N

N

Les dispositifs artificiels au service de la restauration et
de la compensation écologique: de I’évaluation du risque
de piege écologique aux recommandations de bonnes
pratiques

Timothée Schwartz

» To cite this version:

Timothée Schwartz. Les dispositifs artificiels au service de la restauration et de la compensation
écologique : de I’évaluation du risque de piege écologique aux recommandations de bonnes pratiques.
Milieux et Changements globaux. Université Paris sciences et lettres, 2020. Francais. NNT: 2020UP-
SLP036 . tel-03177394

HAL Id: tel-03177394
https://theses.hal.science/tel-03177394
Submitted on 23 Mar 2021

HAL is a multi-disciplinary open access L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
archive for the deposit and dissemination of sci- destinée au dépot et a la diffusion de documents
entific research documents, whether they are pub- scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
lished or not. The documents may come from émanant des établissements d’enseignement et de
teaching and research institutions in France or recherche francais ou étrangers, des laboratoires
abroad, or from public or private research centers. publics ou privés.


https://theses.hal.science/tel-03177394
https://hal.archives-ouvertes.fr

PSL

UNIVERSITE PARIS

THESE DE DOCTORAT
DE L'UNIVERSITE PSL

Préparée a 'Ecole Pratique des Hautes Etudes

Les dispositifs artificiels au service de la restauration et
de la compensation écologique : de I’évaluation du
risque de piege écologique aux recommandations de
bonnes pratiques

Soutenue par Composition du jury :
Timothée SCHWARTZ _
Pierre-Yves, HENRY
Le 01 octobre 2020 Professeur, MNHN, UMR 7179 Rapporteur
Thierry, DUTOIT
Directeur de recherche, IMBE Rapporteur
Ecole doctorale n° 472 Isabelle, LE VIOL
ECO'G doctorale de I’Ecole Maitre de conférences, MNHN, UMR 7204 Examinateur
Pratique des Hautes Etudes Vincent, DEVICTOR

Directeur de recherche, CNRS, UMR 5554 Président

Arnaud, BECHET

Chargé de recherche, Tour du Valat Co-encadrant
SPeCIa“t_e . Aurélien, BESNARD
Biologie des populations, Maitre de conférences, EPHE, UMR 5175  Directeur de thése

génétique et éco-éthologie

»

> Ecole Pratique |
Q% des Hautes Ftudes PS |— *













1l prit ’homme et [’établit dans le jardin pour le cultiver et le garder.

La Bible, Genése chapitre 2 verset 15



\



Remerciements

Tout d’abord je tiens a te remercier Aurélien d’avoir accepté de m’accompagner dans cette thése il y a
bientdt quatre ans et de m’avoir fait confiance. Tu as été un encadrant incroyable, toujours réactif,
pertinent et surtout trés formateur. Tu as toujours été a 1’écoute et compréhensif, patient et pédagogue,
méme quand tes explications et tes « tu vois ? » étaient suivis d’un long silence de ma part ou d’un
regard vide... J’ai appris tellement de choses a tes cotés | Merci pour ta gentillesse, tes idées fusantes,
ton énergie, ta motivation et pour ta capacité a toujours valoriser ce projet et le travail effectué.

Merci a Paul pour m’avoir poussé dans mes retranchements pour monter ce projet et le rendre
possible, pour avoir cru dans mes capacités et aussi pour avoir pris le risque d’engager 1’association A
Rocha France dans cette aventure. Merci pour ton soutien et tes encouragements.

Merci a toi Arnaud, de m’avoir encadré, conseillé et appris tant de choses sur les mouettes, les
goélands et les sternes a la Tour du Valat ! Merci de m’avoir fait confiance, merci d’étre si gentil et
encourageant.

Merci a Joél et Chris, Jean-Pierre, Malcolm et aussi a Raphaél, pour votre soutien sans faille tout au
long de cette aventure et bien avant ! Merci d’avoir permis a la science et a la conservation de rester au
cceur d’A Rocha France et ainsi permettre une continuité a ce projet.

Merci Jean-Baptiste d’avoir accepté de participer a mon comité de thése et de m’avoir si bien conseillé
et encouragé au cours de ces trois années.

Merci a Jean, Patrick et Jean-Jacques pour avoir accepté de porter cette these avec la Tour du Valat et
pour m’avoir accueilli pendant trois années dans ce cadre et cette équipe exceptionnels. Merci de
m’avoir offert ce privilege !

Merci a ’ANRT pour avoir accepté de financer ce projet via la CIFRE.

Merci a ECODDS et particulierement a Pierre Charlemagne pour avoir accepté de soutenir
financiérement ce projet pendant ces trois années.

Merci a Voies Navigables de France pour son soutien financier pour cette these et au-dela. Merci a toi
Emilie pour ton intérét pour ce projet et les échanges sur le terrain et a Toulouse ! Merci aussi a Astrid
pour son ton enthousiasme et tes efforts pour communiquer autour de ce projet !

Merci au Conservatoire d’Espace Naturels Languedoc-Roussillon et spécialement a Nathalie et a
Pierre pour votre confiance et pour ce partenariat sur les Costiéres.

Merci au Conservatoire d’Espaces Naturels PACA et tout particuliérement a toi Laurent, mais aussi a
Marc, Bénédicte, Axel, et a Charlotte, pour m’avoir appris tellement et pour la confiance, pour ce
partenariat qui j’espere pourra se poursuivre, pour I’acceés aux sites de la Crau et pour les discussions
toujours fructueuses.

Merci aux propriétaires et aux agriculteurs depuis le Roussillon jusqu’aux Alpilles, qui m’ont permis
de mener toutes les études valorisées dans ce mémoire, et notamment a la CDC Biodiversité.

VI



Merci a toi Pamela, pour ta confiance et ta générosité, pour ton intérét pour mon travail, pour ta
présence et ton aide fidéle chaque année aux Tourades depuis si longtemps.

Merci a vous deux Diana et Alex, et a vos enfants Luke, Jessica et Olivia, sans oublier Don, pour votre
soutien, votre amitié et pour votre accueil inoubliable a Johannesburg et a Kruger.

Merci a Jean-Daniel, Pierre-Alain et Steve pour votre soutien dans ce projet depuis vos lacs et vos
montagnes helvétes.

Merci a Patrick et Linette d’avoir été pour moi comme une deuxiéme famille 8 A Rocha pendant tant
d’années. Sans vous je n’aurais jamais pu démarrer cette thése ! Vous €tes a jamais dans mon cceur.

Merci a Anthony et Priscille d’avoir été de merveilleux collégues aux Tourades. Prenez soin de vous
et de vos proches !

Merci a Jennifer et David pour avoir été un miracle et une bénédiction pendant un an. Que dire de
plus ?!

Merci a tous les collégues et administrateurs d’A Rocha France, Jean-Francgois, Gilles, Frédéric,
Geneviéve, Coline, David, Aline, Dominique, Nathalie, Romain, Alec, Laura, Etienne, Marine,
Rachel, Sarah, Chris P., Valéry et tous les autres pour m’avoir déchargé de tant de choses pendant
cette période et pour votre soutien.

Merci a tous les collegues de la Tour du Valat pour m’avoir accueilli comme 1’un des votres, malgré
ma présence en pointillés pendant ces trois années : Gwen pour ta passion pour les abeilles et les
bidons d’huile, Jocelyn pour ta douceur et ton aide ponctuelle mais précieuse, Marion pour ta
gentillesse et pour ton bureau a I’occasion, Marc et Thomas pour les oiseaux, Philippe pour toujours
cacher un leste a grands stigmas dans ta manche, Roberta flr die préchtige Bibliothek und deine
wertfole Hilfe, Anthony pour avoir toujours un sujet de discussion intéressant, Jean-Claude pour ton
aide et ta bonté, Nicole pour ton sourire, ta disponibilité et ta joie, Flo pour ta solidarité dans les
dossiers annexes, sans oublier Lisa, Brigitte, Gaétan, Delphine, Yves, Antoine A, Antoine G, Manon
et tous les autres !

Merci a vous tous mes volontaires sans qui je n’aurais pas pu faire le quart du travail de cette these :
Kyle pour les meilleures fallafels du monde et pour les questionnements scientifiques, Jack pour la
chasse au lézard et la motivation sans failles, Tamara pour ton aide dans tous les domaines et ton
sourire, Luke pour ton british spirit, Alice pour les papillons et les libellules, Alois pour la confiance
malgré mes sautes d’humeur, Matisse pour avoir refait le monde du rugby avec moi, Alex pour
m’avoir initi¢ aux orthopteres, Chlo¢ et Lisa pour avoir ét¢ un encouragement permanent et pour les
recettes vegan ! Ce fut un honneur de vous avoir a mes cotés.

Merci a vous tous mes stagiaires qui m’ont accompagné dans ce projet pendant toutes ces années :
Arnaud pour ta motivation et le travail bien fait, Romain, Armelle, Clément, Antoine L, Mathilde,
Julie, Elias, Eliott, Séraphin, Thomas, Ambre, Antoine C, Prescillia, Vincent, cette thése n’aurait pas
été possible sans vous !

Merci aux collegues du CEFE pour tout ce que vous m’avez appris et pour les discussions et les bons
moments passés ensemble : Claude, Claudine, Philippe, Olivier G, Olivier D, Jean-Yves, Typhaine,
Florence, Marc, Francoise, Roger, Rémi, Thibault, Guillelme, Thierry, Emilie, Pierre-Edouard,
Guillaume, Laetitia, Santa, Marie, Jan, Leyli et tous les autres !

VI



Merci Paul Isenmann pour ces petits mots et ces encouragements, pour cette rencontre improbable
guelques jours avant le confinement !

Merci Thani pour m’avoir supporté comme voisin de table pendant des mois et jusqu’au rendu de ta
thése et au-dela, merci pour les conseils et pour I’exemple !

Merci Jules d’avoir été un grand frére méme en étant plus jeune que moi, pour m’avoir montré que
¢’était possible malgré tout de finir une these, et pour avoir repeint mon introduction quelques jours
avant le rendu !!

Merci Coline et Pauline pour qui vous étes, pour votre amitié, vous mes collégues de galére et de
stress jusqu’au bout du bout. Merci de m’avoir ouvert aux mondes merveilleux des dauphins et des
poules de montagne, pour avoir été 1a pour m’écouter me plaindre et raler, pour m’avoir aidé a finir les
croissants et les financiers, pour la motivation, les conseils, pour votre accueil, vos idées et votre
soutien. Vous étes fantastiques !

Merci a ma famille, a mes freres, a Caroline et a Héléne pour votre soutien pour les derniers jours de
rédaction, a toi Mamie pour tes encouragements et ton intérét pour mon travail, a toi Papa pour
m’avoir tant transmis, a toi Maman pour ton amour et ton soutien de toujours.

Merci a vous mes amours : Angelina mon rayon de soleil, mon sourire et ma joie, Thibaud mon petit
héros, mon encyclopédie de trois pommes, mon explorateur, merci Kateline d’étre entrée dans ma vie
il y aun an, et d’étre cette merveilleuse petite fille, cette boule d’amour et de bonheur. Je vous aime et
Vous aimerai toujours.

Merci a toi ’Amour de ma vie, ma moitié, ma femme, mon épouse, mon amie, ma confidente, ma
motivation, ma raison. Merci d’avoir été la quoiqu’il arrive, quand j’étais absent ou absorbé par cette
thése, merci d’avoir tenu bon, merci d’étre une merveilleuse maman, merci de m’avoir porté et
supporté pendant plus de trois ans dans cette folie. Annalena, je t’aime.

A Celui qui peut tout, qui supporte tout, qui pardonne tout, qui donne la Paix dans la tempéte, qui est
toujours 14, qui n’abandonne jamais, a Lui soit ma reconnaissance éternelle, a Lui soit toute la Gloire.



Table des matieres

INErOAUCEION GOBNEBIAIE .........eooeeeeiieiee ettt e s e e e st e e s st e e e e s ssbaeeesabeeeessbeeesennrenas 1
1) Impact des activités humaines sur 1a biodiVersité ..........cccveeviiiicie i 2
000 1) T Y0¥ o oY o o Yol =T o TSRS 2

1.2) Les conséquences des changements environnementaux pour la biodiversité.............c........ 4

2) Réponses humaines a la destruction de la biodiversité : des conventions a la restauration

(=Yolo] [o = To U =TSSP PPPNE 7
2.1) Histoire de la protection de 1a DiodiVErSité.........ccceiiiiieiiiie e 7

2.2) Diversité et limites des mesures de protection de la nature........cccccceeeeeciiee e, 7

) =Ty o =Y e <Tolo] fo =T o [T 19
N N B <] T V1T o WU PURRN 19

3.2) La sélection d’habitat non-adaptative a I'origine des pieges écologiques .........ccceevveerreens 19

3.3) Mécanismes de perception de la qualité d’un habitat et pieges écologiques..........c.ccccuueene. 22

3.4) Pieges écologiques et restauration ECOIOZIQUE .......cccuveeeeeiureeieiiieee ettt eetreee e 23

4) Dispositifs artificiels : évaluer leur utilité et leur impact sur les populations...........ccccccvveeennenn. 25
4.1) Les dispositifs artificiels utilisés dans la conservation .........ccccceeccveeeeciieee e 25

4.2) Conception et pertinence écologique des dispositifs artificiels pour la conservation .......... 27

4.3) Evaluation de I'efficacité des dispositifs artificiels pour la conservation...........cccccueeeeenneenn. 35

5) Concepts et 0bjectifs de 12 thESE ......icuii ittt e aee e 38
(8T o 1= PP PR 43
O =N o =T o VT o] 1TSS 43
2. Les Laridés coloniaux du Sud de 1@ FranCe ......cocueeieeiieiiinieneeieee ettt 47
(011 o 11 =2 USSR 53
DISCUSSION L.ttt st sb e s ba e b s a e s b e s e r e sba e e sabe e st 83
(8T 14111 = SRR 87
DiISCUSSION 1.ttt sttt e e s s b e s a e a e s a e e b e s saa e sba e e sabee s 101
(011 011 = SRS SRRt 105
D 1T o{ U 1 o o SO OPRPRN 140
(01T 01 =20 PSPPIt 143
DT o{ U 1 T TP 173



DiSCUSSION GONEBIQIE ......c...vveeeeiee ettt e et e et e e s e ette e e e e bte e e e sbteeeesbtaeeeesteeesssteeeeanstneaeanes 177

1. Letest de I'hypothese de piege écologique : un cadre simple d’évaluation pour la restauration
LYol ] (o= o U =P SPSPR 179

1.1 Opportunités et contraintes du test de I’hypotheése de piege écologique comme méthode
d’évaluation des dispositifs artificiels et des projets de restauration par les gestionnaires ...... 179

1.2 Comprendre les mécanismes écologiques conduisant a créer les pieges écologiques pour

Y IO D [T T SRRSO 185
2. Concevoir des dispositifs artificiels lorsqu’on est gestionnaire .......cccccceveveeeivieeeevcciee e, 188
2.1- S'appuyer sur les ressources bibliographiques existantes lorsque c’est possible............... 189
2.2- L'état des lieux pour vérifier la pertinence d’'un aménagement avant d’intervenir............ 191
2.3- Utiliser les pré-études pour mieux concevoir les aménagements........cccccveeeecieeeeccieeeennns 197

3. Vers une conception adaptative des dispositifs artificiels (et des projets de restauration)... 199

CONCIUSION GENEIAIE ...ttt ettt e st e e e ettt e e e s bte e e e sabteeessbteeessbteeessbeeeassstaneesnnes 212
BiIBlIOGIAPRIE ..ottt ettt e e et e et e e et e e e e b te e e e eabte e e e ebtaeeeabteeeearraeeeaane 213
TADIE AES HIUSEIALIONS........cueeeeeieeeeeeette ettt sttt st ettt e b e saee st e st ebeebeenes 243
TADIE AES GNNEXES ...ttt sttt sttt sttt e s b e sbe e st e st et e e beennes 248

Xl



Xl



orale

ion généra

Introduct

Rollier d’Europe nourrissant ses jeunes au nichoir. ©A Rocha France



1) Impact des activités humaines sur la biodiversité

1.1) L’Anthropocéne

Les activités humaines ont un impact visible sur les écosystemes de la planete depuis le début de
I’Holoceéne. Les principales conséquences mesurables du développement des sociétés humaines sur les
écosystemes depuis 10000 ans sont I’extinction de la majorité des grands mammiféres, la déforestation
et 1’érosion des sols (Figure 1) (Ruddiman et al. 2015). Plus récemment, 1’exploitation massive de
ressources fossiles (aire industrielle) a fourni a I’humain les moyens de démultiplier ses impacts sur
I’environnement, et notamment de modifier de facon substantielle la composition chimique de

I’atmospheére terrestre et des océans (Figure 2) (Lewis & Maslin 2015).

Industrial
Era Bomb tests

F Ocean acidification ?

Soil erosion I ? ? ?

Forest clearance I ?

Spread of agriculture

SW N S Mexico NTrop P 3
Asia China China Peru Africa e e
Crop and livestock domestication o
SW M 5 Mexico N Trop 7 7 ?
Asia China China Peru Africa ' : .
Megafauna
-— I ? Mass extinction ?
extinction o s\
Meolithic Age \\Eu'ou'zu Agt\\ ron Age ? Future “Ages™ 7
T T T T r T T T T T T r
Years ago Future

Figure 1 : Changements environnementaux a long terme d’origine anthropique. Repris de Ruddiman
et al. (2015). Traduction des principaux €éléments de gauche a droite : Megaufauna extinction :
Extinction de la mégafaune ; Crop and livestock domestication : Domestication des plantes et du
bétail ; Spread of agriculture . développement de [’agriculture ; Forest clearance : déforestation ;
Soil erosion : Erosion du sol ; Atm : Atmosphére ; Industrial Era : Aire industrielle ; Bomb tests : tests
de la bombe nucléaire ; Ocean acidification : Acidification des océans ; Mass extinction : Extinction

de masse ; Years ago : années passées ; Future : futur.



Introduction générale
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Figure 2 : Evolution des gaz a effet de serre, des halocarbones d’origine anthropiques, du plutonium
et du carbone 14 atmosphériques entre 1860 et 2010. Repris de Zalasiewicz et al. (2017). RFgnc —
Forcage radiatif, PBq — petabecquerel, Fm — Fraction moderne. Le pic de plutonium et de carbone 14

dans ’atmosphere au début des années 1960 pourrait marquer le début de I’ anthropocene.

Le développement des activités humaines se traduit par I’accélération de la destruction des habitats
naturels. Actuellement, entre 3 et 4 millions d’hectares de foréts sont détruites chaque année dans le
monde, dont plus d’un million d’hectares de forét tropicale (Keenan et al. 2015). Les foréts sont
massivement remplacées par des terres agricoles, elles-mémes soumises a une intensification
croissante des pratiques culturales et réduites par I’extension de 1’urbanisation. Cette destruction
s’accompagne de la fragmentation des habitats naturels, liée notamment au développement des
infrastructures anthropiques, créant des ilots d’habitats naturels séparés les uns des autres par des

habitats plus anthropisés, comme les routes ou les chemins de fer (Fahrig 2003).

La destruction des écosystémes ne touche pas seulement les habitats terrestres, mais affecte aussi les
écosystémes marins qui s’acidifient (Kroeker et al. 2013) et ou la surexploitation des ressources
halieutiques conduit a une modification des communautés (cf. e.g. Lynam et al. 2006). La pollution de
I’air et de 1’eau, engendrée par I’exploitation croissante et le rejet dans I’environnement des ressources
fossiles et des métaux lourds, contribue également a modifier durablement les écosystémes, par
exemple a travers 1’eutrophisation (Smith & Schindler 2009). De plus, 1’augmentation rapide et
durable de la pollution de I’air, en particulier par les gaz a effet de serre, est la cause de I’accélération

des changements climatiques actuels. Ceux-ci se caractérisent par une hausse de la température a



I’échelle mondiale (Loarie et al. 2009), mais aussi par une augmentation de la stochasticité des
événements climatiques (IPCC 2014). L’ampleur, la rapidité, la diversité et la durabilité de ces
changements provoqués par 1’homme (aussi appelés HIREC : Human induced rapid environmental
changes (Sih et al. 2011)) sur I’ensemble des composantes de 1’écosystéme terrestre sont tels qu’on

parle désormais du début d’une nouvelle ére géologique : I’ Anthropocéne (Crutzen 2002).

1.2) Les conséquences des changements environnementaux pour la biodiversité

Les conséquences des changements environnementaux liés a I’anthropocéne sur la biodiversité sont
extrémement fortes. Ils sont a 1’origine de la disparition de milliers d’espéces a une vitesse inégalée
sur les temps géologiques, a tel point que I’on parle aujourd’hui d’une sixiéme crise d’extinction
(Teyssedre 2004; Thomas et al. 2004; Barnosky et al. 2011; Ceballos et al. 2015). Les conséquences
de ces changements ne se limitent pas a la disparition d’espéces (Balmford et al. 2003), ils engendrent
également la réduction drastique du nombre d’individus et de populations de chaque espece (Dirzo et
al. 2014), et ce a tres large échelle, par exemple chez les insectes (Hallmann et al. 2017), les

mammiferes (Ceballos et al. 2017) ou chez les oiseaux (Bowler et al. 2019; Rosenberg et al. 2019).

Cette variation de 1’abondance des populations d’espéces est notamment illustrée par le Global Living
Planet Index, qui montre une chute de plus de 50% (entre 50 et 67%) de 1’abondance de plus de 16000

populations de plus de 4000 espéces de vertébrés entre 1970 et 2014 (Figure 3) (WWF 2018).

W (1970 = 1)
T T 171

Index valu

Figure 3 : Evolution de !'indice Planéte vivante de 1970 a 2014. L’abondance moyenne de 16704
populations représentant 4005 especes suivies dans le monde a diminué de 60%. La ligne blanche
montre la valeur de l’indice et les zones vertes montrent ['intervalle de confiance a 95% autour de

cette valeur. Repris de (WWF 2018).
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Introduction générale

La destruction directe ou indirecte des habitats naturels est la cause principale de cette érosion de la
biodiversité, non seulement en nombre d’espéces, mais aussi en abondance (Tilman et al. 1994; Lin &
Liu 2006; Jetz et al. 2007). Les écosystémes recelant la plus grande diversité d’espéces sont d’ailleurs
ceux qui subissent les destructions les plus rapides. C’est le cas notamment des récifs coralliens (Stone
1995) mais surtout des foréts tropicales, qui accueillent prés des deux-tiers de la biodiversité mondiale
(Pimm & Raven 2000). Leur destruction rapide engendre de facon mécanique (mais non linéaire) un

rythme d’extinction des espéces trés élevé (Figure 4).
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Figure 4: Trois projections de [’évolution possible du nombre d’extinctions d’espéces en
conséquence de la déforestation. La courbe (a) en noir se base sur les estimations d’extinctions en
2000, sans considérer les points chauds de biodiversité, et avec un rythme de déforestation constant.
La courbe (b) en rouge simule I’évolution du nombre d’extinctions si les points chauds actuellement
protégés sont épargnés par la déforestation. La courbe (c) en bleu simule cette évolution si tous les

points chauds de biodiversité sont protégés de la déforestation. Repris de Pimm et Raven (2000).

La fragmentation des habitats, qui accompagne généralement leur destruction, réduit la taille des
populations et les flux de génes entre elles, augmentant les risques d’extinction des populations et
donc des espéces a moyen et long terme (Haddad et al. 2015). De plus, les activités humaines
entrainent la « simplification » des écosystémes (sensu McKinney & Lockwood 1999; Peipoch et al.
2015) en favorisant les especes généralistes au détriment des espéces spécialistes, et en conduisant a
I’homogénéisation des communautés (Le Viol et al. 2012). Ce phénoméne contribue largement a la
diminution des effectifs au sein des populations ainsi qu’a I’extinction des populations voire de

certaines especes a terme. Les changements climatiques sont quant a eux une menace plus indirecte



sur la biodiversité, car leur impact n’est, a I’échelle d’une population locale, pas aussi rapide que celui
d’une destruction ou d’une modification soudaine de 1’écosystéme (Dawson et al. 2011; Tingley et al.
2013; Duputié et al. 2015). Cependant, lorsqu’ils sont combinés aux détériorations des écosystemes
naturels, les impacts des changements climatiques sur les populations sont souvent amplifiés (Travis
2003; Jetz et al. 2007; Dawson et al. 2011). En effet, les changements climatiques modifient 1’aire
géographique de I’enveloppe climatique favorable aux especes, forcant les populations a s’adapter ou
se déplacer pour survivre (Walther et al. 2002). Méme si les espéces ont pu survivre aux évolutions
climatiques passées en se déplacant (Davis 2001), la vitesse des changements climatiques actuels est
telle que les espéces ne peuvent pas toujours suivre le rythme, notamment pour les moins mobiles
(Schippers et al. 2011; Bertrand et al. 2016), d’autant que leur mobilité est souvent entravée par la
fragmentation des paysages (Travis 2003). De plus, méme lorsqu’elle a lieu, la réponse phénotypique
des individus aux changements climatiques peut aussi étre maladaptive (Van Dyck et al. 2015)
notamment lorsqu’elle est combinée a une modification des habitats (Aubry et al. 2013), ce qui peut

affecter la valeur sélective des individus, et mener a des extinctions locales.

Une conséquence supplémentaire des changements globaux induits par I’homme est 1’augmentation de
la vitesse et de l’intensité des phénomeénes d’invasions, issue de 1’augmentation de la vitesse de
déplacement des espeéces liée a I’intensification des échanges dus a la mondialisation et aux
changements rapides des habitats et du climat (Ward & Masters 2007; Bradley et al. 2010). Ces
invasions accentuent le risque d’extinction d’espéces natives et perturbent le fonctionnement des
écosystémes (Gurevitch & Padilla 2004; Clavero & Garciaberthou 2005). Enfin, la diminution des
populations et les risques d’extinction des espéces sont également accrus par la surexploitation des
populations animales, que ce soit dans les écosystemes terrestres ou marins, dans un contexte

d’augmentation rapide de la population mondiale (Ripple et al. 2019; Gamelon et al. 2019).

Le constat de la disparition massive de la biodiversité ne reste néanmoins pas sans tentatives de

remédiation humaine.
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2) Réponses humaines a la destruction de la biodiversité : des conventions a
la restauration écologique

2.1) Histoire de la protection de la biodiversité

Méme si plusieurs sociétés antiques ou « primitives » mirent en ceuvre des mesures de protection de
sites ou d’especes pour des raisons esthétiques, culturelles ou religicuses, 1es premieres décisions
politiques majeures en faveur de la protection de la biodiversité ont émergé aux Etats-Unis a la fin du
X1Xeme siécle, avec la création des premiers parcs nationaux (Cornu & Fromageau 2001). Au cours
du XXeéme siécle, les dispositifs de protection des espaces naturels et des especes se sont multipliés.
Les premiéres conventions internationales pour la protection de la nature sont apparues au début du
XXeéme siécle (Cornu & Fromageau 2001), mais ce sont dans les années 1970 que les conventions
internationales majeures pour la protection de la biodiversité ont été signées: convention de Ramsar en
1970, de Washington en 1973 ou de Bonn en 1979 par exemple. En 1992, le Sommet de la terre a Rio
de Janeiro au Brésil permet la signature de la Convention sur la Diversité Biologique, traité par lequel
ses 196 pays signataires reconnaissent que la conservation de la biodiversité est une préoccupation
commune pour I'ensemble de I'humanitg, et s’engagent a mettre en ceuvre des actions concrétes pour la
protéger. En Europe, la premiére directive de protection des espéces, la directive « oiseaux », a été
promulguée en 1979. Avec la directive « habitats » (1992), elle est a I’origine du réseau de sites
Natura 2000. En France, la premiére grande loi de protection de la nature a, elle, vu le jour en 1976
(loi n°76-629). Elle concerne la protection des espéces (listes d’especes protégées) mais introduit aussi
de nouveaux outils de protection des espaces (réserves naturelles, foréts de protection, arrétés
préfectoraux de protection de biotope) et I’évaluation environnementale a travers 1’obligation d’études
d’impacts environnementales lors de projets d’aménagement du territoire. Cette loi est complétée,
suite au grenelle de I’environnement (2007), par les lois Grenelle I (no 2009-967) et 11 (no 2010-788)
qui instituent, entre autres, 1’Autorité Environnementale et les évaluations d’incidence pour les sites

Natura 2000.

2.2) Diversité et limites des mesures de protection de la nature

Les outils permettant de protéger la biodiversité sont aujourd’hui nombreux (Figure 5). Le premier

d’entre eux est la protection 1égale des espaces et des espéces. La mise en ceuvre des lois, décrets,



arrétés et réglementations permet une protection efficace des espaces ainsi désignés, par exemple en
interdisant les constructions ou certaines activités humaines, parfois méme toutes ces activités.
Cependant, les espaces concernés par de telles mesures sont souvent ceux qui subissent déja le moins
de pressions humaines. Ils ont ainsi tendance a étre « loin et hauts » (Joppa & Pfaff 2009), c’est-a-dire
situés dans les zones les plus inaccessibles a I’homme, ou celles présentant le moins de conflits
d’usage. Il s’agit donc par exemple d’écosystémes montagneux, insulaires, ou forestiers, mais
beaucoup plus rarement de plaines alluviales. De plus, les zones ainsi protégées ont des limites
géographiques fixes, dont la pertinence pour protéger des especes ou des écosystemes menacés peut
étre rapidement remise en cause du fait des déplacements d’aires de distributions induites par les

changements globaux actuels et futurs (Araujo et al. 2004).

