocial birds: a
comparative analysis using galliformes. Journal of Animal Ecology
85 (6): 1528-1539.

D Bennett, P.M. & Owens, |.P. 2002. Evolutionary ecology of birds:
life histories, mating systems and extinction. Oxford Series in Ecology
and Evolution. 296 p.

D Conde, D.A,, Staerk, J., Colchero, F. et al. 2019. Data gaps and
opportunities for comparative and conservation biology. PNAS 116
(19): 9658-9664. https://doi.org/10.1073/pnas1816367116.

D Hilbers, ].P., Schipper, A.M., Hendriks, A.J., Verones, F., Pereira, H.M.
& Huijbregts, M.A.J. 2016. An allometric approach to quantify the
extinction vulnerability of birds and mammals. Ecology 97 (3): 615-
626. https://doi.org/10.1890/14-2019.1.

D Kolm, N., Stein, R.W., Mooers, A.@., Verspoor, J.J. & Cunningham,
E.J.A. 2007. Can sexual selection drive female life histories? A com-
parative study on Galliform birds. Journal of evolutionary biology
20 (2): 627-638.

D Lebreton, J.-D. 2005. Dynamical and statistical models for
exploited populations. Australian & New Zealand Journal of Statistics
47 (1): 49-63.

D Seether, B.E. 1987.The influence of body weight on the covariation
between reproductive traits in European birds. Oikos 48: 79-88.

D Stearns, S.C. 1992. The evolution of life histories. Oxford Univ.
Press, London. 249 p.

D Storch, I. 2013. Human disturbance of grouse-why and when?
Wildlife Biology 19 (4): 390-404.

D Tian,S. Xu,J., Li,J., Zhang, Z. & Wang, Y. 2018. Research advances
of Galliformes since 1990 and future prospects. Avian Research 9, 32.
https://doi.org/10.1186/540657-018-0124-7.

D Trouvilliez, J., Gaillard, J.-M., Allaine, D. & Pontier, D. 1988.
Stratégies démographiques et gestion des populations chez les
oiseaux : particularités des galliformes. Gibier Faune Sauvage n°5 :
27-41.

D Zammuto, R.M. 1986. Life histories of birds: clutch size, longevity,
and body mass among North American game birds. Canadian Journal
of Zoology 64 (12): 2739-2749.

Connaissance & gestion des espéces | 41



Annexe 2-1

Annexe 2-1 : Tendances par sites Lagopede alpin

Résultats site par site de I’analyse par modéle « d’espace état » des tendances de populations
sur les 12 sites de comptages lagopeéde alpin suivi par ’OGM dans les Alpes entre 1992 et
2016.
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ABSTRACT

Stochastic and systematic noise in wildlife population surveys can lead to high degree of
uncertainty in population parameters estimation, which could be detrimental to species’
conservation and management. Moreover, information may be available in several datasets
derived from different field methods. This is the case of three Alpine gamebirds in Italy, for
which we developed an integrated state-space model that sources information from counts
and bags jointly to estimate population growth rates at various spatial scales. The model is
built with two different observation processes (counts and bags) of the same state variable,
i.e. population size, linked by a common parameter, the population growth rate. To examine
population trends at various spatial scales and disentangle the potential effect of game
management from biological factors, several models were applied to the growth rates. The
integration of counts and bags succeeded in improving growth rate parameter precision and in
reducing proxy-specific bias by increasing the sample size and extending data series length,
helping in weighting the disproportionate effect of outliers which emerged in a previous
study. On a 19-year basis, the national trends for the three species were consistent with the
current conservation status reported in the Italian Red list of birds. We did not find strong
regional patterns for Rock ptarmigan and Rock partridge, as a likely consequence of
prevailing effects of local environmental conditions on population growth rate. On the
contrary, Black grouse prealpine populations seemed to perform better along a W-E gradient.

Potential applications of this model to other wildlife monitoring cases are discussed.

KEYWORDS
Alps, grouse, conservation status, Italy, integrated model, uncertainty, state-space model,

population dynamics
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INTRODUCTION

The assessment of wildlife population sizes and their trends is one of the most important
research fields in conservation biology (Shaffer 1981, Soulé 1991, Dobson 2005). Population
surveys allow the monitoring of the conservation status of populations, the potential
identification of declining trends and vulnerability which can lead to the implementation of
management actions (Yoccoz et al. 2001, Nichols and Williams 2006). This is usually
achieved through field monitoring techniques and data modelling; however, their results often
include a certain amount of uncertainty derived from several sources of noise. For example,
census methods may not fit to the selected population/species ecology, not be fully
standardised in time and space or be differently implemented among areas or years (Thomas
1996, Thompson 2002, Roberts and Schnell 2006). Subpopulations dynamics at the sampled
units may not be representative of the whole target population (Brown et al. 1995, Guo et al.
2005); or detectability of individuals could be uneven due to the heterogeneity of
environmental conditions, weather conditions or accessibility to sampling areas (Watkins et
al. 2010, Anderson et al. 2015). Finally, data could be opportunistic or derive from indirect
observational schemes (Saenz—Arroyo et al. 2005, Cromsigt et al. 2009, McPherson and
Myers 2009). Regardless of the nature of noise, this stochasticity in population surveys is
grouped into a more general “observation error” in population modelling (de Valpine and

Hastings 2002, Clark and Bjgrnstad 2004).

Several methodological improvements to deal with observation errors have been developed in
the assessment of population sizes in order to get reliable trends, both in field techniques (e.g.
double observer counts, Nichols et al. 2000, Forcey et al. 2006; repeated surveys, Svensson
1979) and data modelling (e.g. N-mixture modelling for imperfect detection, Kéry et al.
2005). Minimising this uncertainty and getting robust and unbiased trend estimates is a
crucial issue in conservation biology in order to trigger appropriate conservation measures if
needed, and, in exploited populations, to set up a proper management with sustainable
harvesting goals. Misinterpretation of population growth rates with high degree of uncertainty
may lead to management policies failures with detrimental consequences to conservation of

the target populations (Nichols et al. 1995).

State-space models (SSM) represent a natural approach to deal with observation errors, as
they allow the disentanglement of the real, unobserved demographic processes from the

process of data collection within the observed change in population size (Kéry and Schaub
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2012, Gimenez et al. 2012). SSM are very flexible and have been recently applied to a wide
range of studies, such as movement ecology (Anderson-Sprecher and Ledolter 1991,
Patterson et al. 2008), occupancy (Royle and Kéry 2007) and, chiefly, population dynamics,
often based on CMR (Besbeas et al. 2002, Pradel 2005, Gimenez et al. 2007, King 2012).
SSM have been largely applied also to the estimation of population trends (Chaloupka and
Balazs 2007, Hefley et al. 2013, Davis et al. 2014, Furrer et al. 2016), which represents a
synthetic index providing an informative tool to assess the species conservation status.
Besides the need to reduce uncertainty, ecologists often have different elements of the
analysed biological system scattered in several different datasets (i.e. survival from capture-
recapture data, fecundity from surveys at breeding sites, immigration/emigration from
telemetry data). Such diverse data provide valuable information, but the joint inference is
often made by analysing the datasets separately and comparing the output of population
projections based on demographic parameters with the observed growth rates from count data
(Coulson et al. 2001). This adds uncertainty in the analysis as not all demographic parameters
are usually available and, thus, properly accounted in the projection. Integrated population
modelling is a relatively novel approach that overcomes this issue by performing a joint
likelihood from the likelihoods calculated from single datasets (White and Lubow 2002,
Jenouvrier et al. 2003, Schaub et al. 2007, Zipkin and Saunders 2018). It has yet been applied
to many wildlife research areas, most notably, to threatened species, where information
available is often limited and therefore it is advisable to take advantage of all available
information (Freeman and Crick 2003, Schaub et al. 2007, VVéran and Lebreton 2008, Rhodes
et al. 2011) and to fishery and game species (Meyer and Millar 1999, White and Lubow
2002, Chee and Wintle 2010, Maunder and Punt 2013, Davis et al. 2014).

In game species, the estimation of population trends is usually based on two kind of proxies,
i.e. counts of individuals in sample areas repeated over the years and analysis of game bags
(Rogers 1963, Cattadori et al. 2003, Ferreira et al. 2010). Game bags records have been
widely used as means to get population trends since they are usually collected at large spatial
scales and longer temporal span than counts (Cattadori et al. 2003, Aebischer and Baines
2008, Imperio et al. 2010, Elmhagen et al. 2011, Ueno et al. 2014). Hence, some of the
longer-lasting population surveys rely on bag information (Mysterud et al. 2002, Aebischer
and Baines 2008) as well as national population trends (Moleon et al. 2013). Moreover, in
resource-limited contexts, hunting statistics provide a feasible monitoring system compared

to more elaborated individual count schemes (Rist et al. 2010, Luzar et al. 2011). However,
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hunting statistics often require some kind of correction for several sources of noise, namely,
hunting effort and game management policies (Christensen 2005, Hornell-Willebrand et al.
2006, Imperio et al. 2010, Ferreira et al. 2010, Willebrand et al. 2011, Poysa et al. 2013). On
the other hand, observation error in individual counts may be negligible at small spatial scale,
given that application of census techniques can be more easily standardised locally, but at
larger scale variability in environmental conditions (Sagarin et al. 2006), choice and
application of techniques (Thomas 1996) and observer skills (Sauer et al. 1994) can
remarkably affect population trend estimates. . These different sources of noise in counts and
bags may eventually lead to inconsistencies between population trend estimates (Imperio et
al. 2010, Martinoli et al. 2017), although being based on the same populations. In such cases,
the integration of different observation processes within the same state process should

minimise discrepancies taking advantage of all information available at the same time.

Three species of Alpine Galliforms (Black grouse Lyrurus tetrix L., hereinafter BG; Alpine
Rock ptarmigan Lagopus muta helvetica , PTA; Alpine Rock partridge Alectoris graeca
saxatilis Bechstein, PAR) are hunted in Italy. Despite being listed in Annex | and IV of the
Birds Directive 2009/147/CE and the unfavourable conservation status of their populations
(Peronace et al. 2012), no national survey of these species has been implemented so far.
Thus, information on populations trends are based on hunting districts bird counts and bag
data, albeit the application of census methods and the game management can differ markedly
between districts and provinces (Martinoli et al. 2017). Estimated population sizes are
outdated and derive from extrapolations of local data to national scale (Brichetti and Fracasso
2004; Franzetti and Toso 2009) and population trends both at short- and long-term are based
on expert knowledge (Nardelli et al. 2015). As a consequence, the conservation status of the
three species at national level is considered virtually unknown (BirdLife International 2004,
2015a, 2015b, 2015c, Brichetti and Fracasso 2004, Peronace et al. 2012). A first attempt to
estimate population trends at national scale, gathering all the available data, evidenced that
trends based on bags and counts are not consistent, and show species-specific bias (Martinoli
et al. 2017).

Here we present an efficient approach to join two different datasets, namely counts of
individuals and hunting bags, to reduce uncertainty on annual growth rate estimations at
various spatial scales, taking advantage of all available information. Using the same datasets
of Martinoli et al. (2017), our study aimed at i) evaluating population trends of the three

species at national, regional and site level, ii) checking if the estimated trends fit the current
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national Red list classification, iii) testing for an effect of game management policies on the
datasets and iv) evaluating the performance of an integrated bags/counts model over single-

proxy models.

METHODS

Study area

Data were collected from the whole Italian Alps, which host all BG and PTA national
populations and roughly 75% of PAR populations (Peronace et al. 2012, Trocchi et al. 2016).
Southern Tyrol (Bolzano/Bozen province) was excluded from the study due to data
unavailability. The smallest geographical entity at which data were available is the game
management unit (GMU, average extent of 468+285 km2), which corresponds to hunting
districts in Western Alps or an aggregation of them in the Eastern Alps. In order to
disentangle the effect of different game management schemes from biological factors on
population trends estimates, we grouped GMUSs according to two different categorizations. In
the first one we grouped GMUSs into ecological coherent areas, according to classification of
the Alps into geographic sectors identified by Ozenda (1985), which takes into consideration
elevation (inner/outer Alps), geology (silicaceous/carbonaceous soils) and geography (west-
east gradient) (Figure 1). As for the second categorization, we grouped GMUs according to
game management authorities, which may introduce noise through conducting different
management policies, count methods and hunting effort. Depending on the GMU, we
identified as game management authority the province, a group of provinces or the region,
since in Italy hunting and game-bag limitations are entrusted to different administrative

levels.

Count and bag data

Populations are surveyed annually by game wardens and/or hunters to estimate breeding
success (between August and mid-September according to the species) through dog-assisted
counts of all detected individuals (adults and juveniles) (Léonard 1992) with the aim to set a
sustainable shooting plan for the upcoming hunting season (October-November). Since
hunting management is delegated to local authorities (regions or provinces), counting effort is
not standardized at national scale. Counts and game bags datasets were based on 19-year time
series from 73 game management units (hereinafter GMUSs) covering the whole Italian Alps.
Since PAR and PTA hunting is allowed only in few areas, only BG data were available for all
units. Given that counts are mandatory in GMUs which allow Galliform hunting, count and

bag data were usually available for the same units. Series length are uneven across GMUs
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due to different data management/storage policies of game management authorities and
occasional hunting suspensions. On average, missing data represented 1/3 of the datasets, BG
bags being an exception with only 11% missing values. Further details on data
characteristics, on field methods applied for data collection and on hunting management can
be found in Martinoli et al. (2017).

Statistical analyses - integrated models

State-space models consist of a set of nested models, namely a model for the ecological
process that describes the dynamics of the state (here population size, N, at each site g and
time t) and a model for the observation process that links the observations (counts or hunting
bags, y) to the state. This approach allowed us to take into account counting errors or
imperfect detectability. State-space models offer the opportunity to deal with the expected
large observation error by assuming that, on average, under- and overestimations balance out.
For post-breeding count data, this would correct for birds that go unnoticed (usually, lone
adults) and double counts (flushed birds that move across different parcels). It can also adjust
for random variations of sampling effort in time, which depend on weather conditions,
number of surveyors/dogs, different skills of pointing dogs etc. For bag data, this would
correct for failures in setting appropriate harvest rates or for weather conditions (e.g. early
snowfalls in autumn) that displace birds from the usual shooting grounds or prevent access to

them.

Based on this premises, we modelled counts and bags as independent states, conditional on
independent observation processes, sharing the same stochastic population growth rates. We
followed the approach described by Furrer et al. (2016), adapting it to the specific purpose of
our study.