La protection légale des espéces est également un outil efficace pour protéger les populations
lorsqu’elle est mise en ceuvre sur le terrain (Suckling et al. 2012). Cette protection est parfois
accompagnée de mesures de gestion ou de restauration des habitats ciblées sur les espéces, visant par
exemple a permettre une meilleure reproduction des individus ou une meilleure connectivité entre
populations. Cependant, le choix des especes a protéger ne répond pas toujours a des critéres
scientifiques objectifs liés a la rareté ou au risque d’extinction, et fait souvent 1’objet d’arbitrages qui
sont guidés plus par les dimensions politiques, culturelles et d’usages que par le niveau de menace
pesant sur les especes et leurs populations (Seddon et al. 2005). C’est en particulier le cas des espéces
dites chassables ou nuisibles, pour lesquelles un classement en tant qu’espéce protégée ou un
moratoire sur les prélévements sont souvent difficiles pour des problémes d’acceptabilité sociale
méme dans le cas d’espéces considérées comme vulnérables (Ainsworth et al. 2016). 1l devient alors
trés difficile de faire évoluer les listes d’espéces protégées en méme temps que 1’évolution du niveau
de menace et des risques d’extinction (Bonnet et al. 2002; Clark 2002; Cardoso 2012). La dimension
fixiste de cette « mise sous cloche » des espaces et des especes est donc un obstacle potentiel a une
priorisation efficace des stratégies de conservation. De plus, bien que souvent efficaces localement et
permettant de ralentir considérablement 1’érosion de la biodiversité, ces mesures ne sont souvent pas

suffisantes pour maintenir les effectifs des populations a plus large échelle.
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En particulier, cette protection stricte des especes n’a pas ou peu d’effet sur la protection des habitats
utilisés par ces especes, qui peuvent souvent consister en des écosystémes agricoles, dégradés ou
anthropisés. Dans ces contextes, des outils existent néanmoins pour favoriser la protection de la
biodiversité, tout d’abord a travers des mesures incitatives et réglementaires, a destination des
propriétaires, agriculteurs et aménageurs. Les mesures réglementaires visent a réduire les impacts
directs de I’activité humaine sur la biodiversité, en fixant par exemple des périodes de taille de haies
ou de broyage de la végétation, en imposant la plantation d’arbres ou la création d’espaces « Vverts »
dans les plans d’urbanisme, ou en interdisant 1’abattage de certaines haies et de certains boisements
dans les zones agricoles (cf. e.g. les Hedgerow Regulations Laws au Royaume-Uni,
https://www.gov.uk/guidance/countryside-hedgerows-regulation-and-management). Des mesures plus
incitatives existent également, notamment en Europe dans le réseau de sites Natura2000. La
commission européenne finance ainsi, par le biais de Mesures Agro-Environnementales et Climatiques
(MAEC) et de Contrats, des mesures telles que le maintien de bandes enherbées autour des parcelles,
la conservation d’flots d’arbres sénescents, ou le maintien d’écosystémes agricoles porteurs de
biodiversité tels que les milieux ouverts paturés de fagcon extensive (Parlement Européen & Conseil de
1’Union Européenne 2013). Enfin, 1a ou les habitats naturels ont été détruits ou dégradés, des actions
de restauration écologique peuvent étre mises en ceuvre en faveur d’espéces animales ciblées (Rannap
et al. 2009; Jones & Kress 2012) ou pour reconstituer des communautés animales et végétales (Muller

et al. 1998; Burger et al. 2003; Gyuracz et al. 2011; Vidaller et al. 2019).

Législation
environnementale
(nationale et internationale)

Mécanismes incitatifs
(impdts, taxes, subventions,
etc.)

Mécanismes administratifs (lois, reglements,
normes, etc.)

\

N

4

Protection des espéces et
des espaces

Obligations
réglementaires

Restauration écologique

Mesures agro-
environnementales

Figure 5 : Principaux outils Iégislatifs existants contribuant a la protection de la biodiversité. Repris

et modifié a partir de Gustafsson (1998)




2.2.1) Histoire de la restauration écologique

La restauration des milieux naturels est probablement pratiquée par I’humain depuis le développement
de I’agriculture (Jordan & Lubick 2011). Il s’agit par exemple de plantations de foréts, de briilage de
broussailles pour ouvrir un milieu, de mise en jachere pour restaurer la fertilit¢ d’un champ, ou de
remise en eau de marais au profit de communautés villageoises. Cependant, jusqu’au début du XXéme
siécle, il est probable que I’essentiel de ces actions de restauration aient eu des objectifs
essentiellement anthropocentriques, religieux ou culturels, liés a la production ou aux gains apportés
par des services écosystémiques (matiére premiéere telle que le bois, la sagne, le gibier, le fourrage
pour le bétail, etc.) (Jordan & Lubick 2011). La restauration écologique « écocentrée », c’est-a-dire
visant la conservation du patrimoine naturel, est quant a elle une notion moderne, qui ne se développe
qu’a partir du début du XXéme siecle, surtout en Amérique du Nord et en Australie, et a connu une
accélération réelle et fulgurante a partir des années 1970 (Jordan & Lubick 2011; Wiens & Hobbs
2015) conduisant au développement de la science de 1’écologie de la restauration (Encadré 1).
Rapidement, et parallelement a ’augmentation des impacts de I’humain sur la nature, la restauration
écologique devient un enjeu sociétal majeur. En 2010, la Convention sur la Diversité Biologique
d’Aichi fixe I’objectif de restaurer 15% des écosysteémes d’ici a 2020, et le sommet sur le climat de
New York fixe un objectif de restaurer 350 millions d’hectares de forét d’ici 2030 (Suding et al.

2015).
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ENCADRE 1
Naissance de I’écologie de la restauration

L’écologie de la restauration est une discipline scientifique nouvelle, qui a véritablement débuté au
début des années 1990 (Figure 6) (Young et al. 2005), faisant suite a un premier ouvrage de Jordan et
al. (1987) et aux premieres expérimentations d’Aldo Leopold aux Etats-Unis dans les années 1930
(Wiens & Hobbs 2015). Elle a pour objectif de fournir les connaissances nécessaires pour la pratique
de la restauration écologique des écosystémes. Le nombre d’articles scientifiques publié chaque année
contenant le mot « restauration » est ainsi passé de 83 en 1995, a 683 en 2010 (Suding 2011).

| »
2 4 f
g bl
E . I
@ 3- |
o -t e
3 -
3]
£ 2- o*
S .
= | ®
1 $
»
" .
1 *esenelely B oy
1980 1990 2000

Année de publication
Figure 6 : Pourcentage de publications au sein de Web of Science utilisant le mot « restoration », des

années 1970 aux années 2000. Repris de Young et al. (2005).

Cette nouvelle discipline s’intéresse d’abord a la restauration des écosystémes, et en particulier des
communautés de plantes, a la restauration du sol, avec un faible focus sur les espéces animales, au
contraire de la biologie de la conservation (Young 2000; Wiens & Hobbs 2015).

2.2.2) Définition de la restauration écologique

La restauration écologique est un processus d’aide au rétablissement d’un écosystéme dégradé,
endommagé ou détruit (SER 2004). Elle vise généralement avant tout la restauration des
fonctionnalités de I’écosystéme, ¢’est-a-dire de la capacité du milieu a accueillir un cortége d’espéces,
a leur fournir les conditions environnementales nécessaires a leur survie, et a produire des externalités
telles que des services écosystémiques (McDonald et al. 2016). Les méthodes employées sont trés
variées et vont du « laisser faire » en accompagnant la reconstitution naturelle des différents
compartiments du systeme, a I’intervention lourde de génie écologique. Le choix du type de
restauration dépend du degré de dégradation des habitats, et notamment des compartiments biotiques
ou abiotiques de 1’écosystéme (figure 7) (Hobbs & Harris 2001; Parcs Canada et al. 2008). Ainsi, une

dégradation du sol (par exemple suite & son artificialisation) ou une modification du relief (par
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exemple le comblement du lit d’une riviére) demandent généralement une intervention lourde, alors
que la restauration d’une forét sur une prairie ne nécessite parfois que 1’accompagnement des stades de
succession naturelle, en éliminant les obstacles ou menaces a cette dynamique, comme le paturage.
Dans un contexte de restauration il est donc nécessaire d’avoir un écosysteme de référence, dont la
recréation constitue 1’objectif vers lequel doit tendre le projet de restauration. Cet écosysteme de
référence peut étre existant ailleurs, ou disparu (auquel cas des connaissances historiques et

bibliographiques sont indispensables).

Pleinement

fonctionnel | Exige une Exige une Exige une
modification maodification amélioration
physico-chimique biologique de la gestion

BARRIERE ABIOTIQUE

ATTRIBUT DE
L'ECOSYSTEME

BARRIERE BIOTIQUE

Mon
fonctionnel

6

Dégradé < . Emarpe - » Intact
L ECOSYSTEME

Figure 7 : Modéle conceptuel de la dégradation et de la restauration d’un écosystéme. Issu de Parcs
Canada et al. (2008).

La restauration écologique est donc complémentaire a la conservation de la nature: elle vise a
reconquérir ce qui a été perdu, au-dela de la protection de I’existant (Young 2000). Cependant, la
définition de ce qu’englobe ou pas la restauration écologique est encore largement débattue au sein de

la communauté scientifique (Higgs et al. 2018; Aronson et al. 2018).

Dans le contexte de la conservation des espéces, la restauration écologique peut aussi étre un outil
orienté en faveur d’une espece cible (McAlpine et al. 2016; Hale et al. 2019). Dans ce contexte, son
objectif n’est pas centré sur un écosystéme dans son ensemble, mais sur 1’état de conservation d’une
espece ou d’une population. Il s’agira dans ce cas de restaurer des habitats utiles pour 1’espéce cible,
par exemple pour sa reproduction ou son alimentation, ou bien la connectivité entre ces habitats dans

le cas d’especes animales a large capacité de dispersion, dans le but de favoriser sa persistance (Miller
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& Hobbs 2007; Hale et al. 2019) (N.B. : Sauf mention contraire, cette définition de la restauration
écologique centrée sur la conservation des especes sera celle utilisée par la suite). Cependant,
d’autres types de motivations pour la mise en ceuvre de projets de restauration écologique peuvent
compléter cet objectif de conservation : permettre / faciliter la résilience des écosystemes; fournir des

services écosystémiques ; ou encore compenser la destruction d’habitats naturels (Suding 2011).

2.2.3) La séquence ERC comme accélérateur des actions de restauration

Au cours des vingt derniéres années, les projets de restauration écologiques se sont multipliés
particulierement a la faveur de la mise en place de politiques d’évaluation environnementale (Maron et
al. 2012). Dans le contexte de 1’augmentation croissante des pressions humaines sur la biodiversité,
ces politiques publiques visent a protéger et restaurer la biodiversité. L’évaluation environnementale
désigne - au sens large - I'évaluation des conséquences sur I'environnement d'un projet, d'une stratégie
ou d'un développement d’infrastructure. Environ 250 pays et organisations la prévoient, au moins €n

théorie, dans leur législation environnementale.

En France, cette évaluation est introduite dans la loi de 1976 a travers 1’obligation de mise en ceuvre «
d’études d’impact environnementales » visant & « supprimer, réduire et si possible compenser les
dommages a I’environnement » causés par les projets d’infrastructures. On parle de la séquence

« Eviter Réduire Compenser » (ERC).

La séquence ERC demande donc tout d’abord de définir le niveau d’impact de I’aménagement sur la
biodiversité. 1l s’agit ensuite d’adapter le projet d’aménagement pour éviter un maximum de ces
impacts sur la biodiversité (ce qui peut conduire par exemple au déplacement du projet). L’étape la
plus importante est ensuite souvent celle qui consiste a réduire au maximum les impacts non évités :
définition de périodes de travaux pour ne pas impacter les especes hivernantes ou reproductrices,
utilisation de matériaux non polluants, réduction de I’emprise spatiale du projet, absence
d’artificialisation du sol, etc. Les impacts résiduels sur les différents compartiments de la biodiversité
doivent alors étre compensés (Figure 8), souvent par des actions de restauration écologique, qui
permettront de reconquérir, souvent sur un autre site, la biodiversité perdue du fait de ’aménagement.
Ultime étape de la séquence ERC, la compensation écologique (Biodiversity offsetting en anglais)

13



désigne « les actions mesurables d’une politique de conservation congue pour contrebalancer les
impacts résiduels significatifs d’un projet d’aménagement sur la biodiversité, qui demeurent apres des
mesures d’évitement et de réduction de ces impacts » (Business and Biodiversity Offsets Programme

(BBOP) 2012). Ces actions sont aussi appelées « mesures compensatoires ».

Positive
contributions to
biodiversity

|

Size of offset

+*
Biodiversity
breakeven
point 4
(zero Impact)

Anticipated
impacts TIME

Residual Avoided Minimize/ Impact
impacts impacts restore offset

Net positive output
for biodiversity

No net loss for biodiversity

Figure 8 : Le r6le de la compensation pour atteindre [’absence de perte nette de biodiversité. Les
impacts anticipés du projet sur la biodiversité sont représentés en marron (Anticipated impacts). La
premiere étape (de gauche a droite) est de réduire ces impacts en les évitant. Ces impacts évités sont
figurés en jaune (Avoided impacts). Les impacts résiduels (Residual impacts), en rouge, sont alors
réduits par des mesures de réduction des impacts, en bleu (Minimize). La compensation des impacts
(Impact offset), en vert, vise alors a restaurer au moins autant de biodiversité que les impacts
résiduels réels en détruiront, et ce afin de ne pas perdre de biodiversite globalement a [’issue du

projet (pas de perte nette : No net loss). Issu de Kiesecker et al. (2009)

2.2.4) La compensation écologique

L’objectif de la compensation écologique est I’absence de perte de biodiversité a I’issue du projet, et Si
possible la production d’un gain net de biodiversité in situ, en respectant la composition en espéces, la
structure des habitats, les fonctions des écosystemes, ainsi que les usages et les valeurs culturelles
associés aux populations humaines locales favorables a la biodiversité (Business and Biodiversity
Offsets Programme (BBOP) 2009) (Figure 8). Cette absence de perte nette de biodiversité est au cceur

du concept de compensation écologique. Pour ce faire, des «unités de biodiversité » (ou de
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conservation) mesurables sont définies pour 1’ensemble de la biodiversité potentiellement impactée
par le projet. Ces unités sont définies par exemple en termes de taille de population ou de surface
d’habitat. Elles sont ensuite utilisées pour mesurer a la fois les impacts négatifs du projet, et les
impacts positifs de la séquence ERC. Les mesures compensatoires sont alors sensees créer les unités
de biodiversité nécessaires pour contrebalancer les effets négatifs restants de I’aménagement. En
général, les mesures compensatoires visent les objectifs suivants (McKenney & Kiesecker 2010; Bull

et al. 2013; McDonald et al. 2016):

- Equivalence : les actions menées doivent permettre de restaurer un niveau de biodiversité
équivalent ou supérieur a celui impacté par le projet

- Additivité : ces actions doivent produire des gains de biodiversité supplémentaires a ceux
induits, directement ou non, par les mesures déja existantes ou par la résilience naturelle des
écosystemes

- Mise en ceuvre locale : elles doivent étre localisées a proximité immédiate du site impacté

- Concomitance : la compensation doit avoir lieu en paralléle ou en amont de la mise en ceuvre
du projet de développement

- Pérennité : la compensation et la gestion des actions mises en place doivent étre garanties sur

la durée

De plus, ces actions doivent également étre :

- Réalistes : elles doivent étre faisables techniquement, humainement et administrativement,
estimables financiérement et temporellement
- Efficaces: les mesures compensatoires visent des objectifs mesurables pour lesquels des

modalités et des indicateurs de suivi sont définis

Les mesures compensatoires sont aussi variées que les impacts des projets d’aménagement sur la
biodiversité. Ces mesures consistent souvent en des actions de génie écologique, comme des
plantations de boisements ou de haies (par exemple pour augmenter la connectivité entre deux

populations animales), I’ouverture de milieux fermés, I’aménagement de cours d’eau, ou 1’élimination
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d’une espece envahissante. |l peut aussi s’agir de mesures de gestion ou de changement de pratiques,
comme un changement d’usage de milieux agricoles (par exemple de la céréaliculture vers des prairies
permanentes (Vida et al. 2010)), ou la mise en place de mesures de gestion favorables a une espéece ou
un cortége d’espéces (fauche tardive, brilage dirigé), mais aussi le renforcement de populations par le
lacher d’individus élevés en captivité, ou la construction et I’installation d’abris ou de gites, ou toute
autre structure artificielle visant a favoriser la survie, 1’alimentation ou la reproduction d’une espéce
(Business and Biodiversity Offsets Programme (BBOP) 2009; Business and Biodiversity Offsets
Programme (BBOP) 2012). La compensation écologique peut donc souvent s’appuyer sur la
restauration écologique, qui en est sans doute la composante la plus ambitieuse, mais 1’objectif de la
compensation n’est pas toujours de restaurer un écosystéme stricto sensu (Telesetsky 2013; Suding et
al. 2015). Les mesures compensatoires doivent permettre, au moins en théorie, un maintien ou une
amélioration de la biodiversité aux alentours du projet d’aménagement. Cet objectif théorique associé
a la mise en place de politiques publiques de compensation ont conduit & une augmentation rapide du
nombre des mesures compensatoires ces vingt dernieres années (Madsen et al. 2010). Cependant,
I’apport et D’efficacité réelle des mesures compensatoires pour la biodiversité sont fortement
controversés (Maron et al. 2012; Curran et al. 2014; Maron et al. 2016; Lindenmayer et al. 2017,

Gibbons et al. 2018; Devictor 2018).

Les questionnements portent premiérement sur la durée nécessaire et la possibilité méme d’accroitre la
biodiversité sur les sites de compensation. En effet, les opérations de restauration écologique en
particulier, n’ont pas toujours le succes escompté (Ballantine & Schneider 2009; Moreno-Mateos et al.
2012; Curran et al. 2014). La restauration prend souvent plus de temps que prévu, alors que les
destructions liées a I’aménagement sont immédiates. Curran et al. (2014) estiment par exemple a plus
d’un siecle le temps nécessaire pour restaurer une richesse spécifique équivalente a celle de
I’écosystéme de référence, et plus du double pour que les especes soient effectivement les mémes. Il
apparait que la restauration d’écosystémes soit une question si complexe (Peipoch et al. 2015;
Moreno-Mateos et al. 2015; Higgs et al. 2018; Dutoit et al. 2018), que garantir des résultats dans ce

contexte soit quasi impossible (Gardner et al. 2013; Curran et al. 2014), et ce malgré le développement
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de standards et de bonnes pratiques au niveau international (McDonald et al. 2016). De plus, il est
généralement tres difficile de définir les unités de mesure de biodiversité a compenser (Devictor
2018). Ensuite, I’une des critiques les plus courantes de la compensation est qu’on échange une perte
certaine de biodiversité contre un gain incertain (Gibbons et al. 2018). Pour plusieurs auteurs, et
malgré quelques exemples de succés (May et al. 2017), il semble difficile, voire impossible, de
garantir 1’absence de perte nette de biodiversité au moyen de la compensation, en tout cas a court

terme (Maron et al. 2012).

L’¢étude de cas et de projets récents montre également, en pratique, 1’émergence d’un certain
« paradoxe de la compensation » : les sites retenus pour mettre en ceuvre les mesures compensatoires
sont en général des sites déja riches, ou relativement riches, en biodiversité, sur lesquels il est
particuliérement difficile et incertain d’obtenir un vrai « gain » de biodiversité (Gibbons et al. 2018;
Calvet et al. 2019; Weissgerber et al. 2019). Ce constat pose la question du respect de la notion
d’équivalence entre destruction et restauration : contrairement a ce qui est mis en ceuvre actuellement
a travers la sélection de sites riches, celle-ci devrait conduire a prioriser la sélection de sites dégradés,
si possible a un niveau de dégradation équivalent a celui produit par I’aménagement prévu, pour les

restaurer a un niveau de biodiversité équivalent a celui des sites qui vont étre impactés par le

projet (Figure 9).
Impacted state Pre-offset state
= == =
losses gains
= = = =
Pre-impacted state Offset state

Figure 9: Equivalences nécessaires entre impact sur [’environnement et compensation a deux
niveaux pour atteindre l’'absence de perte nette de biodiversité dans les projets de compensation
écologique. Le site choisi pour la compensation doit idéalement étre équivalent au site impacté par les
aménagements a [issu de [’aménagement, en termes d’unité de biodiversité. L’objectif de la
compensation est d’avoir, a l’issue de la compensation, des unités de biodiversités équivalentes a

celles du site aménagé avant le début des travaux. Issu de Weisgerber et al. (Weissgerber et al. 2019).
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2.2.5) Questionnements éthiques autour de la compensation écologique

Outre le fait que I’absence ou le peu de résultats des projets de restauration ne permettent pas d’assurer
le principe méme de la compensation écologique (absence de perte nette de biodiversité) (Walker et al.
2009; Moreno-Mateos et al. 2015; Weissgerber et al. 2019), d’autres questionnements sont apparus

autour de I’éthique de la compensation.

Tout d’abord, au niveau politique et sociétal, de nombreux auteurs voient en la compensation une
monétisation de la nature (mesure et prix des unités de compensation), et questionnent le concept de la
«mise sur le marché » de la biodiversité (cf. par exemple Apostolopoulou & Adams 2017). lls
argumentent que, devant le choix de dire « non » ou « oui mais sous condition » donné par la séquence
ERC et les autres politiques de compensation, les décideurs politiques auront toujours tendance a
choisir la deuxiéme solution, et donc a privilégier I’aménagement (et donc la destruction) a I’absence
d’aménagement (et donc la conservation). Sans régulation forte et dans le contexte de faibles garanties
de succes des mesures compensatoires, une telle approche pourrait s’avérer néfaste a la biodiversité

(Walker et al. 2009; Ives & Bekessy 2015; Maron et al. 2016).

Ensuite, les mesures compensatoires, et en particulier a travers la restauration écologique , posent plus
généralement la question de I’intervention directe de I’humain pour contrebalancer son impact négatif
sur la biodiversité (Schnitzler et al. 2008; Moreno-Mateos et al. 2015). En effet, I’impact de la main de
I’humain dans la gestion de la nature souléve une multitude de questions éthiques et écologiques : En
I’absence de connaissance scientifique solide sur le fonctionnement des écosystémes, faut-il prendre le
risque d’intervenir, avec quel degré, via quels outils, pour quel objectif ? Par exemple, le processus
naturel de la succession ne va-t-il pas permettre a un écosysteme plus adapté a son milieu de se
recréer, en comparaison avec une restauration lourde assortie d’une gestion intensive des habitats
(Jones et al. 2018) ? L’un des risques est alors de créer un habitat restauré attractif mais sub-optimal
qui entraine une baisse de la valeur sélective des individus qui 1’utilisent, conduisant ainsi a créer des

piéges écologiques (Hale & Swearer 2017).
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3) Les pieges écologiques

3.1) Définition

Introduite par Dwernychuk et Boag en 1972, la notion de pi¢ge écologique s’est imposée au cours des
vingt derniéres années comme un nouveau champ de recherche au sein de la biologie de la
conservation (Schlaepfer et al. 2002; Battin 2004; Robertson & Hutto 2006). Les piéges écologiques
sont les situations dans lesquelles des changements environnementaux rapides conduisent des
organismes a sélectionner des habitats de mauvaise qualité. 1l s’agit d’un cas particulier de piege
évolutif, qui regroupent les situations dans lesquelles un comportement non-adaptatif conduit un
individu a faire des choix a priori désavantageux pour sa valeur sélective (par exemple un mauvais
choix de partenaire sexuel, de site de reproduction, de route migratoire ou de stratégie de défense
contre les prédateurs ou espéces compétitrices) (Schlaepfer et al. 2002; Sih 2013; Robertson et al.
2013; Hale & Swearer 2017). Les changements rapides de 1’environnement induits par 1’homme sont
une source potentiellement importante d’apparition de piéges écologiques, car la vitesse des
changements peut conduire les individus a sélectionner des habitats qui reproduisent en partie les
signaux reconnus comme favorables par I’espéce, mais impacter négativement la valeur sélective des
individus qui les utilisent (Gilroy & Sutherland 2007; Sih 2013). D’aprés Robertson et Hutto (2006),
I’existence d’un piege écologique est vérifiée lorsqu’une préférence par des individus d’une espéce
pour un habitat modifié (e.g. restauré, perturbé, dégradé) ou nouveau (du point de vue de 1’espéce
concernée) par rapport a un habitat non modifié, conduit a une diminution de leur valeur sélective (en
termes de survie ou de succes reproducteur par exemple) par rapport & ceux qui sélectionnent 1’habitat
non modifié. Les pieges écologiques et évolutifs concernent de nombreuses especes rares et menacées
d’extinction (Robertson & Blumstein 2019) et peuvent conduire a la diminution rapide des effectifs

d’une espéce voire a I’extinction de populations (Kokko & Sutherland 2001; Fletcher et al. 2012).

3.2) La sélection d’habitat non-adaptative a I'origine des pieges écologiques

Pour un organisme vivant, le choix d’utiliser un certain type d’habitat est la conséquence de la
sélection naturelle qui a favorisé au cours du temps les individus qui parviennent a sélectionner les

meilleurs habitats, c'est-a-dire ceux maximisant leur valeur sélective, parmi tous les habitats
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disponibles (Fretwell & Lucas 1970). Cependant, les signaux utilisés pour reconnaitre ces habitats sont
souvent indirects. Par exemple, chez les oiseaux, le choix d’un habitat de reproduction doit étre fait
avant la ponte et 1’élevage des jeunes. Il faut donc que les individus utilisent des signaux permettant
d’identifier les habitats qui, dans les semaines suivantes, pourront & la fois assurer la survie des ceufs
(absence de prédateurs), des jeunes (nourriture suffisante a proximité) et leur propre survie, alors que
ces informations ne sont pas disponibles au moment de leur installation (Hutto 1985). Dans ce
contexte, les individus qui utilisent des indices peu pertinents de la qualité de I’habitat ont une moins
bonne valeur sélective, contribuent moins au futur de la population et leurs génes sont donc moins
transmis. Cette forme de sélection conduit naturellement & favoriser des mécanismes de sélection

d’habitat optimaux a I’échelle individuelle.

La dégradation ou des changements rapides au sein de 1’écosystéme peuvent diminuer la qualité d’un
habitat pour une espéce donnée, sans pour autant altérer les signaux utilisés par cette espéce, c’est par
exemple le cas avec I’introduction d’un nouveau prédateur inconnu pour elle dans 1’écosystéme. De la
méme facon, un nouvel habitat lié & un aménagement ou a une perturbation peut produire des signaux
identiques a ceux d’un habitat favorable & une espéce, alors que sa qualité peut étre réduite par
exemple par la présence accrue de prédateurs ou par une plus faible disponibilité en nourriture. Par
exemple, Hollander et al. (2011) montrent que la pie-grieche écorcheur Lanius collurio préféere les
jeunes plantations de résineux a son habitat traditionnel, les milieux agricoles extensifs, alors que ses
nids y sont plus prédatés et son succes de reproduction inférieur. Que ce soit par la dégradation d’un
habitat existant, par la création d’un nouvel habitat ou par les deux phénomeénes a la fois (Figure 10), il
est donc possible que le couplage entre attractivité et qualité d’un habitat soit altéré (Robertson &
Hutto 2006) (Figure 10). Dans ce cas, la réponse comportementale de 1’individu au signal per¢u n’est
plus adaptée (Schlaepfer et al. 2002). Si un lien étroit et fiable existait par le passé entre le signal
donné par I’environnement a 1’instant t et ses caractéristiques a 1’instant t+1, les individus n’auront pas
toujours la plasticité phénotype nécessaire pour s’adapter suffisamment rapidement a ce nouveau
contexte (Donovan & Thompson 11l 2001; Kokko & Sutherland 2001). Ainsi, les pieges écologiques

naissent quand un organisme utilise, de par son histoire évolutive passée, des critéres qui ne sont plus
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pertinents pour évaluer la qualité d’un habitat. Le risque est qu’un grand nombre d’individus soient
ainsi piégés dans des habitats sub-optimaux, ce qui peut rapidement mener a une baisse du taux de

croissance de la population, et donc augmenter la probabilité d’extinction d’une population.