Usually, the state process model assumes an exponential population growth, where
population size of each site g (represented in our case by GMUs) at time t.; is given by
population size at time t, plus the growth rate rq:. For each of our datasets we built the same

state model.

10g(NCg,t+1) = 10g(NCg,t) + Tg,t
and

log(Nhgt41) = log(Nhy ) + 74,
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where Nc and Nh are counted and hunted population sizes. rg; in our model is the link that
allows the integration between bags and counts datasets, i.e. the shared parameter.
Observations (counts and bags) were modelled drafting from a log-normal distribution,
allowing both over- and underestimations.

log(cg,t) ~ Normal(log(Ncy,.), oc?)
and

log(hg,¢) ~ Normal(log(Nhy ), oh2)
where c,, and hg, represent respectively, count and bag values. Observation errors are
assumed to be site-dependent. Census effort is markedly different across GMUs in terms of
number and size of sample areas, but within each GMU the effort remained the same. The
fact that sites exhibit different sizes has no impact on the results, given that we log-
transformed data and we focused on population trends rather than abundances. Similarly,
harvest rate did not change significantly over time, albeit changes in game management did
occur, accordingly to an increased control on game management policies after the
enforcement of the Natura 2000 network, which lead to more conservative harvest quotas in
time (Martinoli et al. 2017).
Posterior probabilities of all model parameters were obtained applying Bayes’ theorem to
update the priors using the likelihood. Albeit the magnitude of the growth rates were already
known from the previous study, we defined vague priors, except for the initial population size
log(Ncg1) and log(Nhg 1), for which we defined priors fitted to the range of datasets’ values
(see Table 1 in Appendix 1).
Models were implemented in JAGS 4.2.0 (Plummer 2003) called from R using the package
R2jags (Su and Yajima 2015). JAGS performs parameter estimation through Markov Chain
Monte Carlo simulations (MCMC) by sampling the posterior distribution of the parameters.
We ran 3 MCMC chains with 100000 iterations, discarding the first 50000 iterations as
‘burn-in’ (Gilks et al. 1996). Thinning was set to 9 for memory issues. Chain convergence
was assessed both visually and by checking the Gelman-Rubin Rhat statistic (Rhat <1.1)
(Brooks and Gelman 1998).
We also performed a goodness-of-fit test (Gelman et al. 1996, Kéry and Schaub 2012). For
each dataset (counts and bags) we computed the ratio of the actual data and the mean of the
generated values.
Starting from the base integrated model, we implemented several different models to rg,t, in

order to examine population trends at various spatial scales
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Overall trend. In a first model we calculated a global growth rate x to estimate a general
trend at national scale.
Tgt = KU+ &gt

In this model we postulate the existence of an underlying common trend of all Italian
populations and a component of the trend that is GMU specific, coded as &g , a normally
distributed temporal random effect with a site—specific variance. Thus, &5 ~ Normal(0,
agmbzg). The aim of this first approach was to provide an overview on the status of the target
species in ltaly, which is an important information when conservation policies are

implemented at national or international scale.

Site-specific trends. In a second model we considered each GMU as an independent
population. Relative to the previous model, we calculated a mean growth rate x4 as site fixed
effect, as

Tgt = Hg T &gt

where gg¢ ~ Normal(0, osieg)

Regional trends. Third, we looked for regional growth rates. As described before, we
considered both a classification of GMUs based on game management authorities and a
classification based on biogeographic zones. The aim was to explore whether growth rates
calculated on these datasets could be acknowledged to biological factors or to different game
management policies. We modelled rq: as following :
Tgt = Hreg T &gt

where ureg is the mean regional growth rate (biogeographic or management). In order to
check, we compared DIC (Deviance information criterion) values and precision of yureq Values

(95% Credible Intervals) calculated by models using the two regional grouping criteria.

Integrated vs classic approach. Similarly, in order to test the performance of the integrated
model, we applied the site-specific model on both count and bag dataset separately and then
we compared precision of x4 calculated by the three models to check whether the integrated
model did improve precision and reduced bias of the estimation of Alpine Galliform

population trends.
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RESULTS

Chains convergence was satisfactory in all models for every estimated parameter. Rhat
resulted mostly <1.02, with no values passing the 1.1 threshold. For each considered model,
the datasets generated using the model estimated parameters fitted the actual datasets with
high precision. The goodness-of-fit test showed that the datasets calculated a posteriori from
the model estimated parameters log(Nz,.;) and o;; were largely similar to the actual
datasets, with a mean actual-to-generated data ratio always comprised between 0.90 and 1.00,
indicating a slight overestimation of the generated data, especially for bag data.

Sample size affected species’ growth rate parameter precision, despite median values of mean
growth rates at different scales were similar (Figure 2). In fact, 95% CI width were smallest
for the global growth rate u (sample size: BG, 2736; PAR: 1900; PTA, 1100) and, on
average, largest for the site growth rates u, (mean sample size per site: BG, 26.1; PAR: 25.8;
PTA, 25.8). Intermediate values were recorded for the regional growth rates u,., (mean
sample size per region, biogeographic/authority: BG, 182.4/202.6; PAR: 126.1/157.6; PTA,
106.4/49.0).

Overall trend

The overall trend model estimated a negative trend at national scale for all three target
species from 1996 to 2014. The median decrease of BG populations was estimated at less
than 1% (u = -0.006), but a fraction (12.5%) of 95% CI interval was positive (min -0.014,
max +0.002). For both PAR and PTA the trend resulted negative (respectively, PAR, u = -
0.031, Cl 95% min -0.048, max -0.013; PTA, u = -0.047, Cl 95% min -0.062, max -0.031).
The median change of population size over the study period was -11% for BG , -43% for
PAR and -58% for PTA.

Site-specific trends

Consistently with the overall trends, all species showed negative growth rates on average at
site level in the integrated model (BG: 71% of the sites, n=72; PAR: 70%, n=50; PTA: 80%,
n=30). Nevertheless, only in few cases growth rates values were significantly different from
0, i.e 95 CI did not include the 0 (BG: no sites; PAR: 1 site; PTA: 3 sites) (see Figure S1-
S3).
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In the integrated model bags were more subject to observation error than counts, as evidenced
by the comparison of oc; and ohZ (Figure 3). Similarly, highest observation error was

detected in PTA and lowest in BG, with PAR showing intermediate values.

Regional trends

Grouping sites according to game management authorities or biogeographic regions only
marginally affected regional growth rate estimations. In fact, both DIC model values and
95% ClI intervals were similar (Table 1). Hence, the results of regional-effect models did not
support the hypothesis that game management affects population size estimates, albeit lower
DIC values of the authority-based models may hint anyway at a possible effect of
management policies. Looking at the estimated biogeographic regional trends for BG, a W-E
gradient emerges for populations of Central-Eastern outer Alps (regions 4a to 4d), with
significantly declining populations in western GMUs and progressively higher growth rates
going east (Figure 4a). Higher growth rates are recorded in the inner Alps (9c, 5c), but it
must be noted that a positive trend is also recorded in the southernmost biogeographic region
(CN_med), characterized by submediterranean habitat elements. PAR populations are
declining mostly in the Central-Eastern Alps (4a, 4b,4c, 8, 9c), while stable or increasing
populations are located in the Central-Western (5c, 9a, 9b, CN_med) and Eastern Alps (4d)
(Figure 4b). On the contrary, less variability between regions was observed for PTA, whose
populations are all declining with a median annual growth rate in the range -3.3%/-7.2%,

with the Cottian Alps being the only exception (annual growth +0.4%) (Figure 4c).

Integrated vs single-proxy models

Integrating counts and bags within the same model led to a more precise estimation of site
mean growth rates u,, by comparing 95% CI width with the single-proxy models. The
integrated model led to reduction in the CI width of y, estimates from 0.402 to 0.269, For the
three species BG, PAR and PTA, the integrated model was more accurate, respectively, in
65% (n=52), 40% (n=42) and 75% (n=28) of the sites. Since count and bag data were not
available for all authorities, this comparison was implemented only for a subset of sites for
which both data sources were accessible. In most cases, the integrated model estimated p,
with intermediate values between growth rates estimated by bags and count models (BG,
87%, n=52; PAR, 74%, n=42; PTA, 75%, n=28) (Figure S1-S3).
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Precision of u, estimates, both in the integrated and in the single-proxy models, was related
to several factors, most notably the sample size (i.e data series lengths), the absolute value of
1y and the magnitude of counts and bags (Figure 5). CI width declined sharply with an
increase in data series length, which spanned from 5 to 20 years across species and proxies.
For each site, sample size in the integrated model spanned from 11 to 40 years, which helped
the integrated model in estimating growth rates more accurately by using a larger dataset. It
must be noted, however, that the relation of sample size and precision of the growth rates
estimates is not linear when CI of p, estimates from single-proxy and integrated models are
pooled. In fact, the integration of two short data series of counts and bags led on average to a
less accurate estimate compared to a longer series of a single proxy (Figure 5a). Deviations
of the growth rates from O, either positive or negative, resulted in wider CI. Conversely,
growth rates were more precisely estimated when they only marginally deviated from 0
(Figure 5b). Finally, precision was inversely related to the magnitude of counts and bags
values, with wider CI associated with smaller values (Figure 5c¢).

In most cases (BG, 86%; PAR, 74%; PTA, 75%), growth rates estimated by the integrated
model were intermediate between count-based and bag-based models growth rates.

DISCUSSION

In this study we outlined how to obtain a robust integration of two different proxies of
population abundance, reducing the uncertainty related to the management of three gamebirds
of conservation interests. This was achieved, chiefly by increasing the sample size, which
improved the precision of the estimated trends, and through a mutual compensation of proxy-
specific bias. According to the results, the conservation statuses of Italian populations as
defined by the national red list are confirmed. Moreover, this integration method can be
applied to the monitoring of population trends of other taxa that are making use of different
techniques.

Advantages of integrating counts and bags

One of the goals of our work was to make the best of all available data, considering the
current enforced game management, especially in terms of reducing uncertainty in population
growth rate estimates by improving precision and reducing bias. Uncertainty is a crucial
aspect in ecological modelling (Pradel 2005), especially in wildlife management and
conservation context (Nichols et al. 1995, Williams et al. 1996, 2002, Johnson et al. 1997,

Regan et al. 2005). Large credible intervals of estimated population dynamics parameters are
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ill-suited to make reliable inferences. This may be particularly problematic, for example,
when adaptive management is applied (Nichols and Williams 2006). According to Williams
et al. (2002), four main sources of uncertainty can be identified in wildlife management,
among which they mention the application of different monitoring methods to the same target
species. This issue is important in the context of the estimation of population trends of Alpine
Galliforms in Italy. The analyzed datasets of counts and bags were composed of data series
deriving from different counting methods/effort, uneven hunting policies and data storage,
which eventually lead to high variability of series length and magnitude. All this considered,
the integration of the two proxies within the same model was an undeniable advantage in

increasing precision and limiting bias of the growth rates estimates.

Precision of the population growth rate estimates was influenced by two factors: the series
length and the magnitude of the values of the modeled proxies. Large credible intervals in
single-proxy models were due to short series and/or to small values. In most cases, bag series
were longer than count series, as a result of a widespread lack of standardization of census
methods and data storage. Conversely, as expected, the magnitude of counts usually far
exceeded the magnitude of bags (median value counts/bags: BG, 156.0/18.0; PAR, 87.7/14,5;
PTA, 39.2/8.5), leading to more accurate parameter estimation. Hence, the integrated model
increased precision of growth rates estimates by compensating proxy-specific shortcomings.
The limited magnitude of bag values strongly deteriorate precision. The observation error in
the bag observation model was higher than those of in counts, and the magnitude of count
values was larger than bags. Similarly, the observation error was highest in PTA and lowest
in BG, and both count and bag values being far smaller for PTA than BG. This
counterintuitive outcome was likely caused by the small sample sizes of bag values, most
notably PTA bags. Indeed, when sample size was in the range of units, a variation of few
individuals had a disproportionate effect on growth rates (i.e. a year-to-year increase of just
one individual to a bag size of 2 of the previous year corresponds to a growth rate of +0.33).
As a consequence, site growth rates estimates precision was lowest in PTA and highest in
BG. At all spatial levels (global, regional, site) the integration of counts and bags in this case
helped limiting very large 95% CI. The global growth rate parameter p was estimated
precisely, relying on a considerable amount of data to source information from, while 95% ClI

width increased remarkably in regional and site models as the sample size decreased.

As already outlined in the introduction, both bags and counts are affected by several proxy-

specific sources of bias. Bags trends are likely underestimations, since game management
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changed from less to more conservative from mid-2000 on, especially after the enforcement
of Natura 2000 network that resulted in reduced harvest rates. Furthermore, there is an
unknown poaching quota, not recorded in shooting bags, which is unevenly distributed across
the regions (Legambiente 2018). Moreover, in regions where hunters are running the counts
and game wardens only occasionally supervise, counts could be intentionally biased upwards
to get higher hunting quotas. For most sites, growth rates estimated by the integrated model
were intermediate between growth rates estimated by count-based and bag-based models.
Therefore, the use of state-space models, which intrinsically buffer the sources of noise by
accounting for the observation error, combined to the integrated approach, seems effective in
reducing bias in growth rate estimates by averaging the information brought by the two

proxies.

This study confirms the strength of the integrated models in improving robustness of
population growth rates estimates out of limited or poor quality data (see also (Schaub et al.
2007, Abadi et al. 2010a, Davis et al. 2014). In addition, Bayesian modelling allows to
handle a considerable proportion of missing data without imputation, as implemented by
mainstream techniques such as TRIM (Pannekoek and van Strien 2001), which assumes a
priori similar year-to-year population changes among sites. The single imputation approach
may lead to an understimation of the confidence intervals of the trends, as it does not fully
capture the variability of the real data (Onkelinx et al. 2017). We would recommend that the
various authorities in charge of wildlife management in Italy consider this integrated
approach when implementing management strategies, besides the obvious need to improve

quality of the primary data, chiefly, by an increase in count methods standardisation.