(A) A .
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Figure 10 : Représentation graphique du lien entre valeur sélective des individus et préférence pour
une option comportementale. Repris de Robertson et al. (2013). L ovale bleu foncé représente des
comportements adaptatifs attendus, autours d’une ligne en pointillés qui représente une réponse
« optimale ». Le rond bleu clair représente de nouvelles combinaisons possibles entre préférence et
valeur sélective associées aux situations nouvelles liées par exemple a la modification de [’habitat.
Les piéges écologiques se produisent lorsque les animaux montrent une forte préférence pour des
situations associées a une faible valeur sélective. A [’inverse, les situations favorables a la valeur
sélective qui ne sont pas sélectionnées par les individus sont des ressources sous-évaluées. Les pieges
sont définis relativement a une autre option de l’environnement, en général 1’habitat naturel présent.
« Attraction » désigne des pieges résultant d’une préférence accrue pour des options de faible valeur
sélective. « Degradation » désigne des pieges créés par une baisse de la valeur sélective associée a
["option sans modification de la préférence. « Combinaton » désigne des pieges qui impliquent a la

fois attraction et dégradation simultanément.

Chez les animaux, I’apparition de piéges écologiques est donc liée a des comportements non-adaptatifs
exprimés par les individus (Robertson & Hutto 2006; Sih 2013) face a la modification des habitats. Ce
risque est d’autant plus fort que cette modification est rapide (Robertson & Hutto 2006). Dans le
contexte des changements rapides de I’environnement induits par 1’homme, ce risque est
particulierement accru (Robertson et al. 2013). Ces changements constituent en effet des forces
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évolutives nouvelles qui conduisent les organismes a devoir s’adapter plus rapidement que par le passé
(Palumbi 2001; Sih et al. 2011). Du fait des changements climatiques, de la destruction et de la
fragmentation des habitats, méme les especes les plus plastiques ou ayant un fort potentiel évolutif
peuvent étre impactées si les nouvelles conditions environnementales sont mauvaises (Sih 2013). Les
especes avec une faible plasticité phénotypique et comportementale risquent ainsi d’autant plus
d’avoir une réponse comportementale non-adaptative face a ces changements (Colles et al. 2009; Sih

et al. 2011; Sih 2013).

3.3) Mécanismes de perception de la qualité d’'un habitat et pieges écologiques

Pour comprendre les mécanismes d’apparition des piéges écologiques, il est nécessaire de comprendre
la fagon dont les individus traitent les différents signaux environnementaux pour la sélection d’habitats
(Van Dyck 2012; Robertson et al. 2013). Comment les individus évaluent-ils la qualité d’un habitat et
comment peuvent-ils se tromper ? 1l s’agit de comprendre comment est controlé le lien entre les
signaux de I’environnement et les réponses des especes a ces signaux (sélection ou évitement). Le
concept de piége écologique se base en effet sur le fait que ce lien (i.e. le Systéme signal-réponse),
faconné de fagon adaptative par les pressions de sélections passées, n’est plus adaptatif dans le
contexte des changements rapides de I’environnement induits par I’homme (Sih 2013). Kokko et
Sutherland (2001) décrivent deux mécanismes influengant le systeme signal-réponse : I’apprentissage
comportemental et la sélection naturelle. L’apprentissage comportemental reléve de 1’expérience
acquise par I’individu au cours de sa vie. Elle peut venir, soit du succes des reproductions précédentes,
soit de la philopatrie (intergénérationnelle) aussi appelée NHPI (Natal Habitat Preference Induction)
(Davis & Stamps 2004). En cas de changement brutal de I’environnement ou de 1’apparition d’un
nouvel habitat, cette expérience acquise peut conduire les individus a se tromper, et suite a cette erreur
de sélection, les mécanismes d’apprentissage peuvent enfermer les générations suivantes dans un
piége écologique ; inversement, par 1’apprentissage comportemental, les espéces ayant une forte
plasticité phénotypique et des durées de génération longues peuvent apprendre a éviter les piéges
écologiques, si les individus parviennent a survivre suffisamment longtemps (Kokko & Sutherland

2001; Hale, Treml, et al. 2015).
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La sélection naturelle conduit, quant a elle, a un « apprentissage » génétique, basé sur les corrélations
passées entre signaux de I’environnement, décisions individuelles, et acces a la reproduction, ayant
permis ou non la transmission des génes aux générations successives. Plusieurs cadres théoriques
décrivent le lien entre sélection naturelle et le systéme signal-réponse, et en particulier la théorie de la
détection du signal (SDT) et la théorie de la plasticité adaptative et des normes de réaction optimale
(pour une présentation détaillée de ces deux théories, voir Sih 2013). D’aprés ces deux théories, les
individus seraient plus susceptibles d’étre piégés si (1) les signaux pour les nouveaux habitats de
mauvaise qualité ressemblent aux signaux qui, par le passé, indiquaient des habitats de bonne qualité ;
(2) les signaux pour les habitats de bonne qualité étaient particulierement fiables par le passé ; et (3) il
était trés couteux par le passé de rejeter par erreur un bon habitat, mais peu couteux d’utiliser un
habitat de mauvaise qualité (Robertson et al. 2013). A I’inverse, si les signaux passés étaient peu
fiables et s’il était couteux d’utiliser un habitat de mauvaise qualité, les individus ont peu de chance de
se laisser piéger dans un piege écologique. De plus, les espéces ayant de faibles durées de génération
peuvent potentiellement rapidement adapter leur systeme signal-réponse aux nouvelles conditions de

milieu, et évoluer pour échapper aux pieges.

3.4) Pieges écologiques et restauration écologique

Les actions menées en faveur des espéces peuvent aussi étre a ’origine de la création de piéges
écologiques. Ce risque existe particulierement pour la restauration écologique (Hale & Swearer 2017).
Robertson et al. (2013) indiquent ainsi que la restauration écologique est la troisiéme cause de création
de piéges écologiques identifiée dans la littérature scientifique. La restauration écologique porte
intrinsequement la possibilité de créer des pieges écologiques. En effet, elle consiste a recréer un
habitat dans toute sa complexité, dans un espace ou celui-ci n’existe plus ou est dégradé, dans
I’objectif d’atteindre un état de référence. Si la restauration n’a pas permis de recréer toutes les
conditions favorables a I’espéce, elle risque alors de recréer des signaux reconnus par les espéces
présentes a proximité du site ou capables d’y immigrer, leur faisant croire que 1’habitat est de bonne
qualité. Méme si I’objectif de la restauration est de recréer une qualité d’habitat identique a celle de

I’habitat de référence pour les espéces, les processus de restauration étant particulierement lents, tant
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pour restaurer la structure que la fonctionnalité des habitats, le découplage entre signal et qualité peut
s’inscrire dans la durée. Hawlena et al. (2010) ont montré par exemple comment la restauration d’un
milieu forestier a conduit a I’augmentation du nombre de perchoirs disponibles pour les prédateurs, et
a de fait conduit a piéger une population de Iézard menacé dans un environnement ou le risque de
prédation était accru. Severns (2011) a décrit une situation ot un papillon est attiré sur un site restauré
ou sa plante hoéte est dominante, mais ou les conditions abiotiques du milieu sont défavorables (plaine
inondable) a la survie des individus. L’une des causes de la création de pieges lors de tels projets est
que la restauration est en général orientée vers la reconstitution de la structure du milieu, en particulier
la structure et la composition de la végétation, sans appréhender la fonctionnalité de 1’habitat,
notamment du point de vue des espéces animales (ressources alimentaires, compétition, prédation,
etc.). Une approche faisant le lien entre structure et fonctions de 1’écosystéme est nécessaire afin de
s’assurer de l’efficacité de la restauration pour les espéces ciblées, notamment pour leur apporter
I’ensemble des ressources dont elles ont besoin (Miller & Hobbs 2007; Van Dyck 2012; Hale &

Swearer 2017) Cependant une telle approche est complexe et rarement mise en ceuvre.

3.4.1) Compensation et piéges écologiques

Les mesures compensatoires sont, de fait, elles aussi particulierement exposées au risque de création
de pieges écologiques. Comme nous 1’avons vu précédemment, celles-Ci sont souvent concrétisées
sous forme de projets de restauration écologique, sous forme d’actions de gestion ou de changements
de pratiques agricoles, de renforcements de populations, ou en d’autres actions de génie écologique
comme la mise en place de dispositifs artificiels. Comme pour la restauration, les actions de gestion ou
de changement de pratiques agricoles se concentrent généralement sur la structure d’un habitat plus
que sur sa fonctionnalité pour les espéces qu’il renferme ou devrait accueillir suite a la gestion (Van
Dyck 2012). Elles risquent donc également de créer et d’entretenir des piéges écologiques (Hale &
Swearer 2017). Les actions de réintroduction ou de déplacement d’individus d’espéces impactées par
les projets d’infrastructures peuvent par exemple étre menées sur des milieux de mauvaise qualité
(Rantanen et al. 2010; Champagnon et al. 2013; Champagnon et al. 2016), et/ou contribuer a

augmenter la compétition sur des milieux ou I’espece est déja présente, risquant donc également de
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piéger les individus dans des situations sub-optimales. Les opérations d’introduction peuvent aussi
créer des risques de pollution génétique et d’impact sur le potentiel évolutif des populations déja en
place (Champagnon et al. 2013; Champagnon et al. 2016) qui peuvent étre a 1’origine de piéges
évolutifs (Robertson et al. 2013; Robertson & Chalfoun 2016). Les dispositifs artificiels tels que les
nichoirs, les Tlots aménagés, les gites ou les abris quant a eux, sont particuliérement susceptibles de
créer des pieges ecologiques. En effet, pour étre favorables aux espéces cibles pour lesquelles ils sont
mis en place, il leur faut a la fois reproduire les signaux des habitats naturels reconnus par les espéces
pour les attirer, et fournir les conditions favorables a la survie ou a la reproduction des individus qui
les utilisent. Pour Vvérifier cela, des comparaisons expérimentales ou in situ avec les habitats naturels
gue ces dispositifs sont sensés imiter sont indispensables, mais rarement mises en ceuvre (VOir
cependant quelques exemples avec Klein et al. (2007); Libois et al. (2012); Sutherland et al. (2014);

Bourgeois et al. (2015)).

4) Dispositifs artificiels : évaluer leur utilité et leur impact sur les
populations

4.1) Les dispositifs artificiels utilisés dans la conservation

Parmi les actions de restauration, la mise en place de dispositifs artificiels est de plus en plus
généralisée. Elle vise généralement a compenser 1’absence ou le manque d’habitats naturels (Perennou
et al. 1996; Goldingay & Stevens 2009; Tatin & Renet 2016; Le Roux et al. 2016). Les dispositifs
artificiels ont notamment été utilisés massivement pour la conservation des vertébrés depuis la
deuxiéme moitié du vingtieme siecle. Les premiers bénéficiaires de ces dispositifs sont les oiseaux,
suivis par les mammiféres, et les amphibiens. Le site Conservation evidence
(www.conservationevidence.com) recense ainsi 157 publications décrivant 1’utilisation de dispositifs
artificiels pour la conservation des oiseaux entre 1948 et 2010, 55 pour les chauves-souris entre 1989
et 2018, et 77 pour les amphibiens entre 1986 et 2012 (Sutherland et al. 2019) (Tableau 1). Pour les
oiseaux, la majorité des dispositifs décrits sont les nichoirs (N=115) (Figure 11), qui sont
principalement mis en place pour fournir des sites de reproduction supplémentaires aux especes visées.
D’autres dispositifs pour les oiseaux incluent les ilots artificiels (n=15) (Figure 12) ou les plateformes

(n=15) (Figure 13) pour la reproduction. La majorité des dispositifs artificiels décrits pour la
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conservation des chauves-souris sont des gites temporaires (N=42) (Figure 14 A & B). Pour les
amphibiens, la majorité des aménagements décrits sont des mares artificielles (N=73) (Figure 15 C).
D’autres mammiféres comme certaines especes d’opossums (e.g. Le Roux et al. 2016a) ou les Lapins
de garenne Oryctolagus cuniculus (D’Amico et al. 2014) sont également bénéficiaires de nichoirs ou
de gites artificiels. Les reptiles comme les lézards peuvent, quant a eux, bénéficier de la création de

gites ou d’abris artificiels (Figure 15 A) (Souter et al. 2004; Grillet et al. 2010; Doré et al. 2015; Tatin

& Renet 2016).

Figure 11 : Différents types de nichoirs bénéficiant a différentes espéces cavicoles (A) Mésange bleue
Cyanistes caerulescens ©Villy Fink Isaksen ; (B) Petit-duc maculé Megascops asio ©FWC ; (C)

Rollier d’Europe Coracias garrulus ©A Rocha France

Tableau 1 : Publications listées dans Sutherland et al. (2019) qui traitent de dispositifs artificiels pour
la conservation de trois groupes taxonomiques de vertébrés (oiseaux, amphibiens et chiroptéres). Il est
également rapporté le nombre de publications étudiant un ou plusieurs traits d’histoire de vie
(reproduction et / ou survie des individus), le nombre de publications comparant le dispositif artificiel
avec ’habitat naturel (Artificiel vs naturel) ou différents types ou modalités de dispositifs artificiels
entre eux (artificiel vs artificiel), le nombre d’étude détaillant le design (construction), le placement et

la durabilité des dispositifs, ainsi que les principaux types de dispositifs étudiés (nombre d’études par
type).

Paramétres étudiés Comparaison S - "
= c t'
Nombre Période § g 5 Types de dispositif ™
Classe total Artificie  Artificie = B © . Référence
y couverte  Reproductio  Occupatio 2 o s artificiel
d'études - I'vs I'vs s = 3
n/Survie n Naturel artificiel o
Nichoirs : 115
flots : 8 -
Oiseaux 157 1948- 97 112 36 48 82 53 3 Radeaux : 6 Williams et
2010 al. (2019)
Plateformes : 14
Terriers: 3
o Nichoirs extérieurs : 42 Berthinusse
('E'ﬁ.rlmfrzs) 55 12%811- 0 55 2 NA 15 11 NA Nichoirs dans bati : 11 netal.
P Sites d'hibernation : 2 (2019)
. 1986- Hibernacula : 4 Smith et al.
Amphibiens 77 2012 2 2 10 NA NA NA NA Mares : 73 (2019)
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Figure 12 : Sites artificiels utilisés pour favoriser la nidification de laridés coloniaux. (A) Tlot artificiel
construit pour la nidification de la Sterne caspienne Sterna caspia a Crump Lake, Oregon, USA.
©0regon State University. (B): Colonie de sternes caspiennes sur [’ilot A. ©Oregon State University.
(C) Radeau flottant construit pour la nidification des sternes au Nord de Liverpool, GB. ©Mike
Pennington.

4.2) Conception et pertinence écologique des dispositifs artificiels pour la conservation
4.2.1) Pertinence écologique de l'usage des dispositifs artificiels

Le choix d’utiliser un dispositif artificiel pour la conservation d’une espéce est généralement li¢ a
I’identification d’une menace dans 1’habitat naturel ou a la disparition de I’habitat naturel (ou d’un
¢élément de 1’habitat naturel, comme le site de nidification) d’une espéce donnée (Goldingay & Stevens
2009; Lindenmayer et al. 2009). Dans le cadre de mesures compensatoires, faisant suite a des projets
d’aménagement entrainant la destruction d’habitat, ce choix pourrait alors sembler pertinent. Par
exemple, dans la région Languedoc-Roussillon dans le Sud de la France, ’utilisation de dispositifs
artificiels a été prévue massivement pour compenser la destruction de 1’habitat du Lézard ocellé Timon
lepidus dans le cadre de la construction de la ligne a grande vitesse Contournement Nimes-Montpellier
avec plus de 400 gites mis en place (cf. Encadré 4 p.196). Dans la méme région, pres de 1000 nichoirs
ont été posés le long du Canal du Midi pour compenser I’impact de 1’abattage des platanes malades du
chancre coloré sur la disponibilité en sites de reproduction et en abris pour un cortege d’especes, dont
le Rollier d’Europe (Schwartz & Caucal 2017) (cf. Chapitre 3 et Encadré 3 p.193). La démonstration
scientifique de la pertinence écologique de la mise en place de tels dispositifs artificiels est pourtant
absente de la conception de ces projets. Le choix d’utiliser ces outils reléve alors probablement de la
posture de principe, qui peut étre sous-tendue par des pressions sociétales (poussant a 1’action cofite
que codte dans le contexte de la crise de biodiversité actuelle), ou par des obligations administratives

(obligation de compensation et absence de connaissance d’itinéraire technique alternatif). Cependant
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I’absence de démonstration préalable de la pertinence écologique de I’outil peut conduire a la mise en
place de mesures contreproductives. En effet, si les dispositifs mis en place sont attractifs mais créent
des piéges écologigues, ceux-ci peuvent contribuer a 1’extinction des populations pourtant ciblées par
les aménagements (Schlaepfer et al. 2002). De plus, dans le cas ou ces actions seraient mises en place
dans le cadre de mesures compensatoires, 1’impact d’un pi¢ge écologique éventuel viendrait donc
s’ajouter a celui des destructions déja occasionnées par le projet initial, créant en quelque sorte une
« double peine » pour les populations concernées. Inversement, si les dispositifs ne sont pas utilisés
par les espéces ciblées ou ne contribuent pas a améliorer la dynamique des populations, leur mise en
place équivaut a des dépenses inutiles, ce qui est particulierement problématique dans un contexte ou
les ressources financieres allouées a la conservation ne sont pas en adéquation avec les besoins pour
stopper la crise d’extinction des espéces actuelle (McCarthy et al. 2012; Wintle et al. 2019). Il est donc
crucial de démontrer que les dispositifs artificiels mis en place dans le cadre de mesures
compensatoires et plus généralement dans le cadre de projets de restauration peuvent contribuer
efficacement a améliorer la démographie des populations d’espéces ciblées. Pour cela, ces dispositifs
doivent avant tout contribuer a renforcer une ressource indispensable et limitante pour la population

locale de I’espéce ciblée, comme par exemple la disponibilité en sites de nidification (McClure et al.

2017).
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Figure 13 : Plateformes et terriers artificiels utilisés pour la nidification

=

artificielle construite pour la nidification de la Cigogne blanche Ciconia ciconia.
©www.walpaperflare.com. (B): Plateforme artificielle construite pour la nidification du Balbuzard
pécheur Pandion haliaetus & Alum Creek, Columbus, Ohio, USA. ©Jim Martin. (C) Terrier artificiel

construit pour la nidification de la Chevéche des terriers Athene cunicularia, USA. ©Georges Gentry.

Chez le Rollier d’Europe Coracias garrulus, nous avons ainsi démontré récemment (Finch et al. 2019,

ANNEXE A) que la disponibilité en sites de nidification était un facteur limitant pour une population
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de la plaine du Roussillon, dans le Sud de la France, avec une saturation de I’utilisation des nids
artificiels déja présents, par le rollier et quelques espéces compétitrices. La corrélation positive entre
nombre de sites de nidification disponibles et densité de couples nicheurs indique qu’une
augmentation de la densité de nichoirs sur la zone pourrait conduire a augmenter la taille de la
population (ANNEXE A, Figure 3a). Dans ce contexte, c’est la possibilité de se reproduire qui est
limitée, avec des individus pourtant disponibles pour se reproduire qui n’ont pas accés aux sites de
reproduction. Ainsi I’installation de sites de nidification supplémentaires augmente 1a productivité en
jeunes a 1’échelle de la population. Ici, méme des nichoirs ne permettant pas une productivité aussi
bonne que les sites naturels pourraient étre avantageux, car ils permettraient a de nouveaux individus
de se reproduire. lls peuvent alors constituer des puits démographiques locaux, qui contribuent a
I’équilibre et la dynamique globale au niveau de la méta-population (Pulliam 1988; Pulliam &
Danielson 1991). Cependant, si les nichoirs sont en méme temps plus attractifs que 1’habitat naturel,
ils deviennent des pieges écologiques et peuvent alors contribuer a faire régresser la population (Battin
2004; Robertson & Hutto 2006). Lorsqu’un dispositif comme les nichoirs pour les rolliers est trés
attractif, il est donc également crucial qu’il favorise la valeur sélective des individus au sein de la
population ciblée, et donc un trait d’histoire de vie tel que la reproduction ou la survie en comparaison

avec des habitats naturels, pour qu’il soit in fine bénéfique a la population.

Figure 14 : Différents types de gites a chiropteres (a) cylindrique en béton de bois ©M J
Richardson ©Lalupa ; (b) plat en bois fixé sur un support en hauteur ; (c) batiment dédié

©Larry D. Moore
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Une situation inverse existe pour une population de rollier du Nord de I’Europe, en Lettonie, qui
dispose de nombreux sites de nidification non utilisés, indiquant que cette ressource n’est pas la
ressource limitante pour cette population. Au contraire, la densité de couples nicheurs y est corrélée
positivement a I’abondance des proies dans les habitats d’alimentation (ANNEXE A, Figure 3d). Dans
cette population, c’est la possibilité de nourrir les poussins qui est limitante. La pose de nichoirs n’est
donc a priori pas utile pour augmenter la taille de cette population (voir cependant la discussion du

Chapitre 2), et il sera plus efficace d’améliorer la qualité des habitats d’alimentation, ce qui permettra

de produire plus de jeunes et de supporter une plus grande densité de couples reproducteurs.

v 2 N T "{ » D3 i o i Ao ST e 'ﬁm Lo L \1\ " x”?‘i . - -# ”‘% J w
Figure 15 : Différentes constructions en faveur des reptiles et des amphibiens ; (a) Gite a Lézard ocellé
Timon lepidus en Crau ©A Rocha France ; (b) Hibernaculum ©www.conservationandaccess.co.uk ; (c)
Mare artificielle ©www.boyslife.org

4.2.2) Conception des dispositifs artificiels

La majorité des études synthétisées par Conservation evidence sur I’utilisation des dispositifs
artificiels en conservation décrivent au moins partiellement le dispositif artificiel utilisé (dimensions,
matériaux utilisés -52% pour les études sur les oiseaux : 82/157 ; 36% pour les études sur les
chiroptéres : 15/42). Les choix opérés lors de la conception des dispositifs artificiels ont de multiples
origines. Ils sont souvent basés sur I’observation des sites naturels utilisés par les especes. L objectif
est alors de reproduire tout ou partie des caractéristiques des habitats naturels afin qu’ils soient
reconnus et donc utilisés par les individus des espéces ciblées (Brazill-Boast et al. 2013). Par exemple,
dans le Sud de la France, les nichoirs déployés pour les rolliers d’Europe ont été congus pour
reproduire les cavités naturelles creusées par le pic vert Picus viridis, et la taille de leur trou d’entrée a
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¢été définie a partir d’une étude menée sur la taille des cavités de pic vert utilisées par les rolliers

(Butler 2001).

La conception des dispositifs artificiels s’appuie parfois sur des dispositifs expérimentaux permettant
d’évaluer la préférence de 1’espéce cible sur une gamme de modalités : par exemple différents
volumes de nichoirs (Flaquer et al. 2006a; Zingg et al. 2010; Mgller et al. 2014; Demeyrier et al.
2016), différentes tailles de trou d’entrée des nichoirs (Menkhorst 1984; Nilsson 1984; Le Roux et al.
2016) ou des gites a chauves-souris (Goldingay et al. 2007), différentes orientations (Ardia et al. 2006;

Goodenough et al. 2008), ou différents types de supports (Le Roux et al. 2016).

Cependant, beaucoup de dispositifs artificiels sont aussi issus d’observations ad hoc d’utilisation d’un
dispositif sans expérimentation formelle (Goldingay & Stevens 2009), voire sur 1’observation
d’individus utilisant des constructions anthropiques qui ne leur étaient pas particuliérement destinées
initialement. C’est le cas par exemple pour les flots artificiels créés suite a des opération de dragage le
long des cotes (Erwin et al. 2003; Scarton et al. 2013). Certains de ces Tlots ont été utilisés avec succes
par des laro-limicoles coloniaux pour se reproduire (Scarton et al. 2013) ce qui a depuis encouragé les
gestionnaires a développer la création d’ilots artificiels spécifiquement pour la conservation de ces
especes (Scarton et al. 2013; Wilson et al. 2020). De méme, la construction de murs pour la
nidification des faucons crécerellettes Falco naumanii au Portugal est basée sur 1’observation de
I’utilisation par I’espéce de cavités au sein de murs de terre cuite sur des batis en voie de dégradation

(Catry et al. 2009; Gameiro et al. 2020).

L’évitement d’un dispositif artificiel par 1’espéce cible ne signifie pas qu’il constitue un habitat de
mauvaise qualité. Plusieurs études ont ainsi montré que les individus peuvent ignorer ou éviter un
habitat qui leur est pourtant favorable en termes de survie ou de reproduction (Gilroy & Sutherland
2007). On parle alors de « piege perceptif » (Patten & Kelly 2010) ou de « ressource sous-évaluée »
(Robertson & Hutto 2006). Comme pour les pieges écologiques, ces situations sont créées par un
découplage entre signaux identifiés par I’espéce cible et qualit¢ de I’habitat en termes de valeur

sélective. Cependant, dans le cas des ressources sous-évaluées, les rapports sont inversés: les
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individus identifient des signaux de mauvaise qualité, alors que ceux qui utilisent les dispositifs
malgré tout ont une valeur sélective au moins égale a ceux utilisant 1’habitat naturel. La connaissance
des signaux conduisant a la sélection ou a I’évitement des habitats chez les espéces ciblées est donc
primordiale pour que les dispositifs artificiels ne soient pas évités, et puissent contribuer efficacement

a leur conservation (Hale & Swearer 2017).

Souvent, la pertinence du design d’un dispositif en termes de conservation est validée par ses
concepteurs lorsqu’il est utilisé par I’espéce ciblée (Goldingay & Stevens 2009; Lindenmayer et al.
2009). Cependant, méme si 1’utilisation d’un dispositif par une espéce est nécessaire pour valider sa
pertinence dans le cadre de mesures de conservation, celle-ci ne présage pas de sa qualité. Tout
d’abord, il est possible que des individus utilisent sciemment des habitats de mauvaise qualité,
notamment lorsque les habitats de bonne qualité sont déja saturés (Gill et al. 2001), on parle de
« buffer effect » (Brown 1969). De plus, comme vu précédemment, il est possible que des individus
soient trompés par les signaux fournis par les dispositifs artificiels, et identifient ceux-ci comme des
habitats de bonne qualité alors qu’ils ne le sont pas, créant une situation de piege écologique
(Robertson & Hutto 2006). La conception d’un dispositif est donc une étape déterminante pour assurer
son succes pour la conservation des populations ciblées. Cette conception doit se baser sur une bonne
connaissance de I’habitat naturel que le dispositif est sensé suppléer, ainsi que de 1’écologie de
I’espeéce cible, I’objectif recherché étant que la valeur sélective des individus utilisant les dispositifs
artificiels ne soit pas réduite en comparaison a son habitat naturel. Le choix du trait d’histoire de vie —
reproduction ou survie — a favoriser par la mise ne place du dispositif doit aussi dépendre de la

stratégie d’histoire de vie de la population.

4.2.3) Conservation et stratégies d’histoire de vie des espéces et des populations

La théorie des stratégies d’histoire de vie prédit que chaque individu optimise sa stratégie pour
transmettre ses genes (Stearns 1992). 11 s’agit en particulier de répartir de facon optimale son énergie
entre D’effort de reproduction actuel et futur. Dans un contexte ou les ressources sont limitées,
I’allocation d’énergie a la reproduction actuelle se fait au détriment de la survie de I’individu et donc

des reproductions futures, et vice versa. La conséquence de cette limite énergétique est 1’apparition de
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compromis entre ces deux traits d’histoire de vie. Le niveau d’énergie allou¢ a la survie ou a la
reproduction est optimisé par les individus en fonction de leur environnement, ce qui résulte en une
gamme de stratégies d’histoire de vie allant de stratégies lentes favorisant la survie, aux stratégies
rapides favorisant la reproduction (Stearns 1992; Dammhahn et al. 2018). Les stratégies lentes sont
caractérisées par une survie adulte élevée, une fécondité faible et des comportements associés, comme
une faible prise de risque. Les stratégies rapides sont, au contraire, définies par une fécondité élevée,
une prise de risque parental plus forte et une survie adulte faible. Ce continuum « lent-rapide » a été
identifié au sein de nombreux groupes taxonomiques, que ce soit chez les mammiferes (Promislow &
Harvey 1990) (Promislow and Harvey 1990), les oiseaux (Seether & Bakke 2000), les reptiles (Clobert

et al. 1998), et méme les plantes (Salguero-Gomez et al. 2016).

La position d’une espéce sur ce continuum est contrainte par son environnement local. Lorsque les
pressions de I’environnement qui s’exercent sur la survie adulte de 1’espéce sont imprévisibles, les
stratégies rapides sont favorisées, mais quand de fortes variations des conditions environnementales
augmentent les incertitudes sur le succeés de reproduction, les stratégies lentes sont favorisées (Schaffer
1974). Les facteurs environnementaux qui influencent la survie adulte sont, par exemple, la
compétition inter et intraspécifique, la distance migratoire ou aux habitats d’alimentation, ou encore la
densité de prédateurs ciblant les adultes. La fécondité et la reproduction sont influencées par le risque
de prédation des jeunes, la météorologie, le microclimat au sein des nids ou des abris, la disponibilité
de la ressource alimentaire ou encore la diversité génétique de la population. La stratégie optimale
varie ainsi au sein des groupes taxonomiques en fonction de gradients environnementaux, tels que
I’altitude (Badyaev & Ghalambor 2001) ou I’urbanisation (Sepp et al. 2018) qui sont eux méme
associés a des degrés de prévisibilités divers de ’environnement. Cette stratégie optimale peut aussi
varier au sein d’une méme espéce, entre populations et individus vivant dans des contextes
environnementaux différents (Ardia 2005a; Beston 2011; Cayuela et al. 2016; Boyle et al. 2016;

Martin et al. 2019).