National and regional trends

For the three species of Alpine Galliforms considered, the results of our study confirm the
status assigned by the latest version of the national Red list of birds (Peronace et al. 2012),
that is, ‘Least Concern’ (LC) for the BG, and ‘Vulnerable’ (VU) for PAR and PTA. On a 19-
year basis, BG lItalian population marginally declined (-11%, median estimate) and this
reduction do not meet the IUCN criteria for a ‘Near Threatened’ (NT) classification, despite
some sharp declines at regional level (i.e. Central Alps prealpine areas) have taken place. For
PTA and PAR, if the estimated 19-year growth rates would be applied to 10 years (the
reference period for IUCN classification, IUCN 2001), the size of the population decline

would meet the criterion A2 (“population size reduction of > 30% over the last 10 years” )
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for the former (-38%) while the latter would approach to it (-27%). In case of PAR, it must be
noted that about 30-50% of the Italian population was not considered in this study, since it
occurs in the Apennines and in Sicily (BirdLife International 2015d), where the local
subspecies (sspp. A. g. graeca and A. g. whitakeri) have faced a severe reduction in the last
decades (Palumbo and Lo Valvo 1999, Rippa et al. 2011, Sorace et al. 2011, 2013a, 2013b,
Trocchi et al. 2016).

The comparison between species’ national growth rates estimated by Martinoli et al. (2017)
using a frequentistic approach implemented through a standard tool such as TRIM
(Pannekoek and van Strien 2001) and the ones estimated by the integrated model are partly
overlapping, albeit some species-specific differences emerged (Figure 6). In the previous
study, BG count and bag population trends were remarkably different, likely resulting from
changes in game management policies in time. However, the integrated model estimated an
intermediate trend value, which largely overlapped with the counts anyway. This result is
consistent with a prominent effect of the magnitude of counts values over bag values, given
that, at national scale, the issue of shorter series length of count data at site level was largely
attenuated. PTA count and bag trends were consistent in the log-linear frequentist approach,
and the decline predicted by the integrated Bayesian model was only marginally less severe.
A substantial difference between the outputs of the two approaches emerged for PAR, for
which the integrated model estimated a shaper decline compared to Martinoli et al. (2017).
TRIM may have failed in correctly identifying long-term PAR population trend due to the
presence of ample population fluctuations. The decomposition of the year-to-year growth
rates into a global mean and a site/time error with a site fixed effect in the state-space
integrated model may have contributed in reducing the bias introduced by few sites with large
absolute count values (i.e. a site in Central Alps which shares on average a 10-20% quota of

the whole number of counted birds, characterized by a positive trend).

Examining in depth the trends in different biogeographic areas, populations of inner and
Eastern Alps seems to perform better than populations living in the pre-Alpine belt and
Western Alps, as a likely effect of marginality and fragmentation of populations. Indeed, the
main core of BG distribution on the Alps lies in the inner Alps, where there is a continuum of
suitable habitats. In the pre-Alps, populations are instead more fragmented and usually live at
lower densities (Brichetti and Fracasso 2004). Although birds populations are less affected by
fragmentation than other vertebrates (Crochet 2000), BG is a highly resident and philopatric

species (Caizergues and Ellison 2002) with southern populations being more fragmented than
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northern (Caizergues et al. 2003, Hoglund et al. 2007, Sittenthaler et al. 2018). This may
affect populations’ viability (Hoglund et al. 2007). We speculate that the observed W-E
gradient may be explained likewise, given that eastern populations are less fragmented due to
the absence of high mountain ridges which could hamper dispersion (Caizergues et al. 2003,
Pierson et al. 2007, Sittenthaler et al. 2018) and they also occur close to the large Austrian
population . Less clear regional patterns were observed in PAR and PTA, although Western
populations performed better in both species. For these species, the effect of local conditions
may be stronger than larger scale environmental dynamics, as already observed for other
Alpine populations (Géhin and Montadert 2016, Furrer et al. 2016), hence geographical

patterns of trends can hardly be identified.

The effect of different game management on the dataset remains an open question. We could
not find strong evidence that management policies diversity affects the trends, although a
previous study showed the existence of different game management policies (i.e. hunting
pressure), that were apparently causing significantly different population trends between
game management authorities (Martinoli et al. 2017). In this second study, we tried to
disentangle management from environmental effects, but the inevitable overlap between the
two classifications make this disentanglement illusory. The lack of management guidelines in
some authorities may also have resulted in high within-authority differences among sites
(chiefly, in Lombardy region), preventing the identification of common patterns. On the other
hand, the prevailing effect of local conditions over larger scale environmental factors, as

abovementioned, could have prevented the identification of regional patterns.

Applications of the integrated model

As long as there is no specific monitoring scheme to assess the abundance of Alpine
Galliforms populations at national level, the process of estimating population dynamics will
necessarily rely on heterogeneous data that are routinely collected onthe field. This issue is
commonplace in wildlife management at large scale, because spatial variation of applied
survey methods is often considerable (Pollock et al. 2002). As already mentioned, a major
advantage of the integrated approach is the possibility to limit uncertainty in parameter
estimation by increasing sample size, joining different data sources within the same
framework. This model can be applied when different methodologies are involved to get
abundance estimates of the same populations at the same temporal frame. For example,

gregarious species with commuting behaviour, such as bats, seabirds (cormorants, auks etc.),
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herons or corvids, are usually surveyed at roosting/breeding sites and foraging areas (see
Bibby et al. 2000; Agnelli et al. 2006). In these cases, integrating data could result in more
robust trends estimates, given that small or newly established colonies may go undetected and
variability in the use of foraging areas for certain species is extremely high depending on
food availability and weather conditions (Legagneux et al. 2009). The scope of its application
could be widened to direct and indirect count methods, where abundance indices (snow
tracks, faeces, feeding signs etc.), obtained from cheap large scale surveillance surveys, can
be coupled with intensive direct targeted monitoring. The flexibility of state-space models
further allows an easy dataset integration without putting many assumptions on their
relationship. Indeed, each biasing factor that affects data can be independently accounted for
in the observation processes, such as detectability (Royle et al. 2005), weather conditions (see
for example droppings residence time in faecal pellets counts, Wallmo et al. 1962), sampling
effort (Willebrand et al. 2011) or fieldworker skills (Sauer et al. 1994). ...
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FIGURES

Figure 1 — Game management units (GMUs, grey lines) and regional classifications of the
study area ( thick black lines).Panel A: game management authorities Panel B:
biogeographic regions, as defined by Ozenda (1985). These are coded following the original
classification, except CN_med, which was defined ex novo due to the peculiar location of the
area close the Mediterranean sea. 4: central and eastern Prealps (Gardesan-Illyric section).
5; western Prealps (Insubric-Piedmont section); 8: intermediate section; 9: inner Alps

section. Letters specify further subdivisions based on geographic position. In case of GMUs
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overlapping more than one biogeographic region, they were assigned to the region where the
larger part of populations lives and hunting takes place most Inset: location of the study area

with respect to Italy.
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Figure 2 — Precision of mean growth rate parameter u (median and 95% CI) estimated by
the different models for the three target species (BG, Black grouse; PAR, Rock partridge;
PTA, Rock ptarmigan), relative to the period 1996-2014. Models are represented with
different shades of gray. Black = global u; intermediate dark gray = mean regional yeq
(authority); intermediate light grey = mean regional preq (Diogeographic); light gray = mean

site jig)
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BG PAR PTA

Figure 3— Mean of the site-specific variances of the observation models for the three target
species (BG, Black grouse; PAR, Rock partridge; PTA, Rock ptarmigan). 25-75%
interquartile range (IQR) is delimited by the box, whiskers extend to 1.5 IQR. Dark gray

refers to bags observation models, light gray to counts observation models.
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Figure 4a-c — Regional (biogeographic) growth rates (mean and 95% CI). Upper: Black
grouse; middle: Rock partridge; bottom: Rock ptarmigan. The number of sites within each
biogeographic region is displayed in the center of each box. For the locations of the

biogeographic regions refer to the map in Figure 1.
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Figure 5a-c — Relation between precision of site growth rates u, (expressed as 95% credible
intervals width) and factors. 5a: site data series length (sample size). Empty squares
represent either count or bag series at site level, black dots represent integrated series
(hence, the sum of count and bag sample size for each site). The smoothing line was
calculated by a Generalized Additive Model (GAM) set to k=4. 5b: mean site growth rates
ug, expressed as absolute values. Empty squares represent either count or bag series at site
level, black dots represent integrated series. 5¢: median magnitude of count (white squares)

and bag (black squares) values.
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Figure 6 — Comparison between national growth rates estimated in Martinoli et al. (2017)
using TRIM (Pannekoek and van Strien 2001) from count (dark gray) and bag data (light
gray) and the mean growth rate estimated by the integrated model of the present study
(white) for the three target species (BG=Black grouse; PAR=Rock partridge; PTA=Rock
ptarmigan). Crossbars show the mean growth rate u and the lower and upper 95% credible
intervals for the integrated model, while for the results of Martinoli et al. (2017) crossbars
show the trend values estimated by the log-linear models and the lower and upper 95%

confidence intervals.
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APPENDIX S1

Table S1 —Specification of the prior distributions for the parameters in the models

MODEL

All models

Global
Site

Regional

PRIOR

log(Nhg 1) ~ Uniform(-5,6)

log(Ncg 1) ~ Uniform(-5,10)

egi~ Normal(1, 62proc)
oproc ~ Uniform(0,10)
ch2g = poh2g+ echg
uoh2g ~ Uniform(0,1)
echg~ Normal(1, 1000)
oc2g = poc2g + gocg
uoc2g ~ Uniform(0,1)
eocg~ Normal(1, 1000)
u~ Normal(1, 1000)
pg ~ Normal(1, 1000)
Mg = ureg + euregg
ureg ~ Normal(1, 1000)

euregg ~ Normal(1, 1000)
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Figure S1 — Mean Black grouse growth rates in game management authorities (GMU) and
95% CI. Light gray: integrated model; intermediate gray: bag-based model; black: count-
based model. Series length was uneven among sites and proxies and it is displayed next to
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Figure S2 - Mean Rock partridge growth rates in game management authorities (GMU) and

95% CI estimated from 1996 to 2014 for each site. Light gray: integrated model;

intermediate gray: bag-based model; black: count-based model. Series length was uneven

among sites and proxies and it is displayed next to site denomination (left, count series; right,

bag series). Therefore, mean growth rates refer to different years within a time span

comprised between 1996-2014.
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Figure S3 Mean Rock ptarmigan growth rates in game management authorities (GMU) and

95% CI estimated from 1996 to 2014 for each site. Light gray: integrated model;

intermediate gray: bag-based model; black: count-based model. Series length was uneven

among sites and proxies and it is displayed next to site denomination (left, count series; right,

bag series). Therefore, mean growth rates refer to different years within a time span

comprised between 1996-2014.
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Table S2 — Posterior estimated mean growth rates, 95% CI, estimated population change
and DIC for the three target species (BG, Black grouse; PAR, Rock partridge; PTA, Rock
ptarmigan) as estimated by the different models from 1996 to 2014. For site and regional

models, displayed values refers to the mean values of single sites or region
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species | model posterior pmean | lower 95% Cl upper 95% CI | 95% Cl interval | P(u<0) % change across 1996-2014 | DIC
mean mean mean mean mean | mean 95% CI

BG global -0.006 -0.014 0.002 0.016 0.90 -10.59 -22.55,2.73 2044.8
site -0.026 -0.145 0.094 0.239 0.61 2216.8
regional — biogeog. -0.009 -0.045 0.024 0.069 0.65 6346.6
regional - authority -0.019 -0.060 0.019 0.078 0.76 6132.2

PAR global -0.031 -0.047 -0.013 0.035 100.00 -42.95 | -58.28,-20.84 2263.1
site -0.034 -0.226 0.154 0.380 0.60 22394
regional — biogeog. -0.020 -0.094 0.052 0.146 0.64 6262.6
regional - authority -0.032 -0.105 0.040 0.145 0.73 6255.9

PTA global -0.047 -0.062 -0.031 0.031 100.00 -58.28 | -68.46, -43.48 1339.6
site -0.027 -0.366 0.313 0.679 0.54 1336.6
regional — biogeog. -0.043 -0.110 0.024 0.134 0.82 3152.4
regional - authority -0.050 -0.123 0.019 0.142 0.87 3030.0
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Annexe 3 : Etude diachronique de I’habitat du tétras-

lyre a partir de photos aériennes.

Introduction

Dans notre chapitre 2 portant sur les facteurs influencant la dynamique de population du tétras
lyre alpins sur 48 sites de référence répartis a travers les alpes nous avons pu montrer un effet
fort des conditions climatiques et de la phénologie de la végétation. En revanche, bien que
I’on suspecte qu’il y avait un effet fort de la chasse et de I’installation des domaines skiables
des années aprés-guerre jusqu’aux années 80, ces facteurs anthropiques ne semblent
aujourd’hui plus jouer qu’un role modéré. Une des limites principales de notre étude est que
nous n’avons malheureusement pas pu inclure dans nos modéles I’évolution des habitats
durant la période étudiée, faute de données disponibles. En effet, divers rapports soulignent
I’importance de 1’organisation spatiale du paysage et montrent que I’hétérogénéité structurelle
de la végétation est 1'une des composantes potentielles majeures (Zeitler 2003, Patthey et al.
2012, Schweiger et al. 2012). On retrouve le tétras lyre dans les milieux de transition a la
lisiere de la forét, ou s’imbriquent en mosaique pelouse, landes, fourrés et boisement clairs
(Angelstam 2004).Cet habitat hétérogéne répond aux exigences écologiques du tétras-lyre tout

au long de son cycle (parades nuptiales, nidification, élevage des jeunes et hivernage).

Au travers des Alpes, ont été identifiées plusieurs causes majeures de modification de la
qualité des habitats utilisés par le tétras-lyre. Dans le nord, la déprise pastorale a notamment
entrainé une forte fermeture des milieux (Braunisch et al. 2016, Martinoli 2017). L’aulne vert
y a par exemple colonisé plus de 30 000 hectares de paturages abandonnés au cours des 50
derniéres années et est ainsi responsable d’une homogénéisation globale du paysage (Decout
2007). L’urbanisation et [I’implantation d’infrastructures touristiques contribuent
progressivement a la fragmentation voire a la destruction des milieux (Kurki et al. 2000), on
estime actuellement a environ 30% de I’aire de présence du tétras-lyre affectée par ces
aménagements (Montadert 2013). Dans le sud, c’est plut6t 1’intensification du paturage qui
pose probléme pour le maintien d’une strate herbacée développée (Losinger et al. 2011),
indispensable pour la nidification du tétras car elle fournit protection et ressources
alimentaires pour 1’élevage des nichées (Bernard-Laurent 1994). Ces transformations ont

toutes engendré des modifications profondes de la mosaique d’habitats utilisable par le tétras-
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lyre, néanmoins, le lien avec la dynamique locale des populations n’a pour autant jamais

encore eté établi de maniére explicite.