La position d’une population sur le gradient lent-rapide a des conséquences importantes sur sa

dynamique et sur la réponse a des modifications de I’environnement. L impact des variations des traits
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d’histoire de vie liés a la survie sera en effet plus fort sur le taux de croissance de populations ayant
une stratégie lente, alors que le taux de croissance des populations a stratégies rapides sera
proportionnellement plus sensible aux variations des traits liés a la reproduction et a la fécondité
(Caswell 2000; Manlik et al. 2018). Ce constat a des implications trés concrétes pour la gestion et la
conservation des populations. Par exemple, le prélévement d’adultes ayant une probabilité de survie
élevée aura un impact plus fort qu’une baisse de la fécondité sur le taux de croissance d’une
population lente. Au contraire, une forte mortalité juvénile comparée aux sites naturels, liée par
exemple a un manque de ressources alimentaires ou a un fort taux de prédation, peut fortement réduire
la croissance d’une population rapide (Oli 2004; Stahl & Oli 2006; van de Kerk et al. 2013). De la
méme fagon, les conséquences des actions de conservation seront différentes selon la stratégie
d’histoire de vie des populations. Ainsi, un aménagement favorisant la reproduction donnera moins de
résultats au sein d’une population ayant une stratégie démographique lente par rapport a une
population ayant une stratégie rapide, et une action visant a améliorer la survie d’une population ayant
une stratégie démographique rapide aura probablement moins de résultats que pour une population
« lente ». Cette différence a aussi un impact sur la capacité des populations a éviter les piéges
écologiques. En cas de découplage entre la qualité et DIattractivité d’un habitat restauré ou d’un
dispositif artificiel, le processus de sélection naturelle d’individus capables de s’adapter ou de
s’échapper de ces pieges sera plus long au sein des espéces a longue durée de vie qu’au sein des
espeéces aux stratégies rapides. Ainsi les pieéges écologiques sont susceptibles d’impacter plus
fortement les espéces avec une stratégie lente que les especes aux stratégies rapides (Hale, Treml, et

al. 2015).

La connaissance de la stratégie d’histoire de vie d’une population est donc essentielle pour pouvoir
définir les meilleures stratégies de conservation ou de gestion a mettre en ceuvre. Cette connaissance
permet de prédire I’impact attendu d’un dispositif artificiel sur I’espece cible en fonction du trait que
ce dispositif doit favoriser. Son efficacité sera maximale s’il favorise les traits ayant les impacts les
plus forts sur la démographie de la population ciblée, et donc tient compte de sa stratégie d’histoire de

vie. Une population a stratégie démographique rapide répondra mieux a un dispositif favorisant sa
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reproduction, alors qu’une population a stratégie démographique lente sera favorisée par un dispositif

améliorant sa survie.

4.3) Evaluation de I'efficacité des dispositifs artificiels pour la conservation
4.3.1) Synthése bibliographique de I'évaluation... Qu’est ce qui est évalué ?

Les études sélectionnées par Conservation evidence décrivent 1’effet des mesures de conservation sur
les espéces qu’elles ciblent et sont donc un bon échantillon pour analyser comment ces mesures sont
évaluées du point de vue de 1’écologie des especes. Parmi ces études, celles portant sur les dispositifs
artificiels au bénéfice des oiseaux et des chauves-souris analysent ou décrivent a 80% (169/212)
I’occupation des dispositifs par les espéces ciblées (100% des études sur les dispositifs pour les
chiroptéres, 71% pour les oiseaux) (Tableau 1). La valeur sélective des individus qui les utilisent ou
des traits d’histoire de vie associés (survie et/ou reproduction) est décrite dans 62% des études chez les
oiseaux (97/157) mais dans aucune chez les chiroptéres (0/55). Toutefois, la comparaison de ces
paramétres (occupation, trait d’histoire de vie) avec les habitats naturels que ces dispositifs artificiels
remplacent est nécessaire pour évaluer leur efficacité (Lambrechts et al. 2010). En ajoutant a cette
synthése 77 études sur les mares artificielles et les hibernaculum créés pour les amphibiens, on
constate que 20% seulement des études listées dans Conservation evidence comparent la reproduction
ou la survie des individus entre dispositif artificiel et milieu naturel (30% chez les oiseaux, 13% chez
les amphibiens et 4% chez les chiroptéres), et seulement 9% des études comparent I’occupation des
dispositifs artificiels avec celle des habitats naturels, 18 chez les oiseaux (11%) et 2 chez les
chiropteres (4%). Au final, seulement 11 études comparent a la fois la fitness et 1’occupation entre les
deux types d’habitats, et uniquement chez les oiseaux, soit a peine 4% (11/289) de I’ensemble des
études sur les dispositifs synthétisées par Conservation evidence. Méme si plusieurs études plus
récentes comparent également occupation et reproduction ou survie entre les deux types d’habitats
(Libois et al. 2012; Sutherland et al. 2014; Bourgeois et al. 2015; Bragin et al. 2017), ces études

restent extrémement rares.

Un autre aspect de 1’évaluation des dispositifs concerne le codt de leur mise en place, de leur entretien

et leur durabilité. En effet, dans un contexte de ressources financiéres limitées pour la conservation des
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espéces, la décision de mise en place de dispositifs artificiels par les gestionnaires, aménageurs et
conversationnistes s’appuie autant sur les aspects financiers que sur I’intérét écologique du dispositif.
La durabilité des dispositifs a ainsi été évaluée a de rares occasions pour les nichoirs (Lindenmayer et
al. 2009; Lindenmayer et al. 2017), les Tlots artificiels (Keith & Skjei 1974) ou les bétis (Gameiro et al.
2020). Le cott de fabrication, de mise en place et de maintenance des dispositifs fait également 1’objet
de plusieurs études (McKenney & Lindenmayer 1994; Spring et al. 2001; Bedolla-Guzman et al. 2016;

Gameiro et al. 2020).

Globalement, cette synthése montre que les nombreux dispositifs artificiels utilisés pour la
conservation ont été évalués sous plusieurs aspects, et principalement sous 1’angle de leur utilisation
par les espéces cibles et de leur effet sur la valeur sélective des individus qui les utilisent. Cependant,
seulement une étude sur cing compare ces dispositifs avec les habitats naturels qu’ils sont sensés
imiter ou remplacer, et a peine plus d’une dizaine d’études comparent occupation, et reproduction ou
survie des individus, entre les deux types de milieux. Or ces deux analyses sont nécessaires pour

pouvoir s’assurer que les dispositifs mis en place ne sont pas des pieges écologiques.

4.3.2) Dispositifs artificiels et piéges écologiques

Comme vu précédemment, les dispositifs artificiels ne présentent pas les mémes caractéristiques que
les habitats naturels, que ce soit au niveau des matériaux de construction, des contraintes
microclimatiques (Amat-Valero et al. 2014). Par conséquence des différences sont observées, par
exemple au niveau des parasites qui les occupent (Wesolowski & Stanska 2001), ou encore des
communautés bactériennes/fongiques qu’ils favorisent (Goodenough & Stallwood 2012). Leur
positionnement spatial est par ailleurs totalement dépendant des choix anthropiques, ce qui peut limiter
leur pertinence pour répondre aux besoins des especes ciblées, notamment parce que ce
positionnement est souvent contraint par les exigences des porteurs de projets dans le cadre des
mesures compensatoires (délimitation spatiale stricte des périmétres de compensation), ou bien
dépendant de contraintes comme 1’accessibilité aux sites pour les espéces cibles (Tatin & Renet 2016).
Ces différences par rapport aux habitats naturels peuvent donc avoir des impacts, sur leur attractivité a

I’endroit des especes ciblées, ainsi que sur la valeur sélective des individus qui les utilisent.
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Ces dispositifs artificiels peuvent ainsi étre plus attractifs que leurs équivalents naturels car plus
facilement détectés par les especes cibles (Rodriguez-Ruiz et al. 2011), mais ils peuvent aussi étre
soumis a une prédation plus importante pour les mémes raisons (Parejo & Aviles 2011). De plus, si
aucune action de restauration des habitats naturels environnants n’est effectuée en paralléle de la mise
en place de ces dispositifs, les individus attirés peuvent se retrouver spatialement piégés (Gameiro et
al. 2020), parfois dans un environnement défavorable ou sub-optimal en termes de fécondité ou de
survie, ce qui est la définition méme du piege écologique (Gutzler et al. 2015). L’utilisation de gites
artificiels (nichoirs pour oiseaux, gites a chiropteres, garennes pour lapins, etc.) est tout
particulierement associée au risque de créer des pieges écologiques (Klein et al. 2007; Rodriguez-Ruiz
et al. 2011; Demeyrier et al. 2016). Des études récentes ont d’ailleurs montré que ceux-Ci peuvent
constituer des pieges mortels pour leurs hotes dans certaines conditions (Flaquer et al. 2014; 1. Catry et

al. 2015). Cependant, nous 1’avons vu, ces dispositifs restent insuffisamment évalués.

Seules quelques études ont tenté d’évaluer explicitement si les dispositifs artificiels étaient des pieges
écologiques, essentiellement dans le cas des oiseaux (nichoirs ou terriers artificiels) (Klein et al. 2007;
Mand et al. 2009; Rodriguez-Ruiz et al. 2011; Bjorklund et al. 2013; Demeyrier et al. 2016; Goldingay
2017; Bragin et al. 2017). Cependant trés peu testent réellement 1’hypothése de piege écologique.
Certaines études qui prétendent tester les piéges écologiques comparent en fait différents types de
dispositifs artificiels (Rodriguez-Ruiz et al. 2011; Demeyrier et al. 2016) et concluent a 1’effet négatif
ou positif d’un type de dispositif par rapport a un autre. Or ces études ne comparent pas les dispositifs
artificiels évalués avec I’habitat naturel qu’ils sont censés remplacer ou complémenter, et rien ne
permet donc de dire si ces dispositifs sont bénéfiques ou néfastes pour les especes visées. D’autres
études comparent bel et bien la valeur sélective des individus (survie, reproduction, condition
corporelle) utilisant des dispositifs artificiels et des habitats naturels mais elles n’évaluent pas la
préférence des individus entre les deux types d’habitat (Klein et al. 2007; Bjorklund et al. 2013;
Goldingay 2017). Or si un dispositif artificiel néfaste pour la survie ou la reproduction d’une espece
n’est pas sélectionné préférenticllement par elle, il ne s’agit pas d’un piége écologique, mais d’un

habitat de mauvaise qualité pour I’espéce qui peut devenir un puit démographique si le taux
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d’accroissement de la population qui ’utilise est inférieur a 1 (Battin 2004). Enfin, d’autres études
comparent des mesures indirectes de I’attractivité des différents types d’habitat, comme la date
d’installation ou de ponte (Bragin et al. 2017) ou la densité de nids (Mand et al. 2009) qui ne
permettent pas de conclure de fagon certaine a une préférence de 1’espéce cible pour le dispositif
artificiel. Finalement, a notre connaissance, la seule étude évaluant de fagon robuste et explicite si un
dispositif artificiel constitue ou non un pi¢ge écologique pour I’espéce ciblée est celle de Sutherland et
al. (2014). Cette étude montre que les terriers artificiels installés pour le Manchot pygmée Eudyptula
minor sont préférés aux terriers naturels et que les poussins des manchots qui les utilisent ont une
meilleure condition corporelle. Les méthodes et résultats d’autres études permettraient également de
tester I’hypothése de piége écologique mais ne le font pas explicitement (Shealer et al. 2006; Libois et
al. 2012; Bourgeois et al. 2015). Il faut noter que ces quatre études portent sur la conservation
d’oiseaux marins, qui constituent donc certainement le groupe taxonomique pour lequel 1’utilisation de
dispositifs artificiels pour la conservation est le mieux évalué, alors que d’autres groupes comme les
passereaux par exemple ont bénéficié de bien plus de programmes les utilisant (Sutherland et al.

2019).

La question de piege écologique n’est donc quasiment jamais posée lors de I’évaluation des dispositifs
artificiels, et lorsqu’elle 1’est, cette question n’est pas abordée d’une facon satisfaisante pour y
répondre, a une exception prés. Vu I’engouement que ces dispositifs suscitent, notamment dans le
cadre de mesures compensatoires (Le Roux et al. 2016), il est aujourd’hui crucial d’évaluer 1’impact
de leur mise en place et notamment de vérifier qu’ils ne sont pas, dans certaines situations, des pieges
écologiques. De ce cas, il est alors urgent de produire des recommandations pour leur utilisation

optimale dans une optique de conservation des espéces visées par ces dispositifs.

5) Concepts et objectifs de la these

Cette these vise a évaluer la pertinence d’un certain nombre de dispositifs artificiels de conservation
des vertébrés utilisés actuellement en génie écologique par les gestionnaires d’espaces naturels, les
écologues de la restauration ou dans le cadre de la compensation écologique. Pour ce faire, cette these
a pour objectifs de (i) évaluer dans quelle mesure ces dispositifs peuvent constituer des pieges
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écologiques, en particulier en les comparant a leurs équivalents naturels, et, d’autre part de (ii)
identifier certains mécanismes impliqués dans la création de ces pieges le cas échéant afin de

formuler des recommandations de bonnes pratiques pour 1’utilisation de ces dispositifs.

Le modele conceptuel sur lequel s’appuie la méthodologie d’évaluation et de recommandation utilisée
dans cette these est illustré Figure 16. Il s’agit de tester formellement 1’hypothése de piége écologique
pour un certain nombre de dispositifs artificiels utilisés concretement dans le cadre de programmes de
conservation. Contrairement a Part et al. (2007) qui proposent une méthodologie basée en premier lieu
sur I’étude de I’impact des caractéristiques de 1’habitat sur la valeur sélective des individus, puis de
I’attractivité de 1’habitat pour I’espéce cible, je propose de comparer en premier lieu la préférence des
individus entre les dispositifs artificiels et leur équivalent naturel, puis de comparer la valeur sélective
des individus entre les deux types d’habitats. En effet, une moindre sélection du dispositif artificiel
induit son échec (en termes de conservation) et une perception défavorable par I’espéce cible, le
sortant ainsi du cadre des piéges écologiques. En revanche, en cas de préférence égale ou supérieure
pour le dispositif artificiel, il devient nécessaire de comparer I’impact des deux types d’habitats sur la
valeur sélective des individus. L’effet délétére du dispositif sur un ou plusieurs proxys de la valeur

sélective peut alors conduire a I’identifier comme un pi¢ge écologique.

Aprés avoir testé I’hypothése de piége écologique, je m’intéresserai aux mécanismes qui peuvent
conduire a impacter négativement la valeur sélective des individus, ou au contraire qui peuvent
permettre aux especes cibles d’éviter les pieges écologiques, et ce a différents niveaux de la définition
du piége écologique (attractivité / valeur sélective). En effet, une bonne connaissance de ces
mécanismes peut permettre de formuler des recommandations de bonnes pratiques pertinentes pour

I’utilisation des dispositifs artificiels par les gestionnaires.
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COMPARAISON dispositif artificiel vs. habitat
naturel
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Figure 16 : Modele conceptuel d’évaluation des dispositifs artificiels par le test de I’hypothése
écologique

Mon principal mod¢le d’étude est le Rollier d’Europe Coracias garrulus. Cet oiseau migrateur menacé
est totalement dépendant de la disponibilité en cavités pour sa reproduction (Cramp 1985a). Il utilise
largement a la fois les cavités naturelles creusées par les pics et les guépiers (Cramp 1985a; Christof
1991), et les nichoirs artificiels mis a sa disposition par les gestionnaires (Rodriguez-Ruiz et al. 2011),
ce qui fait de lui un excellent candidat au test de ’hypothese de piége écologique. De plus, j’étudie
cette espéce depuis plus de 12 ans en France, ce qui me permet d’avoir accés a une base de données
historique regroupant données d’occupation et de reproduction, et ce sur plusieurs sites ou pour les
couples utilisant nichoirs et cavités naturelles. Mon second modele d’étude est un groupe d’especes,
les laridés coloniaux nichant dans les lagunes et étangs du Sud de la France. Les sept espéces étudiées
profitent notamment d’un large réseau de sites de reproduction artificiels créés et suivis dans le cadre
du programme LIFE+ ENVOLL, mais nichent également sur des sites naturels. Ce programme a
permis dix années de suivi intensif et quasi exhaustif de toutes les colonies du Sud de la France,

constituant un jeu de données unique.
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La thése est structurée en cinq chapitres suivis d’une discussion générale. Les chapitres deux a cing
sont présentés sous forme d’articles Soumis ou en cours de préparation. Les suppléments d’information

de chaque chapitre sont situés en annexe a la fin du manuscrit.

Je présente succinctement les deux modeles d’étude dans un premier chapitre afin d’apporter au
lecteur les connaissances suffisantes sur leur écologie respective pour la bonne compréhension des

chapitres suivants.

Dans un second chapitre, je compare chez le Rollier d’Europe les différents traits d’histoire de vie de
différentes populations en Europe et met en évidence un gradient de stratégies d’histoire de vie, qui
appelle différentes mesures de conservation a I’échelle de chaque population, certaines n’incluant pas
nécessairement les dispositifs artificiels. Je montre I’importance que revét la bonne connaissance de
I’écologie des populations ciblées avant la mise en place de mesures de conservation telles que

I’utilisation de dispositifs artificiels.

Dans un troisiéme chapitre, j’effectue le second niveau du test de I’hypothése de piége écologique, qui
est souvent le plus compliqué a mettre en ceuvre et le moins étudié, c’est-a-dire la comparaison de la
valeur sélective entre 1’habitat naturel et le dispositif artificiel. Pour cela, je compare le succes
reproducteur du rollier entre sites naturels et artificiels en utilisant les suivis effectués sur trois

populations du Sud de la France.

Dans un quatriéme chapitre, j’utilise cette méme espéce pour tester formellement 1’hypothése de piege
écologique a 1’échelle d’une population du Sud de la France. Suivant le modéle conceptuel développé
ci-dessus (Figure 16), je compare I’attractivité puis le succés reproducteur entre nichoirs et cavités
naturelles afin de conclure sur la pertinence de 1’utilisation des nichoirs pour la conservation de cette
population de rollier. J’explore également 1’effet du microclimat au sein des deux types de nid sur
I’occupation et la reproduction, un mécanisme pouvant €tre a 1’origine de la création de picges.
Jutilise les résultats pour proposer des bonnes pratiques dans I’utilisation des nichoirs pour la

conservation du rollier.
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Mon cinquiéme chapitre vise a généraliser mon propos, en adaptant les méthodes utilisées pour tester
I’hypothése de piege écologique chez le rollier sur un autre modé¢le d’étude, les laridés coloniaux
nichant dans le Sud de la France utilisant des Tlots aménagés (sites artificiels) et non-aménagés (sites
naturels), dont les populations nicheuses ont été suivies de maniere quasi exhaustive pendant dix ans.
J’utilise une approche bayésienne pour modéliser I’occupation et 1’abandon des sites de nidification et
I’effet de différents facteurs sur cette dynamique, et en particulier ’effet des caractéristiques physiques
des Tlots aménagés. J’explore également 1’effet de ces caractéristiques sur la reproduction des laridés

sur les Tlots aménagés et utilise mes résultats pour formuler des recommandations de gestion.

Enfin, a la lumiére des résultats obtenus dans les différents chapitres, je formule des recommandations
pour I’évaluation et la conception de différents dispositifs artificiels classiquement utilisés par les
gestionnaires. Pour cela, je m’appuie également sur d’autres études et expériences de gestion menées
en paralléle des chapitres présentés. Je propose enfin une nouvelle méthodologie pour la conception de
projets de restauration, notamment ceux utilisant les dispositifs artificiels, qui pourrait concilier les
impératifs de gestion et les incertitudes sur les connaissances écologiques des especes cibles et des

interactions avec leur habitat.
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Chapitre 1

Modeéles d’étude

1. Le Rollier d’Europe

Mon principal mod¢le d’étude est le Rollier d’Europe Coracias garrulus Linnaeus, 1758 (Figure 17),
un oiseau de I’ordre des Coraciiformes. Il fait partie de la famille des Coraciidae, dont il est le seul
représentant sur le continent Européen. C’est 'un des oiseaux les plus colorés du Paléarctique
occidental, dont le nom vernaculaire rappelle les roulades sonores et rauques qui lui servent de cris
ainsi que les roulés de sa parade nuptiale spectaculaire et de sa défense territoriale (Guillaumot 2018).

Le Rollier d’Europe est utilisé comme modele dans les Chapitres 2 a 4.

Figure 17 : Rollier d’Europe en vol. ©Peter Harris

1.1 Description

De la taille et de I’allure d’un petit corvidé, le Rollier d’Europe mesure une trentaine de centimeétres de

long pour environ soixante-dix centimeétres d’envergure. Les adultes pésent entre 140 et 160 grammes
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(Cramp 1985; Demongin 2015, Observations personnelles non publiées). Son bec fort et noir
d’environ quatre centimetres est généralement crochu. Son plumage majoritairement bleu turquoise
(majorité de I’aile, ventre et téte) comprend aussi le brun roux (manteau), le bleu outremer (dos et
petites couverture) et le noir sur les rémiges primaires. Le dimorphisme sexuel est quasiment absent

chez cette espéce (Cramp 1985a; Christof 1991; Demongin 2015).

Le Rollier d’Europe est polytypique avec deux sous-espéces décrites: la sous-espéce nominale
Coracias garrulus garrulus qui niche en Europe, au proche Orient, au Kazakhstan et en Asie centrale,
et la sous-espéce asiatique Coracias garrulus semenowi qui niche essentiellement au moyen Orient
(Iran) a I’Est de I’ Asie centrale jusqu’a 1’Ouest de la Chine, cette derniére sous-espece différant de la

premiére par un plumage plus strié sur le ventre et la poitrine (Cramp 1985a).

1.2 Cycle de vie

Répartition

En Europe, le Rollier d’Europe niche sur I’essentiel du Bassin Méditerranéen, depuis le Portugal
jusqu’en Israél (Cramp 1985a; Tokody et al. 2017), mais aussi en Europe centrale et continentale,
depuis 1’Autriche jusqu’en Russie et depuis 1’Ukraine jusqu’en Lettonie. En France, on le trouve
nicheur exclusivement en climat méditerranéen, depuis la plaine du Roussillon (Pyrénées orientales)
jusqu’en vallée de I’Argens (Var) a I’Est, et jusqu’a la limite entre la Drome et le Vaucluse au Nord.
Les principaux noyaux de population sont situés dans la plaine du Roussillon, dans le Biterrois, dans
les Costiéres de Nimes et en Basse Provence entre Alpilles, Crau et Vallée des Baux (Groupe de

Travail Rollier 2013).

Reproduction et survie

Le Rollier d’Europe est migrateur exclusif. Il arrive sur ses sites de reproduction entre mi-mars (a
Chypre) et le mois de juin pour les plus tardifs (Saunders 2016). En France, les premiers rolliers sont
classiquement observés de retour sur leurs sites de nidification au cours de la derniére semaine d’avril.

Les arrivées sont alors échelonnées jusqu’a la fin mai (Groupe de Travail Rollier 2013). Le Rollier
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d’Europe est monogame et fideéle a son site de nidification, qu’il réoccupera plusieurs années de suite
(Cramp 1985a). Cavicole secondaire stricte, il occupe principalement les loges de pic vert Picus viridis
ou de Pic noir Dryocopus martius creusées dans les grands arbres, mais aussi d’autres types de cavités
comme les nids de Guépiers d’Europe Merops apiaster abandonnés dans les sablieres, ou encore des
cavités existantes dans de vieux batiments agricoles, ou dans les nichoirs installés en sa faveur ou en
faveur d’espéce concurrente (Cramp 1985a; Vaclav et al. 2011; Rodriguez-Ruiz et al. 2011; I. Catry et
al. 2015; Tarantovich 2016; Kiss et al. 2017; Valera et al. 2019). Il pond entre 4 et 6 ceufs (min 2 ; max
9) (cf. Chapitre 2) et produit en moyenne entre 3 et 4 jeunes a I’envol. Les populations du Sud de
I’Europe sont plus productives que les populations du Nord et de I’Est (cf. Chapitre 2). L’incubation
des ceufs se fait généralement a partir du troisiéme ceuf pondu et dure entre trois et quatre semaines,
avec des éclosions échelonnées (Sosnowski & Chmielewski 1996; Guillaumot 2016). L’élevage des
poussins dure généralement quatre semaines mais 1’envol des jeunes peut s’étaler sur plusieurs jours.
La survie apparente des adultes d’une année sur I’autre est comprise entre 0.54 et 0.83 selon les
populations (cf. Chapitre 2) et similaire entre males et femelles (Rodriguez-Ruiz et al. 2020). Un
gradient décroissant de survie Nord-Sud semble exister en Europe (cf. Chapitre 2). La survie juvénile
apparente (mélangeant survie réelle et dispersion) est comprise entre 0.08 et 0.11 en Espagne

(Rodriguez-Ruiz et al. 2020).

Migration et hivernage

La migration post-nuptiale démarre dés fin juillet pour certains individus des populations du sud de
I’Europe (Saunders 2016) mais les départs ont principalement lieu entre mi-aoQt et mi-septembre
(Emmenegger et al. 2013; Catry et al. 2014; Rodriguez-Ruiz et al. 2014; Finch et al. 2015). Les
individus des populations de 1’ouest de I’Europe traversent la Méditerranée en quelques heures puis le
Sahara en seulement quelques jours, avant une halte migratoire prolongée au Sahel pouvant durer un a
deux mois. La traversée de la forét équatoriale est également trés rapide, puis les rolliers passent deux
a trois mois entre novembre et février sur leur site d’hivernage en Afrique australe (principalement
Angola, Namibie, Botswana, Zambie, Afrique du Sud, Mozambique) (Données personnelles non

publiées, Emmenegger et al. 2013; Rodriguez-Ruiz et al. 2014; Finch et al. 2015). La plupart des longs
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trajets sont effectués de nuit (Données personnelles non publiées, Rodriguez-Ruiz et al. 2014). La
migration prénuptiale démarre des la fin du mois de février et est globalement plus rapide que la
migration post nuptiale. Les rolliers effectuent généralement une migration en boucle par rapport au
trajet automnale, en passant au printemps plus a I’Est par la péninsule arabique pour les populations de
I’Est de I’Europe, ou légérement plus a 1’Ouest pour les populations du Sud-Ouest de 1’Europe, apres
une halte de deux a quatre semaines au Nord de I’Equateur (Données personnelles non publiées,

Rodriguez-Ruiz et al. 2014; Finch et al. 2015).

1.3 Régime alimentaire

Le Rollier d’Europe est un macro-insectivore opportuniste. Les gros insectes tels que les orthopteéres,
coléopteres et hémipteres (cigales) représentent jusqu’a 95% de ses proies. Il se nourrit également
d’autres invertébrés (scolopendres, arachnides) et ponctuellement de petits vertébrés (rongeurs,
lézards, batraciens) (Données personnelles non publiées, Christof 1991; Kiss 2014; Guillaumot 2018;

Catry et al. 2018).

1.4 Statut de conservation et Menaces

Le Rollier d’Europe est classé « LC » (Least concerned — Non concerné) sur la liste rouge de I’'UICN
depuis 2015 (IUCN 2016). Cependant, ses populations sont en diminution constante depuis plusieurs
décennies a 1’échelle mondiale et il était précédemment classé « NT » (Near threatened — Quasi
menacé) (MME & Birdlife-International 2008). Il a disparu de nombreux pays ou il était autrefois
abondant au cours des deux derniéres décennies (Allemagne, Danemark, Suede, Estonie, Slovaquie,
République Tchéque, Slovénie) (Tokody et al. 2017). Les populations du Nord et de I’Est de 1’Europe
sont particulierement réduites et menacées. Des données récentes montrent que les populations
continuent a diminuer & un rythme rapide a I’échelle du continent européen, méme si certaines

populations augmentent localement, notamment en France (Kiss et al. in prep).

Les Rolliers d’Europe sont menacés par la destruction des sites de nidification (abattage des arbres a

cavité, gestion forestiére intensive, rénovation des batis) et d’alimentation (intensification agricole,
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urbanisation) ainsi que par la diminution des ressources alimentaires (usage des pesticides) (Kiss et al.
in prep; MME & Birdlife-International 2008). Ils sont également victimes d’une chasse intense en
migration, en particulier dans la péninsule arabique (Tokody et al. 2017) mais aussi du trafic routier ou

encore des lignes a haute tension (Kiss et al. in prep; MME & Birdlife-International 2008).

1.5 Protection

Le Rollier d’Europe est listé a I’annexe I de la Directive 79/409/CEE (Directive Oiseaux), a I’annexe
IT de la convention de Berne et a I’annexe II de la Convention de Bonn sur les espéces migratrices

(CMS). C’est une espece protégée en France.

2. Les Laridés coloniaux du Sud de la France

Mon second modele d’étude, utilisé dans le Chapitre 5, est constitué par les sept especes de petits
Laridés coloniaux nichant sur le littoral méditerranéen frangais. Il s’agit de sept espéces nichant en
colonie fréeguemment plurispécifiques, possédant une forte survie adulte, un recrutement tardif et une
fécondité globalement faible et trés variable d’une année a I’autre (Sadoul, 1996). Certaines especes
sont trés mobiles et changent de site de reproduction presque chaque année, alors que d’autres sont

plus fideles a leur site, particuliérement en cas de succes de reproduction I’année précédente.

2.1 Le Goéland railleur Chroicocephalus genei

Espéce protégée en France, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, ce goéland posséde une
silhouette élancée caractéristique ainsi qu’une poitrine et un ventre légérement rosés (Figure 18a).
Males et femelles ne présentent pas de dimorphisme apparent. C’est une espéce coloniale et grégaire,
majoritairement migratrice pour les individus se reproduisant en France. 1l se nourrit principalement

de poissons et d’invertébrés aquatiques (Sadoul & Pin 2009a).

» Nidification : Le goéland railleur se reproduit préférentiellement sur des flots, dans les lagunes ou les

salines, souvent dans des colonies mixtes avec mouettes et sternes. Le nid est creusé a méme le sol,
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formant une légere dépression. Chaque couple pond en moyenne 3 ceufs, et les jeunes sont ensuite

élevés en « creche » (Besnard 2001).

» Etat de conservation : A I’échelle frangaise, il est classé vulnérable (MNHN et al. 2016) et sa

population est considérée comme fluctuante (MNHN (coord.) 2014).

2.2 La Mouette mélanocéphale Ichthyaetus melanocephalus

Espéce protégeée, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, la Mouette mélanocéphale posséde un
capuchon noir sur la téte comme la mouette rieuse (Figure 18b). A la différence de cette derniére, elle
n’a pas de noir sur les primaires. Le bec et les pattes sont rouge foncé. Elle se nourrit essentiellement

d’insectes, mais aussi de poissons et mollusques (Sadoul & Pin 2009Db).

* Nidification : La Mouette mélanocéphale s’installe en larges colonies sur des ilots, de préférence
recouverts au moins partiellement de végétation (sansouires, fourrés halophiles), mais aussi sur des
roselieres dégradées. Son nid est en général formé de végétaux. Chaque couple éléve deux a trois

petits (Sadoul & Pin 2009b).

» Etat de conservation: A 1’échelle frangaise, elle n’est pas menacée (MNHN et al. 2016) et sa

population est considérée comme en augmentation (MNHN (coord.) 2014).

2.3 La Mouette rieuse Chroicocephalus ridibundus

La mouette rieuse est une espéce protégée, inscrite en Annexe Il partie B de la Directive Oiseaux.
L’adulte en plumage nuptial a une calotte brun foncé sur la téte et le dos et dessus des ailes gris clair
(Figure 18c). Les deux sexes sont identiques. Le capuchon sombre disparait aprés la reproduction. Le
bec est rouge avec I’extrémité noire. Les pattes et les doigts sont rouges. La mouette rieuse est
omnivore, mais se nourrit surtout d’insectes, de poissons et de lombrics. C’est une espéce

« opportuniste » qui se nourrit et se rassemble en grands groupes pour la nuit (Sadoul & Pin 2009c¢).

« Nidification : La Mouette rieuse occupe de préférence des sites pourvus de végétation (salicorne,

obione, etc.) dans les roseliéres et ilots des étangs et marais d’eau douce. Son nid est fait a base de
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végétaux. Elle s’installe souvent avant les autres Laridés coloniaux et favorise la création de colonies
mixtes en attirant les autres espéces qui tirent parti de sa stratégie de défense des nids efficace contre

les prédateurs. Elle pond entre deux et trois ceufs.

« Etat de conservation : A 1’échelle frangaise, sa population est en déclin (MNHN (coord.) 2014) et

elle est classée quasi-menacée (MNHN et al. 2016).

Figure 18 : Espéces de mouettes et de goélands coloniaux se reproduisant dans le Sud de la France. (a)
Colonie de Goélands railleurs Chroicocephalus genei ©El Golli Mohamed; (b) Mouette mélanocéphale
Ichthyaetus melanocephalus ©Michel wal ; (c) Mouette rieuse et son poussin Chroicocephalus

ridibundus ©Alexiyas

2.4 La Sterne naine Sternula albifrons

Espece protégée, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, la Sterne naine est la plus petite des
sternes présentes en France. Elle se reconnait par sa queue courte, son front blanc trés net et le bec
jaune a bout noir. Les pattes sont jaunes (Figure 19a). Migratrice exclusive, elle arrive sur ses sites de
nidification début avril. La Sterne naine se nourrit de petits poissons, crustacés, insectes, et parfois de

mollusques (Lascéve & Pin 2009).

» Nidification : La Sterne naine niche en petites colonies souvent peu denses sur le haut des plages, les
digues et les Tlots dans les lagunes, de préférence dans des zones sans végétation. Le nid est une petite

dépression dans le sol (Lasceve & Pin 2009).

« Etat de conservation : A ’échelle frangaise, I’espéce n’est pas menacée (MNHN et al. 2016) et sa

population est considérée comme stable (MNHN (coord.) 2014).
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2.5 La Sterne pierregarin Sterna hirundo

Espéce protégée, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, la Sterne pierregarin est la plus
commune de nos sternes. Elle a le bec rouge terminé par une pointe noire. Ses pattes sont rouges
(Figure 19b). Migratrice stricte, elle arrive sur ses sites de reproduction dés la mi-mars. Elle se nourrit

essentiellement de petits poissons et marginalement de batraciens et d’insectes (Flitti & Durand 2009).

* Nidification : La Sterne pierregarin exploite divers types d’ilots isolés pour sa reproduction, que ce
soit au sein des marais, étangs et lagunes littorales ou a I’intérieur des terres. Elle niche généralement
en colonies mais parfois de maniére isolée. Le nid est une simple dépression creusée dans le sol (Flitti

& Durand 2009).

* Etat de conservation : A 1’échelle frangaise, I’espéce n’est pas menacée (MNHN et al. 2016) et sa
population est considérée comme en augmentation (MNHN (coord.) 2014). Toutefois, la population a
subi une baisse importante sur le littoral méditerranéen frangais au début des années 2000 (Flitti &

Durand 2009).

Figure 19 : (a) Couple de Sternes naines Sternula albifrons ©Aungtin Puovedaho'j ‘(t_)) Sterne

pierregarin Sterna hirundo ©Charles J Sharp

2.6 La Sterne hansel Gelochelidon nilotica

Espece protégée, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, la Sterne hansel est plutét blanche en

dessous et gris clair dessus. Les pattes et les doigts sont noirs, ainsi que le bec long et épais. En
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plumage nuptial, la calotte et la nuque sont noires (Figure 20a). La queue est nettement échancrée. La
Sterne hansel est migratrice exclusive et a un régime alimentaire varié, composé d’insectes, de petits
mammiféres, batraciens, crustacés et parfois d’ceufs, de poussins et de poisson. Contrairement aux

autres sternes, la Sterne hansel cherche sa nourriture dans les terres (Sadoul & Pin 2009d).

* Nidification : La Sterne hansel recherche des flots plus ou moins végétalisés, principalement dans les
lagunes, salins et parfois les marais d’eau douce. Elle niche généralement en colonie mixte avec les
autres laro-limicoles coloniaux. Elle pond généralement trois ceufs dans une faible dépression tapissée

de coquillages (Sadoul & Pin 2009d).

« Etat de conservation : A ’échelle francaise, elle est classée vulnérable (MNHN et al. 2016) et sa
population est considérée comme en augmentation (MNHN (coord.) 2014). L’espéce est considérée

comme rare.

2.7 La Sterne caugek Thalasseus sandvicensis

Espéce protégée, inscrite en Annexe | de la Directive Oiseaux, la Sterne caugek a un manteau gris
cendré. Son bec est long et noir, avec le bout jaune. Elle possede une huppe érectile sur sa calotte noire
(Figure 20b). La queue blanche, trés échancrée, est prolongée par deux longs filets. La sterne caugek

est migratrice et se nourrit quasi-exclusivement de poissons (Sadoul & Pin 2009¢).

« Nidification : La Sterne caugek niche en colonies trés denses a proximité du littoral, en compagnie
d’autres especes coloniales, de préférence sur des ilots nus. Elle pond en général deux ceufs au sein

d’une cuvette creusée dans le sol (Sadoul & Pin 2009e).

« Etat de conservation : A I’échelle frangaise, elle est classée quasi-menacée (MNHN et al. 2016) et sa

population est considérée comme en augmentation (MNHN (coord.) 2014).
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Fiure2: ) Stasel Gelochelldon nilotica©Eric Kershner ; (b) Sterne caugek

Thalasseus sandvicensis et son jeune ©Mickaél Dia

2.8 Menaces pesant sur les laridés coloniaux du Sud de la France

Les laridés coloniaux se reproduisent généralement sur des Tlots peu ou pas végétalisés, protégés des
aléas climatiques et des prédateurs terrestres. Sur le littoral méditerranéen francais, les aménagements
hydrauliques et la fixation du trait de cOte ont stoppé les processus naturels de formation des Tlots
tandis que ceux existants, soumis aux pressions naturelles des milieux (érosion, sédimentation,
végétalisation), ont largement disparu (Perennou et al. 1996; Sadoul 1996). De plus, la forte
dynamique du Goéland leucophée Larus michahellis le fait entrer en concurrence pour les sites de
nidification avec les autres laridés coloniaux, dont il prédate les nids. Ces pressions conduisent les
laridés coloniaux & choisir de se reproduire sur des sites peu propices, soit accessibles aux prédateurs
terrestres ou soumis au risque d’inondation, et conduit a des succés reproducteurs extrémement faibles
pour la majorité des espéces, ne permettant pas le renouvellement des populations (Sadoul 1996;

Cramm 2011).
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Geographical variation in pace-of-life in a long-distance

migratory-bird: implications for population management

Rollier d’Europe en vol ©Peter Harris

53



Schwartz T.%#** Besnard A.2, Avilés J. M.*, Catry T.>, Gorski A.%, Kiss O.’, Parejo D.*, Raginskis
E.®, Sniauksta L.°, Sniaukstieneé M.°, Szekeres 0., Catry L'*'*'* (under review) Geographical
variation in pace-of-life in a long-distance migratory-bird: implications for population management.
Oecologia

A Rocha France, Domaine des Courmettes, 06140 Tourrettes-sur-Loup, France

?Institut de recherche de la Tour du Valat, Le Sambuc, 13200 Arles, France

3PSL Research University, CEFE UMR 5175, CNRS, Université de Montpellier, Université Paul-
Valéry Montpellier, EPHE, 1919, route de Mende, 34293 Montpellier, France

“Department of Functional and Evolutionary Ecology (EEZA-CSIC), Carretera de Sacramento S/N, E-
04120 La Cafiada de San Urbano, 04410 Almeria, Spain

>Centro de Estudos do Ambiente e do Mar (CESAM), Departamento de Biologia Animal, Faculdade
de Ciéncias da Universidade de Lisboa, Lisbon, Portugal

®Department of Ecology and Environmental Protection, University of Warmia and Mazury in Olsztyn,
Plac Lodzki 3, 10-727 Olsztyn, Poland

"University of Szeged, Faculty of Agriculture, Institute of Animal Sciences and Wildlife Management,
Hoédmez6évasarhely, Andrassy 15., Hungary, ORCID ID: 0000-0001-9500-7130

®Latvian Ornithological Society, Skolas icla 3, Riga, LV-1010, Latvia

®Lithuanian Ornithological Society, Naugarduko g. 47-3, LT-03208 Vilnius, Lithuania

Riparia Association of Environmentalists, Matije Korvina 9, 24000 Subotica, Serbia

ICIBIO/INBIO, Centro de Investigacdo em Biodiversidade e Recursos Genéticos, Laboratorio
Associado, Universidade do Porto, Campus Agrario de Vairdo, 4485-661 Vairdo, Portugal
2CIBIO/INBIO, Centro de Investigacdo em Biodiversidade e Recursos Genéticos, Laboratorio
Associado, Instituto Superior de Agronomia, Universidade de Lisboa, Tapada da Ajuda, 1349-017
Lisboa, Portugal

¥5chool of Environmental Sciences, University of East Anglia, Norwich, NR4 7TJ, UK, ORCID ID:
0000-0002-5593-5001

*Correspondence author: 51 rue des Palombes, 34670 St-Bres, France, timothee.schwartz@arocha.org

Author’s contributions: TS, IC and AB conceived the ideas; all authors contributed substantially to the

fieldwork methodology and data collection; TS analysed the data; TS, IC and AB led the writing of the

manuscript. All authors contributed critically to the drafts and gave final approval for publication.

54



Chapitre 2

Résumé : La théorie des stratégies d'histoire de vie prédit que les animaux doivent développer des
compromis adaptatifs entre survie et reproduction pour maximiser leur valeur sélective. Il en résulte un
continuum de stratégies d'histoire de vie parmi les especes, allant de rythmes de vie lents a rythmes de
vie rapides. Il a été démontré que le rythme de vie optimal varie en fonction des gradients
environnementaux, avec I’existence d’un continuum de stratégies “lent-rapide” depuis les tropiques
jusqu’aux poéles. Au niveau intraspécifique, la variabilit¢é du rythme de vie entre populations a
cependant été peu étudiée. Dans cette étude, nous avons cherché a savoir si le rythme de vie des
populations au sein d'une méme espece suit ou non le continuum lent-rapide attend, associé a la
latitude. Nous avons analysé la variabilité des stratégies d’histoire de vie entre les populations de
Rollier d’Europe Coracias garrulus, une espece d’oiseau migratrice, en comparant les paramétres de
reproduction et la survie des adultes entre les populations sur un gradient latitudinal. Les résultats ont
montré une corrélation négative entre la survie et la taille de ponte entre les populations de rollier,
avec un rythme de vie plus lent dans les populations du nord et un rythme de vie plus rapide dans les
populations du sud : un gradient inverse a celui attendu a partir des études interspécifiques. Ces
résultats suggérent que les populations du nord bénéficieraient de mesures améliorant la probabilité de
survie des adultes, telles que la réduction des prélevements, tandis que les populations du sud
répondraient mieux aux actions favorisant le succés reproducteur, telles que l'approvisionnement en
sites de nidification. Cette étude souligne que les traits d’histoire de vie peuvent varier
considérablement entre les populations d'une méme espéce ayant une large aire de répartition, et
montre comment la connaissance de cette variabilité peut étre essentielle pour anticiper les réponses

des différentes populations aux menaces existantes ou futures ainsi qu'aux stratégies de conservation.

Mots clés: continuum lent-rapide ; stratégie d’histoire de vie ; Coracias garrulus; stratégie de

conservation ; variation intraspécifique
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Abstract:  Life-history theory predicts that animals should develop adaptive trade-offs between
survival and reproduction to maximize their fitness. This results in a continuum of life-history
strategies among species, ranging from slow to fast paces-of-life. The optimal pace-of-life has been
shown to vary within environmental gradients, with a commonly observed pattern of a slow to fast
continuum from the tropics to the poles. Within species, pace-of-life variability has however received
much less attention. In this study, we investigated whether or not the pace-of-life of populations within
a species follows the expected slow—fast continuum associated with latitude. We analysed the
variability of life-history strategies among populations of the European roller Coracias garrulus, a
long-distance migratory species, comparing breeding parameters and adult survival between
populations across a latitudinal gradient. The findings showed a negative correlation between survival
and clutch size in roller populations, with a slower pace-of-life in the northern populations and a faster
pace of life in the southern populations: a reverse gradient to what might be expected from inter-
specific studies. These results suggest that northern populations would benefit from measures
enhancing adult survival probability, such as reduction in harvesting rates, while southern populations
would respond better to actions favouring reproductive success, such as nesting site provisioning. This
study highlights that life-history traits can vary substantially between populations of a single species
with a large latitudinal breeding range, and pinpoint how knowledge about this variability may be key

in anticipating different populations’ responses to threats as well as to conservation strategies.

Keywords: slow-fast continuum; life-history strategy; Coracias garrulus; conservation strategy;

intraspecific variation
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Chapitre 2

1. Introduction

To spread its genes most effectively, an individual must balance how much energy to invest in
reproduction now or in the future. When resources are limited, investing in one life-enhancing life-
history trait (e.g. fecundity) can come at the cost of another fitness-related trait (e.g. individual
survival probability). In this context, trade-offs between life-history traits arise (Stearns 1992). Why
and when these trade-offs emerge and how they evolve — as well as their consequences on population
dynamics — are of major interest in evolutionary and conservation biology (Stearns 1992; Roff 2002;
Dammhahn et al. 2018). In variable environmental conditions, life-history theory predicts that
individuals will evolve different strategies that optimize the energy allocation trade-off between
survival and reproduction, resulting in a slow—fast pace-of-life continuum (Stearns 1992; Dammhahn
et al. 2018). Species’ life-history strategies typically range from a slow pace-of-life characterized by
low fecundity, slow development and high investment in survival, to a fast pace-of-life with high
fecundity, fast development and low survival. This continuum is widespread in different taxonomic
groups of animals, such as mammals (Promislow & Harvey 1990), birds (Sather & Bakke 2000) and
reptiles (Clobert et al. 1998), as well as in plants (Salguero-Goémez et al. 2016). The position of a
species along the slow—fast continuum is constrained by its local environment. When environmental
pressures lead to unpredictable survival rates across individuals — for instance, when predation risk of
breeding adults is high — natural selection should favour a fast pace-of-life. In contrast, when
environmental stochasticity affects reproductive success — for instance, when juvenile mortality is
unpredictable and the risk is high — a slow pace-of-life would more likely be favoured (Schaffer 1974;
Dammhahn et al. 2018; Montiglio et al. 2018). The optimal pace-of-life has thus been shown to vary
in response to environmental gradients such as latitude (Ghalambor & Martin 2001; Wikelski et al.
2003), altitude (Badyaev & Ghalambor 2001; Boyle et al. 2016) or urbanization (Sepp et al. 2018).
Variation in pace-of-life along latitudinal gradients has been widely documented in bird species and
typically ranges from a slow pace-of-life in tropical regions to a faster pace-of-life towards the poles
(Ghalambor & Martin 2001; Wiersma et al. 2007). Across this geographical gradient, diverse biotic

and abiotic factors, such as day length during the breeding season, seasonality, competition and
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predation risk, drive particular life-history traits (Lack 1947; Jetz et al. 2008; McKinnon et al. 2010;
Griebeler et al. 2010). For example, at lower latitudes, increased nest predation risks favour slow

strategies (Ghalambor & Martin 2001), while at higher latitudes, longer migration distances, higher

While the slow—fast pace-of-life continuum has been put forward to explain the diversity of life-
history patterns between species, intraspecific pace-of-life variability has received much less attention,
despite its prime interest for the study of natural selection (Montiglio et al. 2018), adaptation (Sepp et
al. 2018) and speciation (Martin & MCKay 2004). Yet, environmental variability has been shown to
drive pace-of-life variation between populations of a single species, such as the tree swallow
Tachycineta bicolor and the yellow-bellied toad Bombina variegata (Ardia 2005a; Cayuela et al.
2016). Altitudinal cline, for instance, can drive variation in life-history strategies between paired
populations, according to a meta-analysis performed on over 100 bird species (Boyle et al. 2016). A
few studies have also found intraspecific latitudinal gradients in pace-of-life: in the yellow warbler
Setophaga petechia, trait values related to survival were positively correlated to latitude, while trait
values associated to fecundity tended to decrease from the tropics to the Arctic, a similar pattern to
that found at the interspecific level (Martin et al. 2019). Conversely, other studies have found pace-of-
life getting slower with increasing latitude in two fish species, the American shad Alosa sapidissima
and the Eurasian perch Perca fluviatilis: the authors attributed this effect to temperature and climatic

gradients (Leggett & Carscadden 1978; Heibo et al. 2005).

The position of a species on the slow—fast pace-of-life continuum has substantial consequences on its
population dynamics. Elasticity of traits related to survival, i.e. their degree of impact on population
growth rate, will be greater in slow species, while in fast species the population growth rate will be
more sensitive to variation in traits associated with reproduction and fecundity. This difference has
been widely used to design and evaluate appropriate conservation and management strategies at the
species level (Caswell 2000; van de Kerk et al. 2013; Manlik et al. 2018). For instance, increased
mortality through the intensive harvesting of mustelids in England was shown to have no impact on

the population viability of ‘fast-living’ species such as the stoat Mustela erminea, while it led to the
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depletion of ‘slow’ species such as the pine marten Martes martes (King & Moors 1979). Despite the
critical need to inform conservation and management recommendations with detailed pace-of-life
studies of populations (Manlik et al. 2018), these analyses have mainly focused on differences
between species (Oli 2004; Stahl & Oli 2006; van de Kerk et al. 2013) and remain underexplored at
the intraspecific level (although see a study on the American black bear Ursus americanus, Beston

2011).

To investigate geographical variation in life-history strategies in one species at a multi-population
level, our model was the European roller Coracias garrulus (hereafter roller), a long-distance
migratory bird with a broad latitudinal and longitudinal breeding range from Western Europe to
central Asia. Its wide distribution, encompassing a large variety of breeding and foraging
environments (e.g. from Mediterranean riparian forests to continental steppes), together with year-to-
year fidelity to breeding areas (Cramp 1985a; Rodriguez-Ruiz et al. 2020), increase the likelihood of
variation in life-history traits within its distributional range, making this species an ideal case study.
Furthermore, roller population trends are very different across the species range, with many
populations in eastern and northern Europe in fast decline or critically endangered, while populations
in central and southwestern Europe are stable or increasing (Tokody et al. 2017). Understanding the
relationship between the pace-of-life of roller populations and their population dynamics would help

to identify appropriate conservation measures.

To this end, we investigated potential trade-offs between life-history traits in different European roller
populations ranging from southwestern to north-eastern Europe. Based on observed patterns over
latitudinal gradients in altricial birds (Martin et al. 2019), we hypothesized that roller population life
histories would vary from a slow pace-of-life in southern Mediterranean regions to a fast pace-of-life
in northern continental climates. Specifically, we expected northern populations to have larger
clutches, higher productivity and lower adult survival in comparison to southern populations. We

further discuss the implications of the pace-of-life of each population for their conservation.
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Figure 1: Location of populations of European rollers monitored in this study (triangles) and
populations for which data was obtained from the literature review (circles).
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2. Material and methods

2.1. Roller populations and study area
The study was based on eight populations of rollers, ranging from southwestern Europe (Spain)
through central Europe (Hungary) to northern Europe (Latvia) (Fig. 1). The studied populations differ
markedly in size, trends and breeding habitats, but most breed mainly in artificial nest boxes (Table 1).
In every country but Hungary, long-term monitoring and ringing programmes focused on a single
population; in Hungary, four different populations were monitored (Table 1). Two main flyways have
been identified for rollers that breed in Europe, with western populations crossing the Sahara or flying
along the west coast of Africa to return to their wintering grounds in Namibia, Angola and Botswana
(Emmenegger et al. 2013; Catry et al. 2014; Rodriguez-Ruiz et al. 2014). In contrast, northern and
eastern populations use a more easterly loop flyway, crossing the Sahara in the autumn and the
Arabian Peninsula in spring (Finch et al. 2015; Tokody et al. 2017; Finch et al. 2017), where they are

heavily harvested by hunters and poachers (Tokody et al. 2017).

2.2. Breeding parameters and ringing programmes
Fieldwork was carried out between 1994 (Poland) and 2017 (France, Lithuania and Portugal), with, on
average, eight successive monitoring years for each population (min: 5 years for Poland; max: 13
years for Latvia) (Table 2). For each population, we gathered all the available ringing and recapture
information. Juvenile birds were ringed at the nest; this was also the case for most adult birds, which
were caught during the egg incubation period. Recaptures consisted either of recapturing adults in the
nest, finding dead individuals in the breeding grounds, or visual resighting in the breeding grounds of
birds with coloured rings. The ringing and recapture effort was constant across years in most
populations, except in France, where the yearly effort was variable, yet known (the number of days of

fieldwork per year ranged from 2 to 11) (Table 1).
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Table 1: Characteristics of eight European roller populations monitored for reproduction and chick ringing between 1994 and 2017. Longitude and latitude

coordinates are given in decimal degrees (WGS84). For Hungary, the four different populations are described as well as a summary of the four populations

pooled together.

. . . . . . Size of bre.eding Local. Monitoring Monitoring
Country Location Longitude Latitude Main habitat Main nest type populatlf)n population years intensity
(nb of pairs) trend
France St Hippolyte 2.93 42.79 Vineyard and fallow land  Nest boxes 15 to 30 Increase 2008-2017 ll;?gV;: to
Bukki and Hortobdagy National Parks 20.48 47.64 Grassland and cropland Nest boxes 620 to 630 Increase 2008-2016 Medium
Csongrad county 19.82 46.49 Grassland and cropland Nest boxes 235 to 245 Increase 2008-2016 High
Hungary | Csanadi- and Vasarhely-pusztdk 20.53 46.38 Grassland and cropland Nest boxes 100 to 120 Increase 2008-2016 High
Kiskunsag 19.28 46.91 Grassland and cropland Nest boxes 220 to 240 Increase 2008-2016 Medium
All sites 20.03 46.86 Grassland and cropland ~ Nest boxes 1190 to 1265 Increase 2008-2016 High
Latvia Garkalne 24.41 57.04 Heath and forest Nest boxes 12to 25 Decrease 2004-2016 High
Lithuania  Druskininkai 24.03 53.97 Heath and forest Nest boxes 4to7 Decrease 2011-2017 Medium
Poland Kurpie Plain 21.76 53.29 Grassland and forest Natural cavities in trees 28t0 32 Decrease 1994-1998 High
Portugal  Castro Verde SPA -8.09 37.70 Grassland Nest boxes and building cavities 36 to 64 Increase 2012-2017 High
Serbia Vojvodina province 20.56 45.32 Grassland Nest boxes 160to 170 Increase 2007-2012 :;?gv;: to
Spain Guadix -3.07 37.37 Cropland Nest boxes 18 to 30 Decrease 2007-2014 High
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Table 2: Number of adult and juvenile European rollers ringed and recaptured in 11 populations from 1994 to 2017. For Hungary, numbers for the populations

in four different locations are considered individually as well as grouped (‘All sites’). JUV: number of ringed juvenile birds. AD: number of adults ringed or

recaptured.

Monitoring years

Country (locations) Age class
1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017
Juv 29 79 80 76 95 33 21 39 22 47
France
AD 1 4 3 17 32 34 15 14 4 10
(Bukki and Hortobagy JUV 430 466 279 474 337 183 591 784 1064
National Parks) AD 6 7 5 2 2 4 5 16 74
Juv 81 267 186 336 336 341 465 376 623
(Csongrad county)
AD 5 0 22 30 57 48 97 101 122
>
ﬁ) (Csanadi- and Juv 8 29 23 8 134 68 103 101 143
é Vasarhely-puszték) AD 0 1 0 0 21 26 41 55 69
. i Juv 15 23 43 179 232 413 499 604 766
(Kiskunsag)
AD 1 2 1 6 11 11 28 66 69
All sites JUuv 534 785 531 997 1039 1005 1658 1865 2596
1l
AD 12 10 28 38 91 89 171 238 334
Latvia Juv 26 32 51 27 61 60 62 78 58 64 14 46 35
AD 0 1 8 12 19 17 26 30 36 34 24 35 22
. ) Juv 9 8 20 10 13 20 20
Lithuania
AD 0 0 2 3 5 6 5
JUuv 53 23 11 10 22
Poland
AD 18 12 18 11 6
JUuv 145 112 162 156 139 208
Portugal
AD 19 29 76 79 95 110
) Juv 31 83 191 161 252 339
Serbia
AD 0 9 20 16 43 52
Soai Juv 77 72 63 25 72 28 52 31
ain
P AD 34 42 38 45 35 28 42 40
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We estimated reproductive traits from data recorded during regular monitoring (at least three visits per
nest separated by one-week intervals after the first laid egg) of breeding populations followed on
average for seven successive years (min; 3 years for France and Latvia; max: 13 years for Portugal)
(Table 3). Clutch size was defined as the maximum number of eggs laid in each nest with a complete
clutch. The number of fledglings was estimated at the age of ringing (approximately three weeks), as
this was the most consistent measure across studies. At three weeks, roller chicks are less than a week

from the average age of fledging (Cramp 1985a).

Table 3: Description of location, monitoring years and breeding parameters of the eight studied
populations of the European roller and seven additional populations for which data was collected from
a literature review and unpublished data. LON= Longitude, LAT=Latitude (Decimal degrees,
WGS84). Values in brackets are standard deviations of the mean value of the corresponding

parameter.