A ce jour, il n’existe pas de cartographies diachroniques précises caractérisant les habitats en
milieu montagnard, encore moins a I’échelle des Alpes. Dans 1’objectif de pouvoir décrire
I’évolution des habitats du tétras lyre sur les sites de comptage au chant de référence, nous
avons démarché deux collaborateurs de la maison de la télédétection a Montpellier afin
d’initier un projet commun sur ce sujet. Un premier gros travail a été effectué par Océane Lair
dans le cadre de son Master 2 : Mention « Géographie, aménagement, environnement et
développement » et Spécialité « Télédétection et Géomatique Appliguées a I'Environnement
» & I'Université de Paris 7 — Diderot, qui a bénéficié d’un encadrement multidisciplinaire par
Sandra Luque, Samuel Alleaume (UMR TETIS Irstea), Coline Canonne (CEFE-EPHE,
ONCFS), Aurélien Besnard (UMR 5175 CEFE-EPHE), et Marc Montadert (ONCFS-PFS).
L’objectif de ce travail de stage était de caractériser de maniere objective 1’évolution
temporelle de la configuration du paysage afin de fournir des éléments concrets pour une mise
en relation avec les tendances de tétras lyre. Pour cela, nous avons choisi d’examiner la
pertinence de I’utilisation d’une méthode diachronique par le biais de photographies aériennes
pour sa bonne résolution spatiale et temporelle. Ci-dessous, nous présenterons une synthése
de ces travaux, pour plus de détails concernant ce travail, notamment techniques, un rapport

de stage tres détaillé est disponible sur demande.
Materiel
Sélection de sites de comptages au chant de tétras lyre pour mettre en place la méthode

Parmi les 11 séries longues disponibles (\Voir chapitre 2), nous avons sélectionné quatre sites
sur lesquels centrer les travaux afin de mettre en place la méthodologie générale d’étude : le
site 2 (Les Frétes), le site 4 (Les Arcs Villaroger), le site 5 (Les Sources du Cheiran) et le site
11 (Le Prorel). Le choix de ces quatre sites a été guidé par une volonté de cohérence en
termes de scénario des tendances et en termes de qualité de la série pour 1’analyse statistique.
Les sites (2) et (4) ainsi selectionnés présentent tous deux une tendance générale au déclin des
effectifs avec quelques pics de croissance au niveau des années 1985 et au début des années
2000. Les sites (5) et (11) présentent quant a eux une tendance récente a I’augmentation des

effectifs qui étaient pourtant encore en diminution avant le début des années 2000.

Sélection de I’'imagerie aérienne
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Dans ce travail nous avons fait le choix de travailler sur des photographies aériennes de
I’IGN, qui offrent la possibilité de travailler sur des clichés anciens et récents a résolution
spatiale relativement fine pour des codts raisonnables (Plu and Ducher 1988, Thenkabail
2015). Deux types d’images étaient disponibles selon la date d’étude souhaitée. Premiérement
des photographies aériennes numériques récentes, rectifiées géométriqguement, égalisés
radiomeétriqguement et georeférencees. Elles se présentent sous forme de dalles couvrant une
zone de 1 km de cdté sous une résolution de 50 cm. Ensuite, des photographies aériennes
argentiques numérisées qui n’ont pas subi de correction géométrique ou radiométrique. Ces
images ne sont pas géoréférencées et donc ne sont pas directement exploitables dans un

environnement SIG.

Méthodes
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Figure 8: Schéma récapitulatif des différentes phases méthodologiques

Une phase de prétraitement a permis d’harmoniser les images, qui présentent de fortes
differences en termes de qualité, de résolution et de calage spatial, et ainsi permettre leur
exploitation (Figure 1).

La seconde étape a consisté a assigner une classe thématique a chacun des pixels de 1’image et
doit permettre ainsi dans sa finalit¢ d’analyser la configuration spatiale de chacun des sites. La
typologie de classification appliquée est basée sur des criteres de physionomie élémentaire,
qui considérent la structure méme du paysage plutét que sur les especes végétales qui le
composent. Trois strates de végétation caractérisées par une hauteur et un recouvrement

végétal différents ont de ce fait été sélectionnées :
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- La state minérale M correspondant a toute formation non végétalisée (zones
rocheuses, chemins/routes et batis) ;
- La strate herbacée H correspondant aux formations enherbées et buissonneuses ne
dépassant pas une hauteur de 0,5 m & maturité (pelouse, paturage et prairie) ;
- La strate ligneuse L correspondant aux formations arbustives et arborées sous une
hauteur maximale de 5 m (landes, fourrés, et foréts).
La distinction entre les trois classes physionomiques s’est basée sur une stratégie dite « indice
» consistant a résumer l’information des trois canaux de I’image en une seule et méme
variable. Le choix des parametres de classification s’est appuyé sur 1’étude de 1’histogramme
des images ainsi que sur un contréle visuel des différents critéres radiométrique et/ou textural.
Aux résultats est associée une matrice dite «de confusion » qui permet d’extraire une

« précision globale » renseignant sur la proportion des pixels correctement classés.

La troisieme étape de ce travail était I’analyse des changements dans la végétation. Pour cela,
nous avons étudié les proportions de paysage occupées par chacune des classes et avons
cherché a mettre en évidence les différents types de transition. A cet effet, ont été calculé le
taux moyen d’expansion spatiale, réalisée la matrice de transition puis spatialisés les

différents changements structuraux au moyen de cartes dynamiques de la végétation.

- Superficie et taux annuel d’expansion spatiale : métrique couramment utilisé dans
le cadre d’’une étude des changements: Te = (S2-S1)/(T2-T1) ou S1 et S2
représentent respectivement la proportion en pourcentage de la superficie d’une classe
de ’année T1 la plus ancienne et de ’année T2 la plus récente (Mama and Oloukoi
2003). Ainsi, une valeur positive de ce taux refléte une expansion de la classe alors
qu’une valeur négative en refléte une régression.

- Caracterisation des transitions : Une matrice de transition est un tableau a double
entrée comportant respectivement en lignes et en colonnes les différentes classes de
I’année la plus ancienne et de I’année la plus récente. Les cellules de ce tableau
fournissent en pourcentage les changements d’état des éléments. Elles révélent ainsi
une information sur la proportion d’affectation d’une classe i a une classe j sur la
période concernée.

- Distribution spatiale des changements en supplément de la matrice de transition
réalisée au moyen d’une extraction des pixels concernés par chaque type de

conversion. On obtient par cette étape une représentation géographique des
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transformations, qui permet d’analyser la répartition et la pertinence de chacune dans
le cadre de cette étude.
Puis dans un second temps, cette analyse a été complétée par une approche préliminaire
intégrant une série de métrique paysagére issue de I’écologie du paysage (nombre de taches,
densité de contours, surface moyenne des taches) afin de quantifier la forme et la distribution
des structures spatiales aux échelles spécifiques d’une classe ou du paysage (McGarigal et al.

2012).
Résultats

Les différents traitements de seuillages réalisés nous ont permis de classifier les quatre zones
d’études selon trois strates de végétation de fagcon performante, avec néanmoins un ratio de
pixels correctement classés meilleur pour les strates minérales et herbacées que pour les

ligneux (voir Figures 2 a 5).