Monitorin, Number of Probabilit
Country LON LAT 6 fledglings per Clutch size Y Location Source
years of success
successful nest
Estonia 26.37 57.61 2000-2011 2.00 (1.15) 3.38 (1.04) NA LiUtsepp et al. (2011)
France 2.93 42.79 2013-2015 3.44 (1.56) 4.39 (1.08) 0.75 Roussillon This study
A Rocha France (unpublished
France 3.04 43.33 2018-2019 4.12 (1.00) 5.37 (1.25) NA Canal du Midi data)
A Rocha France (unpublished
France 477 43.68 2011-2018 4.14 (1.24) 5.01 (1.06) NA Vallée des Baux  data)
Hungary  20.03 46.86 2009-2016 3.77 (1.56) 4.04 (1.05) 0.90 This study
Italy 12.10 42.42 2010-2016 3.74 (0.76) 5.03 (0.48) NA Lazio, Viterbo Monti et al. (2019)
Latvia 24.41 57.04 2013-2015 3.10 (0.90) 4.20 (0.64) 0.71 This study
Lithuania 24.03 53.97 2011-2017 2.87 (1.00) 3.13(0.77) 0.97 This study
Sosnowski and Chmielewski
Poland 20.25 51.50 1962-1984 2.17 (0.91) 3.59 (0.78) NA (1996)
Poland 21.76 53.29 1994-1998 2.72 (0.88) 3.64 (0.84) 0.66 This study
Portugal -8.09 37.70 2003-2015 4,05 (1.33) 5.07 (1.00) 0.84 Castro Verde This study
Serbia 20.56 45.32 2007-2016 3.62 (1.02) 4.06 (0.94) 0.91 This study
Spain -3.07 37.37 2007-2014 3.67 (1.40) 4.86 (1.09) 0.75 Granada province  This study
Spain 523 39.05 1989-1990 3.70 (NA) 450 (NA) NA La Serena, Avilés, Sanchez, and Parejo (2000)
Badajoz province
Sweden 19.14 57.94 <1946 NA 3.68 (1.15) NA Durando, (1946)
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Additionally, we gathered published as well as unpublished data on breeding parameters (clutch size
and number of fledglings) from other roller breeding populations in Europe (Fig. 1) (Table 3). To do
this we used the keywords ‘Coracias garrulus’ and ‘European roller’ in Google Scholar, checked
references of published studies to identify potential grey literature, included unpublished data about

other populations monitored by the co-authors and contacted national experts on the species in Europe.

2.3. Data analysis
2.3.1. Estimation of adult survival probability
We grouped age of the rollers into two age categories (juvenile or adult). We did not include sex in our
dataset since this information was only available for a few countries, and we assumed survival is
similar between sexes (Rodriguez-Ruiz et al. 2020). In the four Hungarian populations, some
individuals ringed as chicks in one population were found breeding in another population in following
years. As we were interested in assessing adult survival, we chose to consider these cases as new
individuals in their breeding population, discarding their recapture history in their birth population

from the datasets.

We estimated apparent survival (®) and recapture (P) probabilities using Cormack—Jolly—Seber (CJS)
models in Program MARK version 8.0 (White & Burnham 1999). The capture—recapture histories of
all adults and chicks were analysed jointly in an age-dependent structured model for each single
population. We tested the effect of age and year on survival and recapture probability by fitting
models with two age-classes and a year effect in interaction. We also tested the effect of prospection
effort on recapture probability for the French population, for which we knew effort varied
substantially between years. Prospection effort was defined as the number of days spent in the field on
the study site each year to ring and resight adult rollers. We fitted the scaled number of days as a fixed
effect on recapture probability in interaction with age. For the four Hungarian populations, we also

tested whether survival and recapture probability differed between populations.

The global model was ® (age (2 classes) * time) P (age (2 classes) * time). For France only, we also

tested the model @ (age (2 classes) * time) P (age (2 classes) * effort). We fitted the models using all
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possible combinations of age-dependent and constant parameters, and compared them with the global
model using the Akaike information criterion corrected for small sample sizes (AlICc). This resulted in
9 possible models per country (36 for Hungary because of the test of pooling or splitting the four
populations, and 12 for France because of the field effort test). The model with the lowest AlCc values
was selected as the best model, but models with AAICc < 2 were assumed to be equally parsimonious
(Burnham & Anderson 2004). We used weighted model averaging on the best models selected by
AlICc to infer adult survival (AlCc weight >0.10). Although the models with two age classes for
survival enabled us to estimate juvenile survival, we discarded this parameter from the subsequent
life-history traits analysis as most juvenile rollers disperse outside their birth locality, making juvenile

survival estimates strongly biased (based on local survival).

We assessed the goodness-of-fit of the Cormack-Jolly—Seber model using U-Care v2.2 (Choquet et al.
2005). We expected transience due to the age effect both on survival and recapture probabilities. As
we systematically included an age structure in the models, we did not correct for overdispersion.
2.3.2. Correlations between life-history traits

We explored the correlations between population breeding parameters and logit-transformed adult
survival (in order to normalize its distribution) to study the variation in pace-of-life between
populations. We used the deltamethod (Seber 1982) to estimate variance in the logit-transformed adult
survival probability. In order to take into account uncertainty in the estimates of each parameter for
each studied population, we randomly sampled 10,000 values in their distribution, considering a
normal distribution with corresponding standard error for population clutch size, number of fledglings
and the logit-transformed adult survival probability. We then calculated the 10,000 Pearson correlation
coefficients between each of the 10,000 samples for the different life-history traits. We reported the
median and the 95% credible interval (CRI; represented by the 0.025 and 0.975 quantiles) of the
distribution of the correlation coefficients, and the probability of a negative correlation (i.e. the

proportion of correlation coefficients that are negative).
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2.4. Variation in life-history traits across latitude
We explored the spatial variation in life-history traits of roller populations by modelling their
correlation with latitude. We used linear models with either average clutch size or logit-transformed
adult survival probability as response variables, and latitude as an explanatory variable. We fitted
weighted models (1/variance of the estimates) in order to account for uncertainty in the estimates of
life-history traits. We performed the analysis either on the eight studied populations alone (for the
logit-transformed adult survival), or these eight populations pooled with data from the literature
review (for clutch size). We used Moran’s I test (Moran 1950) to check for spatial autocorrelation of

the residuals of the linear models and none was detected (Table 4).

As monitoring years ranged from 1946 to 2019 (including populations in this study and the data
gathered in the literature) (Table 3), we controlled for potential bias arising from a temporal pattern of
traits across populations by testing the correlation of the estimates of the traits for each population
with the year of first monitoring of the population (Table 5). We found no correlation for survival or
for clutch size. As such we concluded that the year of monitoring had a negligible effect in our

analysis.

All statistical analyses were performed with R version 3.4.3 (R Core Team 2017) using packages

MASS (Venables et al. 2002), msm (Jackson 2011) and spdep (Bivand & Wong 2018).
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Table 4: Results of Moran’s I Test on the residuals of the linear regression of two life-history traits
with latitude, for 8 (adult survival) and 14 (clutch size) breeding populations of European rollers,
using 4 sets of lower-upper bounds for Euclidean distance (100, 200, 400 and 500 km) and two levels
for each. Observed Moran’s I: the value of the observed Moran's I; Expected: expectation of the value;
Variance: variance of the observed Moran’s I; p-value: the p-value of the test. NA: not enough points

between lower and upper bounds to estimate the corresponding value.

Lower and upper Observed

Trait bounds (km) Moran's | Expected Variance p-value
0-100 -0.177 -1.000 NA NA
100-200 0.282 -0.125 0.170 0.162
0-200 0.102 -0.125 0.134 0.268
200-400 0.016 -0.250 0.141 0.239
Clutch size
0-400 0.089 -0.100 0.077 0.249
400-800 -0.051 -0.077 0.037 0.446
0-500 0.040 -0.083 0.054 0.297
500-1000 0.036 -0.083 0.034 0.258
0-100 NA NA NA NA
100-200 NA NA NA NA
0-200 0.069 -0.333 0.356 0.250
200-400 -0.416 -1.000 NA NA
Adult survival
(logit scale)
0-400 -0.290 -0.250 0.225 0.533
400-800 -0.285 -0.200 0.174 0.581
0-500 -0.307 -0.167 0.146 0.643
500-1000 -0.062 -0.200 0.128 0.349
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Table 5: Test of Pearson correlation between mean estimates of two life-history traits and year of first
monitoring, for 8 (adult survival) and 15 (clutch size) breeding populations of European rollers.
Values in brackets are 95% confidence intervals. Df: degrees of freedom; t: value of the test statistic;

p-value: the p-value of the test.

Trait Pearson coefficient df t p-value
Clutch size (n=15) 0.434[-0.010;0.774] 13 1.740 0.106
Adult survival probability (logit scale) (n=8) -0.027[-0.718;0.691] 6 -0.066 0.950

3. Results

3.1. Estimation of life-history traits
Adult survival estimates for the different populations ranged from 0.54 [0.47; 0.61] in Spain to 0.83
[0.44; 0.97] in Lithuania (Table 6). The different CJS models for each population and the respective
AICc are shown in Appendix A. Mean clutch sizes and mean number of fledglings per successful

breeding attempt are shown in Table 3.

Table 6: Best CJS models fitted for eight different populations of European rollers with the
corresponding estimate and standard deviation for adult survival. For Hungary, the data pools together
the four different monitored populations. Phi: survival probability. P: recapture probability. age:
different for juveniles and adults and constant over time; age*effort (France): different for juveniles
and adults and varies with prospection effort; age*t: different for juveniles and adults and time
dependent; age cst (Hungary): different for juveniles and adults, constant over time and equal in all the

sites; age*site (Hungary): different for juveniles and adults, constant over time and different in each

site; “.””: constant.

Country BEST MODELS Adult survival SD
Hungary (4 sites) Phi(age cst)p(age*site) 0.76 [0.60-0.83] 0.04
France Phi(age)p(age*effort) 0.75 [0.56-0.87] 0.08
Latvia Phi(age)p(age) 0.69 [0.63-0.75] 0.03
Lithuania Phi(age)p(age) 0.83 [0.44-0.97] 0.12
Poland Phi(age)p(age) / Phi(age)p(.) 0.76 [0.21-0.97] 0.22
Portugal Phi(age)p(age) 0.69 [0.62-0.75] 0.03
Serbia Phi(age)p(age*t) / Phi(age)p(age) 0.71[0.40-0.91] 0.11
Spain Phi(age)p(age) 0.54 [0.47-0.61] 0.04
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3.2. Correlations between life-history traits
Adult survival probability was negatively correlated to clutch size (median of the distribution of the
Pearson correlation coefficient with 95% CRI: -0.55[-0.88; 0.23], Fig. 2). Based on the posterior
distributions of the correlation parameters, we can be 0.92 certain that there was a negative association
between these two traits. We also found a weaker negative correlation between adult survival
probability and the number of fledglings (median of the distribution of the Pearson correlation
coefficient with 95% CRI: -0.32[-0.77; 0.49], Fig. 2), with a probability of 0.77 for a negative

correlation between these two traits (Table 7).
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Figure 2: Correlation between logit-transformed average adult survival probability and (a) average
clutch size and (b) average number of fledglings in eight populations of European rollers. The solid
line represents the prediction from linear regression between the two parameters (Gaussian
distribution).

Table 7: Correlation coefficients (+95% credible intervals; CRIs) and probabilities of a negative
correlation between adult survival probability (logit-transformed) and two breeding parameters (mean
clutch size per breeding attempt with full clutch, and mean number of fledglings per successful pair)

of eight populations of European rollers.

Clutch size Number of fledglings
r (95% CRI) p(r<0) r (95% CRI) p(r<0)
Logit-transformed adult 5 551.0.88,0.23]  0.92 -0.32(-0.77,0.49]  0.77

survival probability
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3.3. Variation in life-history traits across latitude
Clutch size decreased significantly with latitude at a rate of 1 egg per 13 degrees of latitude (R2=0.60,
=-0.08+0.04, F;1,=20.57, p<0.01) (Fig. 3). Clutches in the northernmost population (Sweden) were
25% smaller than in the southernmost population (Spain) (Fig. 3). Adult survival probability was not
correlated with latitude (R?>=0.10, p=0.02+0.03, F15=1.74, p=0.24), but it increased 29% between

Spain (0.54 [0.47;0.61]) and Lithuania (0.83 [0.44;0.97]) (Fig. 3).

Figure 3: Weighted regressions between latitude and life-
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5 40 45 50 55 80 literature review.
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4. Discussion

As hypothesized, we found a negative correlation between clutch size and adult survival probability
among the studied roller populations, suggesting a slow—fast gradient ranging from high survival/low
fecundity populations, to low survival/high fecundity populations. Roller life-history traits differed
widely between geographically distinct populations, displaying a sharp latitudinal gradient in clutch
size, with smaller clutches at higher latitudes. In contrast, adult survival probability showed an
increasing trend with latitude, though the slope was not significant. However, the direction of the
slow—fast gradient was inverse to our prediction, with results showing northern populations with a
slower pace-of-life than southern populations.
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4.1. Inverse slow—fast gradient of life-history strategy
The negative correlation between adult survival and clutch size within our studied populations is
generally in line with the life-history theory, which predicts a trade-off between mortality and
fecundity along a slow—fast pace-of-life continuum (Stearns 1992). Other studies of paired populations
of single bird species have highlighted the effect of environmental characteristics such as altitude
(Boyle et al. 2016) and urbanization (Sepp et al. 2018) as the selection pressure driving an individual’s
survival and reproductive traits and thus, the life-history strategies of populations. To our knowledge,
our study is one of the few showing a gradient of life-history strategies between populations in a single
altricial bird species at a continental scale. Salgado-Ortiz et al. (2008) found that the pace-of-life of
populations of subspecies of the yellow warbler Setophaga petechia shifted from slow to fast from
tropical to temperate regions, and hypothesized that day length, food availability, predation risk and
cost of migration were potential explanatory factors. Unander et al. (2016) found a latitudinal gradient
in the rock ptarmigan Lagopus muta, a precocial bird species, but the effects of altitude and latitude

could not be disentangled.

Our analysis found that in the roller, the pace-of-life of breeding populations varies along a latitudinal
gradient: northern populations have a survivor tactic, pursuing strategies that favour adult survival
over fecundity (Nevoux et al. 2010), while southern populations have a faster pace-of-life, favouring
higher investment in offspring over survival. This pattern results in a spatial gradient of traits and
strategies that is generally the reverse of the latitudinal gradient typically observed in bird species
(Ghalambor & Martin 2001) and in open nest or cavity facultative breeders (Salgado-Ortiz et al. 2008;
Carrillo & Gonzalez-Davila 2009; Unander et al. 2016; Martin et al. 2019).

The findings show a strong negative correlation between latitude and population clutch size,
confirming previous observations in three of the populations included in this study (Avilés et al.
1999). The lower investment in breeding in northern latitudes can be explained by three non-exclusive
environmental drivers: high predation risk, weather variability and unpredictable food availability. For
roller populations, high nest predation risk at higher latitudes arises from the abundance of the pine

marten Martes martes (Herrero et al. 2016; Racinskis & Mardega 2017), which is able to climb trees
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and enter natural and artificial cavities, as has been described in Latvia, for example (Finch et al.
2019). Higher latitudes are also strongly positively correlated to rainfall and to average lower
temperatures in June in the studied populations (Appendix B). This climatic gradient is associated with
more variable conditions within and between years at northern latitudes, with more frequent rainy and
cold events in summer (Jarvinen & Jarvinen 1986). Durango (1946) pointed out the potential
deleterious effect of increased rainfall in summer on roller populations in Sweden, while concomitant
drier summers in the Baltic states were correlated to a sharp population increase (Durango 1946;
Ludtsepp et al. 2011). Furthermore, Finch et al. (2018) found a significantly lower biomass of large
insects, the main prey of rollers (Cramp 1985a; Catry et al. 2018), in Latvia than in the south of
France. The yearly abundance of large insects such as Orthoptera is positively correlated to
average temperatures and increased inter-annual climatic variability at higher latitudes makes the
resource of large insects available for rollers during the breeding period less predictable, with very
poor years alternating with better ones. The deleterious consequences of food shortage on rollers have
been observed in Belarus, where supplementary feeding improved chick survival (Tarantovich 2016).
These three drivers (high predation risk, weather variability and unpredictable food availability)
generate strong environmental stochasticity at high latitudes and likely reduce productivity at
population level. Such constraints may have led to the selection of conservative bet-hedging strategies
to spread the risk of breeding failure over time (den Boer 1968; Slatkin 1974) and in turn favoured the
evolution of a slow pace-of-life (Boyce & Perrins 1987; Starrfelt & Kokko 2012).

As opposed to northernmost populations, southern populations experience high intra- and interspecific
competition for breeding sites (Parejo et al. 2005; Véaclav et al. 2011; Catry & Catry 2019), a strong
selection pressure that increases the mortality risk of adults in breeding grounds (Dhondt 2012), and
high food availability (Finch et al. 2018), thus enabling high and more predictable productivity. The
lower pressure on productivity and increased risk to adult survival must thus select for ‘faster’
strategies at lower latitudes (Schaffer 1974; Montiglio et al. 2018).

Given the contrasting environmental pressures described above, we would have expected a reverse
latitudinal gradient of survival rates to the one the breeding parameters show. Although adult survival
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probability increased sharply between the southern Spanish populations (0.54), and the northern
Lithuanian populations (0.83), we did not find a significant latitudinal gradient for survival. This may
be due to the small sample size of populations for which we estimated survival (n=8). The
northernmost populations in our study use the eastern flyway, where they are subject to higher hunting
pressure during spring migration compared to populations using the western flyway, such as the
southernmost populations in our study (Tokody et al. 2017). Spring hunting is known to lower adult
survival and has a strong impact on population dynamics as it targets individuals with the highest
reproductive value (Gauthier et al. 2001; Bechet et al. 2003; Lebreton 2005). We suspect that this
additional pressure reduces adult survival in populations using the eastern flyway, potentially masking

the expected latitudinal gradient of adult survival probability.

Overall, the Latvian population followed the general pace-of-life pattern described above (Fig. 2).
However, it slightly deviated from the other populations by showing relatively high fecundity (with
clutches having one more egg on average than the closest population in Lithuania), and low adult
survival (more than 10% lower compared to the other northern populations) (Table 3 and 6). The
Latvia population is probably one of the best studied and most effectively protected populations in
Europe (Racinskis & Mardega 2017). Every known nest is closely monitored and protected from
predation, and since 2007, habitat management favouring rollers has been implemented near their
breeding sites. This favourable and more predictable environment may have allowed the rollers to
adapt their life-history strategy through phenotypic plasticity towards a faster pace-of-life, with higher
fecundity and a corresponding cost for adult survival. This evidence may suggest that the high survival
probability found in other northern populations could also be a plastic response to reduced

productivity caused by environmental stochasticity.

4.2. Implications for the conservation of the European roller
The position of each roller population on the slow—fast pace-of-life continuum has implications for its
respective population dynamics. Southern populations with a fast life-history strategy should be more
sensitive to variations in fecundity than to variations in adult survival. In contrast, northern

populations with a slower tactic should be more sensitive to changes in adult survival (Stahl & Oli
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2006). We ran Leslie matrices for each population using the estimated demographic parameters in
order to verify this hypothesis (Appendix C). As expected, we found increasing elasticity of adult
survival towards the north, and a corresponding decrease of elasticity of parameters associated to
fecundity (Appendix C: Table C2). Latvia was the only exception to this pattern, with elasticity being
closer to the values of the southernmost populations, thus showing a ‘faster’ pace-of-life, in line with
the findings described above for this population.

This contrast in life-history strategies between northern and southern populations confirms the need
for context-dependent conservation priorities for the European roller (Finch et al. 2019). Adult
survival probability had the highest associated elasticity values in all populations, indicating that
efforts to enhance this parameter should, overall, be beneficial. In contrast, conservation measures to
enhance productivity would have a stronger impact on southernmost populations such as in Spain,
where the elasticity of adult survival and fecundity were more similar. Hence, southern populations
with a faster pace-of-life would be favoured by conservation actions that increase reproduction
opportunities and frequency. Nest box provisioning programmes, for instance, by providing additional

nesting sites in places lacking natural cavities, would be an effective conservation measure, as

of this species, in order to avoid creating ecological traps (Rodriguez-Ruiz et al. 2011; Schwartz et al.
2020). These populations rely more on foraging habitat quality than their northern counterparts in
order to bring enough chicks to fledging. Any reduction in food availability, due, for instance, to
habitat destruction or extreme climatic events, could thus strongly affect southern populations.

In contrast, the population dynamics of northern populations with a slower pace-of-life would reduce
sharply in the case of additional adult mortality. We suggest that additional adult mortality during
spring migration due to harvesting might in the past have been — and may continue to be — an
important driver in the depletion of northern and eastern populations of European rollers. This
highlights the urgent need for measures to reduce or stop harvesting of European rollers during spring
migration in the Arabian Peninsula to improve the chances for these populations to recover. Food
availability and other potential environmental factors such as habitat loss (MME & Birdlife-
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International 2008) could also play an important role in roller population dynamics and should be
integrated in species conservation planning. The case of the Latvian population suggests that rollers in
northern populations could readily adapt their life-history strategy and increase productivity in the
context of favourable breeding and foraging habitat management.

5. Conclusion

The findings of our study demonstrate that life-history traits can vary substantially between
populations of a single species over a large spatial scale. In the European roller, we found an
unexpected slow-fast life-history gradient from northern to southern Europe, the reverse of what is
more typically observed in bird species. This is likely due to adaptation of populations to local
environmental pressures. Despite this adaptive capacity, northern populations are severely endangered
and some have recently become extinct (IUCN 2016). Under ongoing — and increasing —
environmental pressures such as harvesting, habitat loss and climate change, individual’s phenotypic
plasticity may be ineffective in halting population decline. This makes context- and population-
specific management measures crucial for species conservation.

Our study shows how the study of intraspecific gradients of life-history tactics can help anticipating a
population’s responses to threats as well as to conservation strategies.
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APPENDIX A: List of CJS models for estimating adult survival of eight populations of European
rollers. Phi: survival probability. P: recapture probability. age: different for juveniles and adults and
constant over time; effort (France): prospection effort; t: time dependent; cst (Hungary): equal on all
the sites; site (Hungary): different in each site; “.”: constant; “*”: interaction between variables.

Models in bold are the best models and those considered for model averaging.

Country Model Alce IZT::tca w:ilgl:ts Iik“:I?:stI)d parl;l:1::ers Deviance Remarks
Phi(age)p(age*effort) 322.84 0.00 0.95 1.00 6 100.41
Phi(age)p(age) 328.84  6.00 0.05 0.05 4 110.49
Phi(age)p(.) 333.05 10.20 0.01 0.01 3 116.72
Phi(age)p(age*t) 341.85 19.01 0.00 0.00 20 90.03  no convergence
Phi(age*t)p(age*effort) 344,13  21.29 0.00 0.00 22 87.99  no convergence
§ Phi(age*t)p(age) 346.80 23.96 0.00 0.00 18 99.27  no convergence
£ Phi(age*t)p(.) 350.78  27.93 0.00 0.00 19 101.10 no convergence
Phi(.)p(age) 363.39  40.55 0.00 0.00 3 147.07
Phi(.)p(age*effort) 365.24  42.39 0.00 0.00 5 144.85
Phi(age*t)p(age*t) 365.56  42.72 0.00 0.00 36 78.26  no convergence
Phi(.)p(age*t) 37791  55.07 0.00 0.00 19 128.24  no convergence
Phi(.)p(.) 400.37  77.53  0.00 0.00 2 186.07
Phi(age*t cst)p(age*site) 2592.48  0.00 0.78 1.00 24 299.51  no convergence
Phi(age*t cst)p((.)*site) 2595.37  2.89 0.18 0.24 20 310.44  no convergence
Phi(age cst)p(age*site) 2598.93  6.45 0.03 0.04 10 334.07
Phi(age *site)p(age*site) 2609.53 17.05 0.00 0.00 16 332.63  no convergence
Phi(age cst)p((.)*site) 2618.35 25.87 0.00 0.00 6 361.50
Phi(age*t *site)p(age *site) 2618.65 26.17 0.00 0.00 72 228.64  no convergence
Phi(age *site)p(age*t cst) 2621.51  29.03 0.00 0.00 24 328.53
Phi(age*t cst)p(age*t *site) 2626.99 34.51 0.00 0.00 80 220.70  no convergence
Phi(age *site)p(age*t *site) 2627.03  34.55 0.00 0.00 72 237.02  no convergence
Phi(age *site)p((.) *site) 2627.68 35.20 0.00 0.00 12 358.80 no convergence
g Phi(age*t *site)p((.) *site) 2634.94 42.46 0.00 0.00 68 253.06  no convergence
E Phi(age *site)p(age cst) 2640.78 48.30 0.00 0.00 10 375.92  no convergence
Phi(age*t *site)p(age*t *site) 2677.90 85.42 0.00 0.00 128 173.36  no convergence
Phi(age*t *site)p(age*t cst) 2679.63 87.15 0.00 0.00 80 273.35  no convergence
Phi((.) cst)p(age*t *site) 2688.16  95.68 0.00 0.00 65 312.36  no convergence
Phi(constant cst)p(age *site) 2695.06 102.58 0.00 0.00 9 432.20
Phi(constant *site)p(age *site) 2696.00 103.52 0.00 0.00 12 427.13
Phi((.) *site)p(age*t *site) 2700.86 108.38 0.00 0.00 68 318.98 no convergence
Phi(age*t *site)p(age cst) 2716.05 123.57 0.00 0.00 66 338.22  no convergence
Phi(age cst)p(age*t cst) 2743.68 151.20 0.00 0.00 18 462.76
Phi(age*t cst)p(age*t cst) 2746.53 154.05 0.00 0.00 32 437.46  no convergence
Phi(age*t cst)p((.) cst) 2759.63 167.15 0.00 0.00 17 480.72  no convergence
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Phi((.) *site)p(age*t cst) 2768.57 176.09 0.00 0.00 20 483.64  no convergence
Phi(age *site)p((.) cst) 2771.03 178.55 0.00 0.00 9 508.17  no convergence
Phi(age*t *site)p((.) cst) 2777.55 185.07 0.00 0.00 65 401.75 no convergence
Phi(age cst)p(age cst) 2788.01 195.53 0.00 0.00 4 535.16
Phi(age*t cst)p(age cst) 2790.83 198.35 0.00 0.00 18 509.91 no convergence
Phi((.) *site)p(age cst) 2800.91 208.43 0.00 0.00 6 544.06  no convergence
Phi(age cst)p((.) cst) 2815.17 222.69  0.00 0.00 3 564.33
Phi((.) *site)p((.) *site) 2818.97 226.49 0.00 0.00 8 558.11  no convergence
Phi((.) cst)p((.) *site) 2821.59 229.11 0.00 0.00 5 566.74
Phi(age cst)p(age*t *site) 2866.34 273.86 0.00 0.00 66 488.52  no convergence
Phi((.) cst)p(age*t cst) 2878.70 286.22 0.00 0.00 17 599.79
Phi((.) *site)p((.) cst) 2948.13 355.65 0.00 0.00 5 693.28  no convergence
Phi((.) cst)p(age cst) 2973.58 381.10 0.00 0.00 3 722.73
Phi((.) cst)p((.) cst) 3164.77 572.29 0.00 0.00 2 915.93
Phi(age)p(age) 1348.36  0.00 1.00 1.00 4 316.68
Phi(age)p(age*t) 1361.30 12.94 0.00 0.00 26 283.95
Phi(age*t)p(age) 1371.36  23.00 0.00 0.00 26 294.01  no convergence
© Phi(.)p(age) 1380.01 31.65 0.00 0.00 3 350.35
% Phi(age*t)p(age*t) 1385.59 37.23 0.00 0.00 48 260.05 no convergence
Phi(.)p(age*t) 1394.11 45.74 0.00 0.00 25 318.89
Phi(age)p(.) 1451.74 103.38 0.00 0.00 3 422.08
Phi(age*t)p(.) 1469.47 121.11  0.00 0.00 25 394.25
Phi(.)p(.) 1567.29 21893  0.00 0.00 2 539.64
Phi(age)p(age) 114.58 0.00 0.78 1.00 4 35.88
Phi(age)p!(.) 117.49 291 0.18 0.23 3 40.97
Phi(.)p(age) 121.02 6.44 0.03 0.04 3 44.50
& Phi(age*t)p(age) 127.91 13.32 0.00 0.00 13 27.21 no convergence
E Phi(age))p(age*t) 130.78 16.20 0.00 0.00 13 30.08 no convergence
= Phi(age*t)p(.) 131.63  17.05 0.00 0.00 12 33.61  no convergence
Phi(.)p(.) 137.27 22.68 0.00 0.00 2 62.88
Phi(.))p(age*t) 137.88  23.30 0.00 0.00 12 39.86  no convergence
Phi(age*t)p(age*t) 150.01 35.43 0.00 0.00 22 21.89  no convergence
Phi(age)p(age) 92.30 0.00 0.47 1.00 4 20.35
Phi(age)p(.) 92.74 0.45 0.38 0.80 3 22,91
Phi(.)p(age) 95.24 2.94 0.11 0.23 3 25.40
- Phi(age*t)p(age) 98.46 6.16 0.02 0.05 10 13.18  no convergence
::E Phi(age*t)p(.) 100.18 7.89 0.01 0.02 9 17.21
Phi(age)p(age*t) 101.48 9.18 0.00 0.01 10 16.20
Phi(age*t)p(age*t) 102.57 10.27 0.00 0.01 12 12.58  no convergence
Phi(.)p(.) 104.12  11.83  0.00 0.00 2 36.37
Phi(.)p(age*t) 104.51 12.22 0.00 0.00 9 21.54
Phi(age)p(age) 1071.94 0.00 0.95 1.00 4 89.82
g" Phi(age*t)p(age) 1078.94 7.00 0.03 0.03 12 80.53
E Phi(age)p(age*t) 1080.01 8.07 0.02 0.02 12 81.61
Phi(age*t)p(age*t) 1084.02 12.08 0.00 0.00 16 77.37
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Phi(.)p(age*t) 1133.91 61.97 0.00 0.00 11 137.55

Phi(.)p(age) 1135.53  63.59 0.00 0.00 3 155.43  no convergence

Phi(age)p(.) 1144.48 7254  0.00 0.00 3 164.38

Phi(age*t)p(.) 1145.90 73.96 0.00 0.00 11 149.55

Phi(.)p(.) 1351.38 279.44  0.00 0.00 2 373.29

Phi(age)p(age*t) 484.41 0.00 0.39 1.00 12 30.17

Phi(age)p(age) 484.71 0.30 0.33 0.86 4 46.82

Phi(age)p(.) 486.61 221 0.13 0.33 3 50.74
© Phi(age*t)p(.) 488.07 3.67 0.06 0.16 11 35.90  no convergence
E Phi(age*t)p(age*t) 48937  4.96 0.03 0.08 16 26.84

Phi(age*t)p(age) 489.58 5.18 0.03 0.08 12 35.35  no convergence

Phi(.)p(age*t) 490.23 5.83 0.02 0.05 11 38.06  no convergence

Phi(.)p(age) 493.23 8.82 0.00 0.01 3 57.36

Phi(.)p(.) 511.31  26.91  0.00 0.00 2 77.46

Phi(age)p(age) 613.80 0.00 1.00 1.00 3 102.74

Phi(age*t)p(age) 630.01 16.21 0.00 0.00 15 94.22

Phi(age)p(age*t) 643.10 29.30 0.00 0.00 16 105.21  no convergence
- Phi(age*t)p(age*t) 646.09 32.29 0.00 0.00 24 91.13
g- Phi(age)p(.) 646.60 32.79 0.00 0.00 3 135.53

Phi(.)p(age) 656.53  42.72 0.00 0.00 3 145.46

Phi(age*t)p(.) 660.75  46.94 0.00 0.00 15 124.96

Phi(.)p(age*t) 674.70  60.90 0.00 0.00 15 138.91

Phi(.)p(.) 781.99 168.18  0.00 0.00 2 272.94
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APPENDIX B: Correlation between latitude and climate (average rainfall and temperature in June

between 1970 and 2000)

We studied the correlation between latitude and climatic variables for 15 populations of European
rollers (Table 3). We used the average rainfall and temperature in June, with a resolution of 5 minutes
(100 km?) from wordclim monthly climatic data (Fick and Hijmans, 2017) at the corresponding
latitude and longitude of each population. June is in the middle of the breeding season of rollers
(between incubation and the chick-rearing period) across its breeding range in Europe. We fitted linear
models with average rainfall and temperature as explanatory variables, and latitude as a response
variable. We found that latitude was significantly positively correlated with average rainfall in June
(adjusted R2=0.388, df=13, t= 3.14, p<0.01) and negatively correlated with average temperature in

June (adjusted R?=0.896, df=13, t= -11.04, p<0.01) (Figure D1).