L’étude des proportions de paysage occupées par chaque strate montre des variations assez
faibles mais tout de méme présentes sur ’ensemble des quatre sites. On observe ainsi une
augmentation globale de la strate ligneuse légérement plus importante pour les sites 4 et 5
(respectivement +0,34% et +0,23% par an). Une diminution globale de la végétation herbacée
est aussi notable sur I’ensemble des sites. Enfin, les valeurs relevées pour les surfaces
minérales apparaissent de maniére relativement stable, excepté pour le site 4 au sein duquel

elles sont en régression (-0,20% par an).

L’examen des matrices de transition révele pour chaque période d’étude que 61 a 87% du
total des formations ligneuses ont conservé leur état alors que 15 a 28% se sont transformées
en formations herbacées et en moyenne seuls 1% sont devenues minérales. Du cOté des
herbacées, 66 a 87% sont restées intactes tandis que 12 a 29% se sont converties en
formations ligneuses et 1 a 5% sont devenues minérales. La strate minérale présente des
évolutions qui sont plus variables en fonction des sites avec une stabilité allant de 31 a 81%
de sa surface, une conversion en herbacée sur 16 a 65% de sa surface et une conversion en

minéral sur 0 a 7% de sa surface.
Analyse structurelle du paysage au moyen de métriques paysageres

Les métriques de paysage ont été calculées a 1’échelle des classes physionomiques a partir des

cartes de vegeétation pour le moment uniquement pour le site n°11 « Le Prorel » (Table 1)
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Nombre de taches Densité des contours Surface moyenne des
Années R
taches
M H L M H L M H L

1981 40622 | 39788 | 27667 | 0.009 | 0.032 | 0.023 | 132 | 1370 | 876

1994 71731 | 49259 | 26028 | 0.012 | 0.037 | 0.024 79 1008 | 1106

2013 60236 | 58280 | 25503 | 0.013 | 0.033 | 0.020 @ 128 821 | 1121

Table 1: Métriques de fragmentation/fermeture du paysage obtenu pour les années 1981, 1994
et 2013 sur le site 11 (Le Prorel). M correspond a la strate minérale, H la strate herbacée et L

la strate ligneuse.

On constate un accroissement global de la surface moyenne des taches pour la strate ligneuse
(+245) avec une diminution notable de leur nombre (-2164) et de la densité de leurs contours
(-0.03). Parallélement, on observe une diminution de la surface moyenne des taches pour la
strate herbacée (-549) avec une augmentation en nombre de taches (+18492) et en densité de
contour (+0,01). Enfin, la strate minérale présente une augmentation en nombre de taches
(+19614) et en densité des contours (+0,004) avec une surface moyenne qui est relativement

similaire au cours des années.
Discussion

Le travail effectué pendant ce stage a permis d’établir une méthodologie solide et compléte
permettant d’obtenir des ortho-mosaiques anciennes et récentes de qualité suffisante pour étre
exploitables pour des comparaisons diachroniques. Par ailleurs, I’expérience acquise lors de
ce projet nous a également permis d’effectuer une estimation globale du temps nécessaire a la
production d’ortho-mosaiques pour chaque site de référence, ce qui pourra étre tres utile par la
suite si nous parvenons a continuer ce projet et appliquer cette méthodologie aux 11 sites de
référence pour lesquels des séries longues de comptages tétras lyre sont disponibles (voire

I’appliquer aux 48 sites pour lesquels nous avons les données depuis 1996 ?).

De facon génerale, les résultats concernant la superficie des différentes strates et ceux de la
matrice de transition confirment la présence de nettes zones de développement ligneux. IlIs
démontrent aussi la présence d’un grand nombre d’ouvertures au sein du paysage et mettent

en évidence certains processus d’urbanisation. Le travail spécifique de calcul des métriques de
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fragmentation permet d’affiner ces différents constats au travers du site et met de nouveau en
évidence un processus global de densification de la strate ligneuse. Tous les sites sont
caractérisés par une dynamique ligneuse importante et par une homogénéisation globale du
milieu. L’évolution globale de tous ces sites tend a les transformer en des milieux qui
semblent de moins en moins adaptés aux exigences d’hétérogénéité du tétras-lyre (couvert
herbacée pour les nichées, lisiere de forét pour la protection, milieu ouverts pour la
reproduction, etc.). Il semblerait aussi que les sites 5 et 11 soient initialement plus morcelés et
laissent de fait une plus grande possibilité au développement d’habitats de lisiéres favorables
au développement du tétras-lyre. Malheureusement, la qualité des données photographiques et
la technique utilisée (typologie a trois niveaux : minérale, herbacée, ligneuse) ne permettent
pas d’avoir d’information sur le couvert sous ligneux lui-méme ni de distinguer les différentes
essences. Ces deux éléments pourraient pourtant apporter des informations complémentaires
sur les ressources alimentaires disponibles dans le paysage et ainsi mieux évaluer la réponse

de I’habitat aux différents besoins du tétras-lyre.

Il est encore difficile d’établir une corrélation directe avec 1’évolution des populations
d’oiseaux, notamment car les données de comptages sont non spatialisées au sein des sites
(une valeur unique pour I’ensemble du site). De fait, il convient & terme de renouveler le
protocole de comptage du tétras-lyre en imposant le relevé des coordonnées GPS de
localisation de chaque oiseau. De maniere complémentaire, il pourrait étre intéressant
d’intégrer a la méthodologie des interactions concrétes avec les observateurs de terrain afin de

confronter les données photographiques a la réalité des milieux.
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RESUME

Les montagnes sont des réservoirs de biodiversité dont les forts gradients altitudinaux
sur de faibles distances sont associés a une forte hétérogénéité spatiale des conditions
environnementales locales. Si la biodiversité y a été jusqu’ici plutdt bien préservée du fait
de la faible accessibilité, les prédictions concernant les changements climatiques en
cours suggerent des effets encore plus rapides et marqués en montagne qu’en plaine.
Mon objectif général est de comprendre comment les changements globaux impactent la
dynamique des populations de galliformes de montagne. Mes travaux ont montré (1) une
forte hétérogénéité des stratégies démographiques entre populations de Lagopede alpin
(Lagopus muta) (2) que les populations de tétras lyre (Tetrao tetrix) présentent des
tendances spatialement trés hétérogenes, influencées par les conditions locales (3) que
pour ces especes difficiles & compter et qui présentent de fortes variabilité spatiales et
interannuelles il est nécessaire de miser sur des suivis a long terme pour atteindre une
puissance statistique permettant de conclure a un déclin.

MOTS CLES

Dynamique de population, galliformes, changements globaux, tétras lyre, lagopéde alpin,
tendance

ABSTRACT

Mountains are reservoirs of biodiversity whose strong altitudinal gradients over short
distances are associated with strong spatial heterogeneity of local environmental
conditions. While biodiversity has so far been rather well preserved in mountains due to
poor accessibility, predictions of ongoing climate change suggest even more rapid and
marked effects in mountains than in plains. My main objective is to understand how
global change are impacting the population dynamics of mountain galliformes. My work
has shown (1) a strong heterogeneity of demographic strategies between populations of
rock ptarmigan (Lagopus muta) (2) that black grouse populations (Tetrao tetrix) show
spatially very heterogeneous trends, influenced by local conditions (3) that for such
species that are difficult to count and show strong spatial and interannual variability it is
necessary to rely on long-term monitoring to reach a satifactory statistical power to detect
a decline.
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