References:

Fick, S.E. and R.J. Hijmans, 2017. Worldclim 2: New 1-km spatial resolution climate surfaces for

global land areas. International Journal of Climatology.

(A) (B)

Latitude

Average rainfall in June (mm) Average temperature in June (T°C)

Figure B1: Correlation between latitude and average rainfall (mm) (A) and temperature (°C) (B) in
June for 15 different populations of European rollers. Dashed lines represent the 95% confidence
interval of the fitted line. Est= Estonia; Fr= France; Hun= Hungary; Ita= Italy; Lat= Latvia; Lit=

Lithuania; Pol= Poland; Por= Portugal; Ser= Serbia; Swe= Sweden; Spa= Spain.
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APPENDIX C: Calculation of the elasticity of the parameters contributing to the population growth

rate of the different roller populations
Methods:

For each population, we used the estimated demographic parameters (adult survival and number of
fledglings) to fit determinist population matrix models with two age classes, considering a pre-
breeding census of females only. The age classes of the matrix model were ‘sub-adults’ and ‘adults’.
‘Sub-adults’ refers to 1-year-old individuals that survive from 1 year to the next with a probability
noted as S1, becoming ‘adults’ that survive with a probability S2. We considered that adults and sub-
adults had the same survival rate, estimated in our survival analysis (Table 6). The proportion of
breeders was set at 0.5 for sub-adults (b) and 1 for adult birds from personal field observations of the
co-authors. The fecundity for adults and sub-adults (f) was the multiplication of the estimated number
of fledglings per successful nest and the proportion of successful nests in each population (Table 3).
Fledging chicks survived with a rate SO to reach ‘sub-adult stage’. For each population, SO was set in
order to reach an asymptotic growth rate of each population of 1. We considered the sex ratio to be at
equilibrium. This cycle can be summarized as a transition matrix or ‘Leslie matrix’ (Caswell 2008),
which is shown in Table C1. The matrix was used to calculate the elasticity values of matrix
components that quantify the contributions of each parameter of the lifecycle to the population growth
rate (Caswell 2008). All matrix population manipulations were conducted using the “popbio” package

in the R environment (Stubben and Milligan 2007).

Table C1: Leslie matrix for the populations of European rollers. SO represents survival of an individual
during its first year; S1 survival during its second year ; S2 survival during its third year and following
years; b proportion of 1-year-old breeders; f fecundity of individuals; N1 number of 1-year-old

females; N2 number of females at least 2-years-old.

Nl](“_l):[f*b*SO*O.S f*50%0.5 [Nl
N2

S1 S2 NZ](t)
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Results:

We found an increasing elasticity of survival of adult birds older than 2 years with increasing latitude
(Table C2). The three other parameters decreased with increasing latitude. The only exception was

Latvia, which had similar elasticity values as Portugal.

Table C2: Elasticity of the parameters of the Leslie matrices of 8 populations of European rollers and
computed juvenile survival rate (S0). SO represents survival of an individual during its first year; S1
survival during its second year; S2 survival during its third year and following years; b proportion of

1-year-old breeders; f fecundity of breeding individuals.

Country Elasticity ©
f*b*S0*0.5 f*S0*0.5 S1 S2

Latvia 0.05 0.23 0.23 0.50 0.34
Lithuania 0.02 0.15 0.15 0.69 0.14
Poland 0.03 0.19 0.19 0.59 0.31
Hungary 0.03 0.19 0.19 0.59 0.19
Serbia 0.05 0.22 0.22 0.52 0.21
France 0.03 0.20 0.20 0.57 0.23
Portugal 0.05 0.23 0.23 0.50 0.22
Spain 0.12 0.28 0.28 0.33 0.43
References:

Caswell, Hal. 2008. Matrix Population Models: Construction, Analysis, and Interpretation. 2. ed.,
[Nachdr.]. Sunderland, Mass: Sinauer Associates.
Stubben, C. J., and B. G. Milligan. 2007. Estimating and analyzing demographic models using the

popbio package in R. Journal of Statistical Software 22 (11).
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Discussion

Cette étude présente pour la premiére fois une comparaison de différents traits d’histoires de vie entre
différentes population a I’échelle continentale chez le Rollier d’Europe. Notre étude est ainsi I’une des
rares qui s’intéresse a la variation intraspécifique des stratégies d’histoire de vie a 1’échelle
continentale chez les vertébrés, et nous identifions pour la premiere fois, a notre connaissance, un
gradient de stratégie Nord-Sud inversé « lent-rapide » au sein d’une espéce d’oiseau. Les implications
de ce résultat au niveau de I’écologie évolutive sont vastes. Il s’agira notamment de pouvoir identifier
dans quelle mesure les différentes stratégies identifiées sont issues de la flexibilité phénotypique des
individus chez le rollier, et / ou de phénoménes micro-évolutifs. Ces questions demanderont des études

supplémentaires, notamment au niveau génétique.

Ce résultat s’appuie sur I’é¢tude a long terme de huit populations de rollier, notamment au niveau
individuel par des méthodes de capture-marquage-recapture. Seules ces études a long termes
permettent de mesurer certains traits comme la survie individuelle. La poursuite et le financement de
telles études est donc indispensable pour pouvoir approfondir nos connaissances sur 1’écologie
évolutive et la dynamique des populations des espéces, et représente un enjeu majeur pour la recherche

en écologie (Likens 1989; Clutton-Brock & Sheldon 2010; Lindenmayer et al. 2012).

Cette étude montre également I’importance de la connaissance de la stratégie d’histoire de vie des
populations pour leur conservation et leur gestion. Nous montrons que I’existence de différentes
stratégies au sein d’une méme espéce peut conduire a définir des mesures de gestion différentes et
adaptées a chaque population. Bien que ces conclusions puissent sembler triviales, notamment du fait
du lien fort et historique entre gestion et stratégie d’histoire de vie au niveau de I’espece (King &
Moors 1979; Caswell 2000; Oli 2004; Stahl & Oli 2006; van de Kerk et al. 2013; Manlik et al. 2016),
trés peu d’études s’intéressent dans les faits a ces questions au niveau intraspécifique (mais voir
Beston 2011; Manlik et al. 2016). Nos résultats soulignent donc I’enjeu du développement de telles
études au niveau populationnel, et pointent le danger de généraliser des résultats obtenus localement a

toutes les populations d’une espéce, et ce particulierement dans un contexte de menace croissante pour
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la biodiversité et de changements climatiques et environnementaux hétérogenes spatialement et

temporellement (Ashcroft et al. 2009).

La mise en place d’une action de conservation ou de gestion d’une population doit évidemment tout
d’abord s’appuyer sur la bonne connaissance des menaces ou des pressions s’exercant sur cette
population, afin de pouvoir les lever et donc favoriser la dynamique de la population ciblée.
Cependant, notre étude démontre également I’importance d’une bonne connaissance de 1’écologie de
I’espéce ciblée, et en particulier des traits d’histoire de vie les plus soumis aux pressions ou menaces
au niveau local. Seule cette connaissance permet en effet de prévoir la réponse des populations ciblées
a ’action prévue. Le risque est en effet de mettre en ceuvre des mesures de gestion inefficaces, qui
favoriseraient un trait d’histoire de vie finalement peu soumis aux pressions de 1I’environnement. Pour
notre modele d’étude, le Rollier d’Europe, la principale mesure de gestion mise en ceuvre en Europe
est la pose de nichoirs artificiels, et ce quelques soit la population, afin de fournir des sites de
nidification supplémentaires. Or, nous avons montré dans une étude récente (ANNEXE A) que les
sites de nidification sont un facteur limitant pour les populations du Sud de la France. Dans cette
région du Sud de I’Europe ou les populations sont donc plus « rapides », la pose de nichoirs semble
une action de conservation pertinente puisqu’elle permet de renforcer une ressource limitée. La pose
de nichoirs doit alors permettre 1’augmentation locale du nombre de couples nicheurs, ce qui est
effectivement constaté en France (Aleman & Laurens 2013), en Espagne (Valera et al. 2019) ou en
Italie (Monti et al. 2019). Cependant, 1’occupation des nichoirs ne signifie pas pour autant que la
dynamique de la population sera favorisée par cette action. Il s’agit également de démontrer que les
traits vitaux des individus qui utilisent les nichoirs ne sont pas dégradés par rapport aux sites naturels
(reproduction et / ou survie), auquel cas ils pourraient constituer des pieges écologiques (Battin 2004;
Robertson & Hutto 2006). Le risque serait alors que ces dispositifs aient un effet contreproductif sur la
population, voire jusqu’a 1’extinction de la population (Kokko & Sutherland 2001; Schlaepfer et al.
2002). Dans les chapitres 3 et 4, nous montrerons respectivement que les rolliers utilisant les nichoirs
ont un succes reproducteur identique a celui de ceux utilisant les cavités naturelles dans le Sud de la

France, et que dans la Vallée des Baux (13), ils sont également plus attractifs que les cavités
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Chapitre 2

naturelles, et ne sont donc pas des pieges écologiques, ce qui plaide pour une large utilisation de ces
dispositifs pour favoriser ces populations. Cependant, si les nichoirs sont préférés aux sites naturels
(voir Chapitre 4 ; Valera et al. 2019) les rolliers peuvent délaisser ces derniers, ce qui peut poser un
probléme de conservation sur le long terme, notamment du fait que I’entretien des nichoirs est colteux
humainement et financiérement (Lindenmayer et al. 2017; Gameiro et al. 2020). Le risque est alors de
créer un piege de gestion, c’est-a-dire de piéger une population dans la dépendance absolue a une
mesure de gestion (Hale & Swearer 2017). Pour éviter cela, la restauration du milieu naturel doit étre
menée en parallele de 1’utilisation des dispositifs artificiels, point que nous développerons dans le

Chapitre 3.

Inversement, dans les régions plus au Nord de I’Europe ou les populations sont plus « lentes », les
sites de nidification ne sont probablement pas une ressource limitante, comme démontré en Lettonie
(ANNEXE A). Dans ce contexte, la pose de nichoirs ne devrait pas permettre 1’augmentation du
nombre de couples reproducteurs dans ces régions. Cependant, les nichoirs peuvent aussi avoir un
effet sur la survie des individus, et notamment des adultes, en particulier si ces nids artificiels
bénéficient de mesures de protection spécifiques (dispositifs anti-prédateurs a I’entrée, protection des
supports). En diminuant, par ce biais, le risque de prédation en particulier par la Martre des pins, les
nichoirs artificiels sont devenus les principaux sites de reproduction des rolliers nichant en Lettonie
(Racinskis & Mardega 2017). Le rollier étant une espéce philopatrique, augmenter la survie des
individus utilisant les nichoirs augmente mécaniquement la quantité ou la proportion de couples
utilisant les nichoirs au fil des ans, par rapport aux couples utilisant les sites naturels, puisque chaque
couple a plus de chance de revenir y nicher I’année suivante. Pour ces populations plus « lentes »,
I’augmentation de la survie adulte est crucial, et peut permettre d’améliorer rapidement le taux de
croissance de la population (Caswell 2000; Manlik et al. 2018). De méme que pour les adultes, la
protection des sites de nidification permet de diminuer la prédation des poussins et donc d’augmenter
le succes de reproduction par couple, ce qui peut aussi présenter un intérét pour la dynamique de la

population, dans un contexte ou la fécondité est trés variable d’une année sur 1’autre. L’intérét des

85



nichoirs n’est pas alors I’augmentation du nombre de sites de nidification mais de pouvoir augmenter

le succes de reproduction et la survie adulte en protégeant les individus contre les prédateurs.
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Nestboxes do not improve fecundity of an obligate secondary

cavity breeder in South of France

Rollier d’Europe apportant une proie au nid ©Elias Stoltz
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Chapitre 3

Résumé :

En réponse a la perte de I'habitat de nidification des especes cavicoles secondaires, de nombreux
programmes de conservation se sont concentrés sur la pose de nichoirs. Cette action a été considérée
comme un succes pour plusieurs espéces suite au rétablissement de la population locale. Cependant,
peu d'études comparatives ont vérifié si le succés reproducteur différait entre les sites naturels et
artificiels pour les espéces rares ou menacées. Ici, nous avons comparé les parameétres de reproduction
de 330 tentatives de reproduction du Rollier d’Europe, espéce menacée, dans des nids naturels et
artificiels suivis entre 2014 et 2019 dans trois populations du sud de la France. Nous montrons que ces
parametres ont des valeurs similaires entre les deux types de nids. Nos résultats montrent que les
nichoirs n'ont pas amélioré le succes reproducteur du rollier dans le sud de la France : nous suggérons
gue les programmes de conservation pour les espéces cavicoles secondaires devraient principalement
favoriser la restauration de I'habitat naturel de nidification, et que les nichoirs devraient constituer une

solution temporaire.

Mots clés : Cavités naturelles ; Coracias garrulus ; Nid artificiel ; succés reproducteur ; taille de ponte

: conservation
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Abstract:

In response to the loss of the nesting habitat of obligate secondary cavity breeders, many conservation
actions have focused on nestbox supplementation, which has been considered as successful in many
species following local population recovery. However, few comparative studies have tested whether
breeding performance differs between natural and artificial sites for species of conservation interest.
Here, we compared breeding parameters of 330 breeding attempts of the threatened European roller in
natural and artificial nests recorded between 2014 and 2019 in three populations of South of France,
and found similar values between the two nest types. Our results show that nestboxes did not improve
the breeding performance of rollers in South of France: we suggest that conservation action for
obligate cavity breeders should primarily foster the restoration of the natural nesting habitat, and that

nestboxes should represent a temporary solution.

Keywords: Natural cavities; Coracias garrulus; artificial nest; breeding success; clutch size;

conservation
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Introduction:

Five to ten percent of bird species in the world are obligate secondary cavity breeders (Newton 1994).
A central conservation problem for these species is the loss of their nesting habitat (Eadie et al. 1998).
Populations of non-excavating hole-nesting birds are indeed limited by shortages of natural cavities
induced by the loss of old cavity trees due to intensive agricultural and forestry practices (von
Haartman 1957; Newton 1994; Gibbons et al. 2008; Lindenmayer et al. 2009). Different conservation
strategies have been used to mitigate the effects of the loss of nesting habitats for these species, the
most obvious being the protection of the nesting sites (Newton 1994; Cockle et al. 2011). A second
widely used method is the supplementation of natural cavities with artificial nestboxes. Such
supplementation has permitted the increase of local populations of several obligate secondary cavity
breeders, for instance in several seabird species (see e.g. Libois et al. 2012; Bourgeois et al. 2015) and
terrestrial species such as the Eurasian hoopoe Upupa epops (Berthier et al. 2012) and the European

roller Coracias garrulus (Vaclav et al. 2011; Aleman & Laurens 2013; Kiss et al. 2017).

While nestboxes may be attractive to the target species, they may have deleterious impacts on fitness,
for instance due to increase exposure or accessibility to predators (Rodriguez-Ruiz et al. 2011),
reduced microclimate buffering capacity (I. Catry et al. 2015), increased parasitism (Fargallo et al.
2001), increased competition (Semel & Sherman 2001) or density-dependent reductions of breeding
success (Ménd et al. 2009). Demonstrating the benefits (or the absence of costs) of nestboxes for the
reproduction of the target species is a crucial step in conservation planning (Hale & Swearer 2017),

requiring comparisons of breeding success in natural and artificial breeding sites.

In several species, such comparative studies have shown significantly higher breeding success in
nestboxes compared to natural cavities (Nilsson 1984; East & Perrins 1988; Robertson & Rendell
1990; Purcell et al. 1997; Fargallo et al. 2001; Llambias & Ferndndez 2009). However, most of these
findings have been obtained on model species extensively used for study of cavity nesting birds
biology, which are mainly of low conservation concern (with the exception of the Pied flycatcher

Ficedula hypoleuca). Furthermore, contrasting species responses to nestbox provisioning (Nilsson
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1984; Purcell et al. 1997), suggest that nestboxes are not always favourable to the target species.
Surprisingly, few comparative studies of breeding biology of threatened terrestrial obligate secondary
cavity breeders between artificial and natural nest sites have been led, despite thousands of nestboxes

deployed for their conservation (e.g. Berthier et al. 2012; Finch et al. 2019).

The European roller (Coracias garrrulus, Linnaeus 1758) is an obligatory secondary nest cavity
dweller, nesting mainly in tree cavities or sand burrows previously made and subsequently abandoned
by other species (Cramp 1985a). The roller is a threatened species in most European countries, mostly
due to the destruction of its breeding habitats, reduced foraging resources, and hunting during
migration (Tokody et al. 2017). Over the past two decades, rollers have benefited of the deployment of
thousands of nest-boxes all over Europe (Finch et al. 2019) through numerous conservation
programmes (Tokody et al. 2017). Many of these programs have led to local increase of the breeding
population (see e.g. Avilés et al. 2000; Aleman & Laurens 2013; Kiss et al. 2017; Monti et al. 2019)
but almost none have compared breeding success in nestboxes with natural cavities (but see Valera et

al. 2019 for sand burrows and bridge cavities).

Here we gathered data from breeding monitoring campaigns in natural and artificial nests in three
populations of European roller in southern France, in order to assess the benefits provided by
nestboxes for roller reproduction. Nestboxes were set up in order to provide additional breeding sites,
as nest availability was identified as the most limiting factor for roller populations in the area (Finch et
al. 2019). However, a portion of breeding rollers also breed in natural cavities in the three populations.
Based on the results of a majority of comparative studies between nestboxes and natural breeding sites
(see above), and recent results showing high tolerance to overheating in the roller (I. Catry et al. 2015;
Schwartz et al. 2020), we predicted that the values of the breeding parameters of rollers using the

nestboxes would be higher compared to natural nests.
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Material and methods:

1- Study sites

The three study sites are located in the Mediterranean region of France, classified in the meso-

mediterranean bioclimatic stage, with hot and dry summers (average maximum temperature of 30°C in

July).

The Vallée des Baux site (43.72°N, 4.78°E), is located near the city of Arles. The valley extends over
2000 hectares of cereal fields and grasslands, with several kilometres of hedges and riparian forest,
where black poplars Populus nigra and white poplars Populus alba offer an exceptional density of
natural cavities, mostly excavated by European green woodpeckers Picus viridis (see description in
Schwartz et al. 2020). These natural cavities, as well as a network of 50 nestboxes, enable 30 to 40
roller pairs to breed each year (A Rocha France, unpublished data). Competitor species using breeding
sites were mostly Common starlings Sturnus vulgaris, with some Scops owls Otus scops and Eurasian

hoopoes.

The Canal du Midi site (43.33°N, 3.03°E) is located to the west of the city of Béziers. It consists of a
portion of around 40km of the Canal du Midi, which was planted with thousands of plane trees
Platanus hispanicus in the 19™ century. Locally, the canal crosses a hilly vineyard-dominated
landscape, where trees and natural cavities are rare. Decaying branches and European green
woodpecker hollows in plane trees have thus provided a unique network of breeding cavities for
rollers. However, the Canker stain, a lethal disease to plane trees caused by the fungus Ceratocystis
platani, has led to the progressive felling of most plane trees in recent years, and motivated the
supplementation of the site by several hundred nestboxes being deployed progressively. Between 30
and 40 roller breeding pairs were located in the study area in 2018 and 2019. Competitor species using

nestboxes were similar as in VVallée des Baux.

The Roussillon site (42.81°N, 2.94°E) lies to the north of the city of Perpignan, occupying a gradient
of habitats from dry vineyard-dominated landscape in the south to orchard- and meadow-dominated

landscape to the north-east (see description in Finch et al. 2019). The site hosts between 20 and 40
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roller pairs, breeding in a network of around 70 nestboxes as well as natural nests consisting of Iberian
green woodpecker Picus sharpei nest hollows, decaying tree hollows and rural buildings. A large
proportion of the nestboxes were also occupied by competitor species (primarily Jackdaw Corvus
monedula and Little owl Athene noctua, as well as Common kestrel Falco tinnunculus, Scops owl,

Eurasian hoopoe and Common starling).

2- Data collection

Intensive field work was led on the three study sites in order to locate both natural and artificial
breeding sites of rollers and to estimate egg-laying date, clutch size, number of fledglings, breeding
outcome (at least one fledgling or not) and probability of an egg to produce a fledging chick.
Occupation of nestboxes and known natural cavities was checked at least three times from mid-May to
the end of June. Monitoring years were 2014-2019 in Roussillon, 2016-2019 in Vallée des Baux and
2018-2019 in Canal du Midi. In Roussillon and Vallée des Baux, potential roller nest-sites (both
artificial nestboxes and suitable cavities in trees) were monitored at weekly intervals throughout the
2014-2016 breeding seasons and in 2017-2019 respectively (see detailed protocol in Finch et al. 2019
for Roussillon, and in Schwartz et al. 2020 for Vallée des Baux). Between 2017 and 2019, monitoring
intensity in Roussillon was generally lower, and hence breeding parameters were only calculated for
occupied artificial and natural nests visited at least three times between first egg-laying and first chick-
fledging dates. A similar situation occurred in Vallée des Baux in 2016 for the monitoring of natural
cavities. In Canal du Midi, we used a Voltcraft BS-250XIPSD endoscopic camera mounted on a
telescopic pole to check occupation of nestboxes and natural cavities. In breeding situations, additional
inspections were organized once a week to survey the number of laid eggs, hatched eggs and

fledglings per nest.

3 — Data analysis

We compared breeding parameters between sites and years using generalized linear models (GLMs)
with an interaction between site and year as explanatory variables, and four different breeding

parameters as response variables (Poisson distribution and log link function for the number of eggs
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and number of fledglings per nest, binomial distribution and logit link function for the probability that
a nest was successful and, for successful nests only binomial distribution and logit link function for the
probability of an egg producing a fledgling). We included the additive effect of the scaled egg-laying
date (Julian calendar) in all models to control for seasonal variation in breeding parameters (Perrins

1970).

Next, we tested the correlation between breeding success parameters and nest type using generalized
linear mixed models (GLMMs) with nest type and the scaled egg-laying date (Julian calendar) as
additive fixed effects, the additive random effects of monitoring year and nest identity, and the same
four breeding variables as response variables (error distributions and link functions as described

above).

We detected no overdispersion in the residuals of Poisson models. All statistical analyses were
performed with R environment version 3.4.3 (R Core Team 2017) using packages gimmTMB (Brooks

et al. 2017) and Ime4 (Bates et al. 2015).

Results:

We recorded a total of 396 breeding events of rollers on all three sites during the monitoring years,
330 of which had known fate. In Canal du Midi and Vallée des Baux, we found a significantly higher
proportion of breeding events in natural cavities than in nestboxes (63 % and 40%, respectively), as

opposed to Roussillon (14%; Chi?=62.25, df=2, p<0.01) (Fig. 1).
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Figure 1: Proportion of successful and failed breeding attempts of European rollers in nestboxes and
natural cavities in three sites of South of France, among monitored nests with known outcome.
VDB="Vallée des Baux”’; CDM="Canal du Midi”; ROU="Roussillon”. Sample sizes for failed and
successful nests (in order, separated by « ; ») are indicated above each bar.

Clutch size and number of fledglings decreased significantly with increasing Julian calendar egg-
laying date, from 6 eggs (respectively 5 fledglings) on the 15" of May to 3 eggs (respectively 1.4
fledglings) on the 5" of July (B=-0.11 [-0.19; -0.04], p<0.01 and p= -0.20 [-0.29; -0.11], p<0.01
respectively) (Table 1) (Fig. 2). Except for clutch size all breeding parameters differed significantly

between sites and years (Table 1) (Fig. 2).

We found no significant differences between nest types for any breeding parameter. Clutch sizes and
number of fledglings were very similar in natural cavities and nestboxes (Clutches: 4.95 [4.38;5.59],
n=52 and 4.88 [4.52;5.27], n=133 respectively, z=-0.20, p=0.84; Fledglings: 3.22 [2.66;3.90], n=50
and 3.27 [2.85;3.77], n=127 respectively, z=0.17, p=0.87) as well as the probability of an egg
producing a fledgling (0.82 [0.73;0.88], n=37 and 0.80 [0.75;0.85], n=104 respectively, z=-0.28,
p=0.78). However, breeding success probability was 9% lower in nestboxes than in natural nests,
though this difference was not statistically significant (0.84 [0.67;0.93], n=136 vs. 0.93 [0.75;0.98],

n=59 respectively, z=1.61, p=0.11).
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Figure 2: Estimates of four breeding parameters (clutch size, number of fledglings, breeding success

probability and probability of an egg producing a fledgling) in three populations of European roller in

South of France with (a) population and year of monitoring, and (b) Julian calendar date. 95%

confidence intervals are shown in (a) Plain lines: Roussillon; dashed lines: Vallée des Baux; dotted
lines: Canal du Midi), and (b) dashed lines.
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Table 1: Estimates of four breeding parameters of three breeding populations of European roller in South of France. 95% confidence intervals are shown in

brackets. ROU="Roussillon”; VDB="Vallée des Baux”’; CDM="Canal du Midi”.

Parameter Julian calendar date  Site 2014 2015 2016 2017 2018 2019
n estimate n estimate n estimate n estimate n estimate n estimate n estimate
4.32 4.67 5.02 5.19
ROU 23 [3.55; 5.25] 28 [3.93; 5.55] 13 [3.94; 6.39] 11 [4.02: 6.70] 4 4.47[2.77; 7.20] 2 4.45[2.22; 8.92]
Clutch size -0.11 5.27 4.67 . .
185 [:0.19; -0.04] VDB 11 [4.08; 6.80] 32 (3.98; 5.48] 13 5.46 [4.30; 6.93] 15 5.26 [4.22; 6.55]
CDM 7 4.87 [3.51; 6.75] 26 5.21[4.41; 6.16]
2.43 2.74 4.19 3.99
ROU 20 [1.84; 3.20] 32 (2.22:3.37] 8 (3.01; 5.84] 10 2.96: 5.37] 4 1.10[0.41; 2.94] 3 2.33[1.04; 5.20]
Number of -0.20 2.70 3.28
fledglings 77 (020,011 VOB 13 105374 35 1273393 12 5.10([3.93;6.62] 15 4.15[3.25;5.31]
CDM 11 3.23[2.35; 4.44] 14 4.06 [3.14; 5.25]
0.79 0.76 0.87
ROU 20 ) 32 . 8 . 11 1 4 0.55 [0.14; 0.90] 3 0.73[0.19; 0.97]
Breeding [0.56; 0.92] [0.58; 0.88] [0.45; 0.98]
-0.37 0.69 0.88
success 195 VDB 13 36 12 1 15 1
probability [-0.82; 0.08] [0.40; 0.88] [0.73; 0.96]
CDM 12 0.72[0.40; 0.90] 29 0.86 [0.69; 0.95]
0.70 0.75 0.90 0.81
Probability for ROU 15 0.58; 0.79] 24 [0.66; 0.82] 7 [0.75; 0.96] 8 [0.66; 0.90] 1 0.26 [0.03; 0.77] 2 0.77 [0.40; 0.94]
an egg to -0.09 0.73 0.82
produce a 141 (:0.30; 0.11] VDB 9 [0.59; 0.84] 30 (0.74; 0.87] 12 0.91 [0.81; 0.96] 15 0.80 [0.69; 0.87]
fledgli
edgling CDM 6  0.90[0.73;0.97] 12 0.82(0.70;0.90]
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Chapitre 3

Discussion:

We found no differences between nest types for any breeding parameter. This suggests that nestboxes
do not favour the reproduction of rollers in comparison to natural cavities, as opposed to our
prediction. This finding is in line with the observations of Valera et al. (2019) who also found similar
breeding performance of rollers in natural nests (sand burrows) and nestboxes in South of Spain. This
result goes against many assumptions about nestboxes and underlines that there is no general rule for

the suitability of nestbox deployment for the conservation of cavity-nesting bird species.

Our results show strong variations of breeding parameters between sites and years, except for clutch
size (Fig. 2). Estimates for the number of fledglings and for the probability of an egg producing a
fledgling were especially low in 2018 in Roussillon, compared to the previous years and to the two
other sites. However these variations could be due to the small number of observations used in the
models, as we were not able to determine the egg-laying date for most nests on this site in 2018 (Table

1).

Natural cavities generally offer more favourable microclimatic conditions than nestboxes for breeding
(Maziarz et al. 2017; Schwartz et al. 2020), which might compensate other potential disadvantages of
natural sites, such as increased predation risk (Mgller 1989). However this risk could not be evaluated
here as we could not separate predation from nest abandonment in most cases. Some studies found that
nestboxes can even be detrimental to rollers in exposed situations by increasing predation (Rodriguez-
Ruiz et al. 2011), and can potentially create ecological traps as shown in several bird species
(Robertson & Hutto 2006; Klein et al. 2007). Therefore the use of nestboxes for conservation of

threatened bird species must be used with caution and give rise to systematic evaluation studies.

In the context of a limitation of available breeding sites (Finch et al. 2019), our findings of similar
breeding success and productivity in cavities and nestboxes suggest that setting up nestboxes can be a
relevant management action for the conservation of rollers in South of France. However, such
programs should take into account the existing best practices recommendations (Schwartz et al. 2020).

Furthermore, nestboxes have a limited durability and require funds for regular maintenance or
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replacement (Lindenmayer et al. 2009; Lindenmayer et al. 2017), which might be both difficult to
sustain in the long term. Furthermore, Schwartz et al. (2020) found that nestboxes are more attractive
for rollers than natural cavities in Vallée des Baux. As such, in the context of a decreasing number of
natural nesting sites, the risk would be to create a strong dependence of rollers on artificial breeding

sites, as shown recently in Portugal (Gameiro et al. 2020).

Owing to the time needed for a tree to become suitable for roller reproduction, we stress that the
restoration of the nesting habitat — e.g. the plantation and conservation of cavity trees in hedges,
farmyards, riparian forests and along roads or canals — should be systematically promoted alongside
nestbox deployment programs and nestboxes should be considered as transitory nesting sites only.
Future studies should focus on testing and developing best practices in the timing and coordination

between habitat restoration and nestbox supplementation and maintenance programs.
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Chapitre 3

Discussion

Cette étude constitue 1’'une des premieres comparaison du succes reproducteur d’une espece cavicole
secondaire menacée entre cavités naturelles et nichoirs (pour les mésanges, gobemouches noirs et
autres modéles d’étude classiquement étudiés non menacés, voir par exemple Nilsson 1984; East &
Perrins 1988; Robertson & Rendell 1990; Purcell et al. 1997; Fargallo et al. 2001; Llambias &
Fernandez 2009). De plus, cette étude inclut trois populations distinctes d’une méme espéce, ce qui
renforce son originalité. L’absence de différence dans les paramétres de reproduction entre nichoirs et
cavités naturelles plaide pour une équivalence en termes de qualité d’habitat de reproduction entre ces

deux types de nids pour le rollier d’Europe.

Globalement, cette étude fait ressortir que les nichoirs ne sont pas défavorables pour le rollier. lls
constituent donc des sites de nidification alternatifs aux cavités naturelles qui peuvent contribuer
efficacement a la conservation de cette espéce. Cependant, cette étude ne regarde que les traits liés a la
reproduction et d’autres traits seraient a explorer : condition corporelle des poussins, survie
individuelle juvénile et adulte (Rodriguez-Ruiz et al. 2020), ou encore composition du microbiote
(West et al. 2019). Il serait pertinent de comparer ces différents traits entre types de nids dans de
futures études, pour confirmer 1’équivalence de qualité entre nids naturels et nichoirs pour le rollier.
De plus, certains facteurs pouvant influencer les traits vitaux pourraient étre explorés et comparés
entre types de nids afin de comprendre plus finement les mécanismes en jeu : parasitisme (Vaclav et
al. 2016), prédation (Parejo & Avilés 2011) ou encore microclimat (Amat-Valero et al. 2014) au sein

de la cavité ou du nichoir. Ce dernier facteur sera d’ailleurs exploré dans le chapitre 4.

Nous n’avons pas pu étudier ici la question de savoir si les nichoirs sont plus attractifs ou au moins
aussi attractifs que les cavités naturelles pour les individus. Cette question est essentielle, notamment
du point de vue du gestionnaire qui cherche a optimiser 1’utilisation de ses ressources souvent limitées
(McCarthy et al. 2012; Lindenmayer et al. 2017; Wintle et al. 2019; Gameiro et al. 2020). En effet,
s’ils ne sont pas attractifs ou moins attractifs que les cavités naturelles, leur utilisation par 1’espece
sera limitée et leur contribution a la conservation de la population également, ce qui réduira la portée
de I’investissement réalisé. Dans ce cas, il sera nécessaire d’améliorer la connaissance des signaux
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reconnus par les rolliers pour la sélection d’habitat afin de rendre les nichoirs plus attractifs. Nous

aborderons également cette question dans le chapitre suivant.

Comme nous 1’avons vu au chapitre précédent, la pose de nichoirs s’effectue idéalement dans un
écosysteme ou les cavités naturelles sont en quantité limitante pour la population, c’est a dire peu
présentes voire absentes (ici cas de la plaine du Roussillon) ou en diminution rapide (cas du Canal du
Midi dans notre étude), dans le but de fournir a I’espéce ciblée des sites de nidification alternatifs.
Cependant, comme développé dans notre étude, cette mesure de gestion ne peut étre que provisoire.
En effet, le colt économique et humain complet d’un programme d’installation et d’entretien de
nichoirs peut étre prohibitif et doit étre planifié et anticipé (McKenney & Lindenmayer 1994;
Lindenmayer et al. 2002; Lindenmayer et al. 2017). Toute action de pose de nichoirs doit donc étre
accompagnée d’un programme de restauration de 1’habitat naturel, comme c’est le cas le long du
Canal du Midi par la plantation d’arbres de différentes essences en remplacement des platanes abattus
(Schwartz & Caucal 2017). La question du remplacement progressif des nids artificiels par les nids
naturels doit alors étre posée sur le long terme. Pour y répondre, il sera tout d’abord nécessaire de
s’assurer de la présence ou de la capacité de colonisation de I’habitat restauré par les espéces
excavatrices (dans notre contexte le Pic vert ou le Pic de Sharp Picus sharpei). La protection de ces
especes excavatrices et de leur habitat est sans doute un enjeu majeur et une mesure indispensable
pour assurer le succeés sur le long terme du programme de conservation de 1’espeéce cavicole
secondaire ciblée. La capacité de création de cavité des pics est aussi a explorer pour savoir quelle est
la densité attendue de cavités a 1’échelle d’un territoire de pic vert, et donc pouvoir modéliser le
nombre de cavités naturelles disponibles dans I’habitat restauré¢ a terme et adapter en fonction la
densité de nichoirs installés et entretenus temporairement. En Amérique du Nord, Sedgwick et Knopf
(1992) estiment par exemple que deux a trois cavités par hectare sont disponibles pour les especes
cavicoles secondaires chaque année dans une forét de peupliers, en prenant en compte la vitesse
d’excavation et de détérioration annuelle des cavités. Cette prédiction s’appuie également sur la
présence de 1’espéce excavatrice sur le territoire restauré, en 1’occurrence le Pic vert, dont il sera

nécessaire de connaitre la taille de territoire et les densités moyennes et maximales atteignables. Enfin,
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Chapitre 3

il sera utile de connaitre la durée de vie moyenne des cavités naturelles. Des études de ce type ont déja
été menées dans d’autres contextes, en particulier en Amérique du Nord (Edworthy et al. 2012;
Edworthy & Martin 2013) et du Sud (Cockle et al. 2011; Cockle et al. 2017) ou encore en Australie
(Lindenmayer et al. 2009; Le Roux et al. 2016; Lindenmayer et al. 2017). De telles études seront donc
a développer a I’avenir dans le contexte ouest-européen pour les cavités creusées par le Pic vert ou le
Pic de Sharp dans les différents arbres a cavité utilisés. Au final, il est donc crucial de ne pas
considérer la pose de nichoirs comme une fin en soi mais bien comme une étape intermédiaire d’un

programme de restauration plus large des sites de nidification naturels.
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Chapitre 4

Increased microclimatic variation in artificial nests does not

create ecological traps for a secondary cavity breeder

Rollier d’Europe ©Peter Harris
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Chapitre 4

Résumeé

Les dispositifs artificiels sont de plus en plus utilisés comme mesures de conservation en réponse a la
disparition des habitats naturels. Cependant, peu d'études ont démontré leurs avantages pour les
espéces cibles, et ils peuvent présenter le risque de créer des piéges écologiques. Cela se produit
lorsque I'on constate une baisse de la valeur sélective des individus dans des habitats artificiels qui
sont plus attractifs que leurs équivalents naturels. Dans cette étude, nous avons testé I'hypothese de
piége écologique sur une population dense de Rolliers d’Europe Coracias garrulus se reproduisant a la
fois dans des cavités naturelles et dans des nichoirs. Notre hypothése initiale était que les conditions
microclimatiques plus stressantes des nichoirs entraineraient une baisse de la valeur sélective des
rolliers, créant ainsi un piege écologique. Les résultats ont montré que les nichoirs étaient préférés aux
cavités naturelles. Malgré des conditions microclimatiques nettement plus extrémes dans les nichoirs,
nous avons trouvé des paramétres de reproduction similaires entre les types de nids artificiels et
naturels. Nos résultats suggérent également que les rolliers ont sélectionné les nichoirs qui ont le
mieux tamponné la température, évitant ainsi d'éventuels pieéges écologiques. Nous concluons que les
nichoirs ne créent pas de piéges écologiques pour les rolliers dans ce site d'étude. Cependant, d'autres
especes peuvent étre plus sensibles aux variations microclimatiques ou moins capables d'éviter les
nichoirs les moins favorables. Ces résultats pourraient contribuer a améliorer le placement des nichoirs
afin d’y réduire les températures extrémes et la variation du taux d'humidité. 1l serait intéressant a
I’avenir de comparer d'autres traits vitaux entre les deux types de nids, tels que la condition corporelle
ou la survie des poussins. Nous soulignons également I’intérét de I’utilisation de 'hypothése de piege

écologique comme cadre d’évaluation du succés des dispositifs artificiels utilisés pour la conservation.

Mots clés

Rollier d’Europe; Coracias garrulus; nichoir; cavité naturelle; préférence; tamponnage; température;

humidité
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Abstract

Acrtificial devices are increasingly used in conservation measures to mitigate the disappearance of
natural habitats. However, few studies have demonstrated their benefits for the target species, and they
may pose a risk of creating ecological traps. This occurs when lower individual fitness is found in
artificial habitats that are more attractive than their natural equivalents. In this study, we tested the
ecological trap hypothesis on a dense population of European rollers Coracias garrulus breeding in
both natural cavities and nest-boxes. Our initial hypothesis was that the more stressful microclimatic
conditions of nest-boxes would lead to reduced fitness of rollers, thus creating an ecological trap. The
results showed that nest-boxes were preferred over natural cavities. Despite significantly more extreme
microclimatic conditions in nest-boxes, we found similar breeding parameters between artificial and
natural nest types. Our results also suggest that rollers selected the nest-boxes which best buffered the
temperature, thus avoiding potential ecological traps. Overall our results lead to the conclusion that
nest-boxes do not create ecological traps for rollers in this study site. However, other species may be
more sensitive to microclimatic variations or less able to avoid the least favourable nest-boxes. These
findings could help to inform the placement of nest-boxes in order to reduce extreme temperatures and
variation in humidity rates. Future studies could compare nest types for other fitness parameters, such
as juvenile body condition or survival. We also recommend the ecological trap hypothesis as a useful

framework to evaluate the outcomes of artificial devices used for conservation.

Keywords

European roller; Coracias garrulus; nest box; natural cavities; preference; buffering capacity;

temperature; humidity
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Chapitre 4

1. Introduction

The rapid changes affecting biodiversity in recent decades have led to an expansion of habitat
restoration and biodiversity offsetting programmes (Dobson, 1997; Maron, Gordon, Mackey,
Possingham & Watson, 2015). These initiatives have resulted in the development of numerous
methods to restore or recreate habitats that have been damaged or destroyed by human activities such
as urbanization or intensive agriculture. Of these methods, the use of artificial devices for conservation
is increasingly implemented as a response to habitat degradation. For example, shelters for reptiles are
positioned to replace disappearing stone walls and hedges (Grillet et al. 2010), bat boxes to
compensate for felled cavity trees or restored buildings (Flaquer, Torre & Ruiz-Jarillo, 2006), and
nest-boxes to provide additional breeding places for birds and mammals (Goldingay & Stevens 2009).
Yet despite their extensive use in conservation and offsetting programmes, robust evaluations of the
benefit of artificial devices in terms of the population viability of the target species are rare
(Wesotowski, 2011, but see Bourgeois, Dromzée, & Vidal, 2015). The success of artificial devices is
generally evaluated using single indicators, for example, colonization by the target species, (Avilés &
Sanchez 2000; Chapman & Blockley 2009; Aleman & Laurens 2013) or, in the best cases, their impact
on some selected demographic parameters, such as breeding success or survival (see e.g. Bourgeois et
al., 2015; Libois et al., 2012). However, measuring occupation alone does not necessarily demonstrate
any benefit for the population. A fundamental issue is that while an artificial site may be attractive to
the target species, it may have a deleterious impact on reproduction: for instance, by increasing
predation risk (Robertson & Hutto 2006). Furthermore, positive outcomes for the population are
difficult to demonstrate unless demographic parameters (for instance, fecundity) in artificial devices
are compared to those in natural breeding sites. Several studies comparing artificial devices alone in
different contexts have shown that the fitness of the target species can decrease in some situations,
such as inappropriate nest size (Demeyrier et al. 2016) or nest placement (Rodriguez-Ruiz et al. 2011),
hence creating an ecological trap (Klein et al. 2007).

An ecological trap is a modified habitat that is preferred by a target species over an unmodified
habitat, but which reduces the fitness of individuals (Robertson & Hutto 2006). Ecological traps
generally occur when perceived habitat quality of the modified habitat does not match its actual
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quality (Schlaepfer, Runge & Sherman, 2002). In the context of artificial devices, while some
evaluations only explore either its attractiveness or its impact on the fitness of the target species,
testing the ecological trap hypothesis requires to examine both (Robertson & Hutto 2006). It also relies
on comparing these parameters between the artificial device and the unmodified habitat that it aims to
mimic. This latter aspect is, however, often lacking in evaluations of artificial conservation tools (but
see Bourgeois et al., 2015). The test of the ecological trap hypothesis is thus a two-steps process (Fig.
1). First, studying a species’ preference for natural or artificial habitats is essential as avoidance of
artificial devices would lead to the failure of a conservation strategy. Avoidance means that the target
species is less attracted by the artificial habitat compared to its natural habitat and is generally the
result of a lack of knowledge of the drivers of the target species’ habitat selection needed for relevant
device conception or placement (Battin 2004; Robertson & Hutto 2006). The second step consists in
measuring fitness parameters or proxies at the population level (for example, demographic
parameters), which is often more challenging than for preference. These parameters must be indeed
compared with known parameters for healthy populations of the same species living in an unmodified
habitat in a similar context, however, such habitats are often difficult to find or access (Lambrechts et
al. 2010).

Artificial shelters for cavity-using species, such as nest-boxes for birds or bats, are good models for
testing the ecological trap hypothesis. They are probably the most widely used artificial devices for
species conservation (Goldingay & Stevens 2009). Their popularity among conservationists is mostly
due to their low cost and the ease with which they can be deployed and surveyed (Hayward, Steinhorst
& Hayward, 1992; Lambrechts et al., 2010). They are used in conservation programmes to respond to
the growing disappearance of natural cavities in natural and semi-natural environments due to
intensive forest management and landscape simplification (Lindenmayer et al. 2009). Numerous
factors affect preference and fitness of species using cavities (see reviews in Goldingay & Stevens
2009; Lambrechts et al. 2010), predation risk (Fontaine & Martin, 2006; Mdnkkdnen, Forsman,
Kananoja, & Ylonen, 2009; Wesotowski, 2002; but see Lima, 2009; Martin, 1993; Pdysd, Ruusila,
Milonoff, & Virtanen, 2001 for absence of effect on preference) and microclimate (Wachob 1996;
Rhodes et al. 2009) being among the most important for cavity selection. Temperature and humidity
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are key drivers of incubation and chick development, which can lead parents to select the most
climatically favourable breeding environments (Rhodes et al. 2009). In artificial devices, the
microclimate is not always as stable as in natural cavities; previous studies have shown that extreme
temperatures in artificial boxes could impact the fitness of its occupants, e.g. in bats (Flaquer et al.
2006b) or birds (I. Catry et al. 2015).

In this study, we took advantage of a dense population of European rollers Coracias garrulus (Fig. 1),
breeding both in natural cavities and nest-boxes, to formally test the ecological trap hypothesis for an
artificial conservation device. To do this, we compared occupation rates and breeding success of nest-
boxes and natural cavities and investigated the impact of microclimate on breeding success and

occupation probability.

Step 1l Step 2 1 Conclusion
Compare preference i Compare fitness ( A
i Successful
: = device
Attractive N -
device '

Ecological trap

Artificial ~ : ~
device :
Perceptual
i trap
Avoided device ' _’:
Failure of the
device

\ y,

Figure 1: Conceptual framework for evaluating artificial conservation devices based on the ecological
trap hypothesis: “>=""means values for artificial device are higher or equal compared to values for

unmodified habitat;, “<’ means values for artificial device are lower compared to unmodified habitat.

The European roller (hereafter “the roller”) is an obligate secondary cavity breeder (Cramp 1985a): it
does not create or modify its breeding site but uses already available sites on arrival after migration

(Cramp 1985a). Thus, rollers respond very quickly to nest-box deployment (Aleman & Laurens 2013)
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sometimes by abandoning nearby natural cavities in favour to nest-boxes (Valera et al. 2019) and as
such are very good models for studying nesting site preference. Due to this behaviour, we expected
higher occupancy rates in nest-boxes compared to natural cavities. To our knowledge, no previous
study compared occupancy between natural and artificial nests for rollers. We expected artificial nests
to have less microclimatic buffering capacity than natural nests due to structural differences (Amat-
Valero et al. 2014; I. Catry et al. 2015; Maziarz et al. 2017), and that these more variable conditions
would lower breeding performance, following Catry, Catry, Patto, Franco, & Moreira, 2015 who
found that roller chicks’ mass gain decreased with extreme heat events in nest-boxes but not in adobe
wall cavities. Based on these two predictions, we expected nest-boxes to act as an ecological trap for
the European roller.
2. Material and methods:

2.1 The European roller

The European roller is a trans-Saharan migratory bird that winters in southern Africa (Finch et al.
2015) and breeds between May and July in a range that extends from the Mediterranean basin through
Eastern Europe to central Asia (Cramp 1985a). Breeding sites are principally woodpecker cavities, but
also include bee-eater burrows in sand cliffs and cavities in buildings such as farm houses or bridges
(Cramp 1985a). Despite its recent re-ranking to “least concern” on the global TUCN Red List (IUCN
2016), the European roller remains a threatened species in most European countries (Tokody et al.
2017). Rollers have benefited from numerous conservation programmes over the past two decades
(Tokody et al. 2017), including the deployment of thousands of nest-boxes all over Europe (Finch et

al. 2019).

2.2 Study site

The study took place in the valley of Les Baux-de-Provence (43°41° N, 4°46” E; WGS 84), located
near the city of Arles, in the Bouches du Rhénes deparment of France. The region is classified as a
meso-mediterranean bioclimatic stage, with hot and dry summers (average maximum temperature of
30°C in July). The valley extends over 2000 hectares of cereal fields and grasslands. A dense drainage

channels’ network extending throughout the valley is bordered by several kilometres of hedges and
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riparian forest (Chambre d’Agriculture des Bouches du Rhéne 2008), where black poplars Populus
nigra and white poplars Populus alba offer an exceptional density of natural cavities, created mostly
by European green woodpeckers Picus viridis (Butler 2001). This situation contrasts with other sites in
southern France, where availability of nesting sites has been recently confirmed as a major limiting
factor in roller breeding pairs’ density (Finch et al. 2019). Common starling Sturnus vulgaris is the
main competitor of rollers for cavities in the study area, but breeds averagely earlier and is actively
chased from the nesting sites by roller pairs at their arrival (A Rocha France, unpublished data).

2.3 Nest monitoring
We deployed 87 nest-boxes on private properties on the study site from 2002 to 2012 for the study and
conservation of rollers, out of which 50 were still available between 2016 and 2019 (Fig. 2). The nest-
boxes were built using plywood (15 mm thick) and had a volume of approximately 21,870cm®
(H1=25cm; H2=35cm; L=27cm; W=27cm) and 57-60 mm entrance hole. They were installed on trees
at different heights and orientations. Nest-box occupation has been checked at least three times every
year from mid-May to the end of June between 2016 and 2019, using a Voltcraft BS-250XIPSD
endoscopic camera mounted on a telescopic pole. In breeding situations, at least three additional
inspections were organized at c.a. one week intervals to survey the number of laid eggs, hatched eggs
and fledglings per nest. All fledglings were ringed at between 15 and 25 days old. Fledging success
was determined on the basis of the number of fledglings ringed, but was corrected retrospectively if a
chick died after ringing and was found during the nest-box cleaning session. The date of the first egg-
laying was back-calculated from nest monitoring observations (using two-days interval between the
laying of each egg and 21 days between first egg laying date and hatching (Personnal field obs. and
Guillaumot, 2016)). Nest abandonments and predation were also systematically recorded.
Between 2016 and 2019, a sample of accessible natural cavities located on the same study site was
checked for occupation by rollers. Monitoring of the natural cavities was similar to that described for
nest-boxes only in 2017. In other years, monitoring intensity was generally less frequent, and hence
breeding parameters were only calculated for occupied nests visited at least three times between first
egg-laying and first chick-fledging dates. For both nest types, roller breeding monitoring occurred
between the 20 May and the 17 August.
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In 2017, we explored the study site intensively and located 190 natural cavities suitable for roller
reproduction on 154 different trees (Fig. 2). Suitability of cavities for roller reproduction was
determined based on minimal hole diameter of occupied cavities at our study site (47mm) (A Rocha
France, unpublished data) and location in the tree (no branches in front of the cavity hole enabling
access for predators), all other tree and cavity charasterisitcs being not selected by rollers in the study
site (see previous studies Butler, 2001; Dasse, 2016; Eltabet, 2013). For all occupied (n=23) and a
sample of randomly selected unoccupied cavities (n=77) accessible by foot or with a 8m ladder, we
measured height above ground, circumference of the tree at breast height (1.30m) and at cavity height,

orientation, entrance height, entrance width, depth and length (Table 1).

Figure 2: Map of the study area and distribution of natural cavities (rounds) and nest-boxes (stars)

available for the reproduction of European rollers between 2016 and 2019.
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Table 1: Name and description of the different microclimate and nest variables measured in natural

cavities and nest-boxes in the Vallée des Baux (France). “%RH”: percentage of relative humidity.

Name

Daily variable

Mean variable over 15
consecutive days

Description

MaxTint MAXTint Maximal temperature in the nest (°C)
MinTint MINTint Minimal temperature in the nest (°C)
MoyTint MOYTint Mean temperature in the nest (°C)
3 DiffTint DIEFTint Differience between maximal and minimal temperature in the
2 nest (°C)
g Dtmoyabs DTMOYabs Mear? over a day of th(i absolute delta between interior and
) exterior temperature (°C)
E Dtmaxabs DTMAXabs Absolute Yalue of the daily Dmaximum delta between interior
S and exterior temperature (°C)
g Maxhum MAXHum Maximum humidity level in the nest (%RH)
Minhum MINHum Minimum humidity level in the nest (%RH)
Moyhum MOYHum Mean humidity level in the nest (%RH)
. Difference between maximal and minimal humidity level in
DiffH DIFFH
ffiRum um the nest (%RH)
Name Name of the nest-box or cavity
Type Nest type : either nest-box or cavity
. Occupation of the nest by rollers during the breeding season :
occupation )
1 for roller nests, 0 otherwise
Real occupation of the nest during monitoring (roller or
OccR starling) : 1 for occupied nests sensor measurements, 0 for
empty nests during sensor measurements
2 CH Cavity height (m)
% CBH Circumference of the tree at breast height (1.30m) (cm)
b (natural cavities only)
; CCH Circumference of the tree at cavity height (cm) (natural
Z cavities only)
Orientation Entrance orientation of the nest (degrees)
Ori Simplified orientation of the nest (either N, E, S or W with N:
316°-45°; E: 46°-135°; S: 136°-225°; W: 226°-315°)
EH Entrance height (cavity) (mm) (natural cavities only)
EW Entrance width (cavity) (mm) (natural cavities only)
CL Cavity length (cm) (vertical) (natural cavities only)
CcD Cavity depth (cm) (horizontal) (natural cavities only)
h
ot .er Date Day of the measurement (Julian calendar date)
variables
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2.4 Microclimate monitoring

In 2017, we monitored the microclimate in the nest-boxes (n=17) and natural cavities (n=23) occupied
by rollers, as well as in a sample of randomly selected nest-boxes (n=16) and natural cavities (n=18)
empty or occupied by Common starlings. Orientation and height of monitored nest-boxes did not
differ from available nest-boxes (Orientation: Chi=0.18, df=3, P=0.98; height: F-statistic=0.19,
df=1,71, P=0.66). Monitored natural cavities had the same orientation but were in average 1.05m
higher than the sample of measured available cavities (Orientation: Chi?=1.14, df=3, P=0.77; height:
F-statistic=4.98, df=1,133, P=0.03) respectively. Interior temperature (°C) and humidity (percentage
of relative humidity: %RH), and exterior temperature (°C) were respectively measured with iButtons
DS1923 and DS1921G-F5 (Maxim Integrated Products, Inc.). Measurements were taken every hour
for 15 consecutive days during the period between 6 June 2017 and 20 August 2017, which covers
most of the incubation and chick rearing period in our study site (23 May to 10 August, based on 18
years of roller breeding monitoring on the study site, (A Rocha France, unpublished results). For
occupied nests, sensors were deployed only after the clutch was complete, in order to prevent nest
abandonment. In the nest-boxes, interior sensors were screwed directly to the rear wall, with the captor
facing inside the box, and in the cavities, sensors were placed inside the hole at least 20 cm away from
the entrance and held by a flexible aluminium angle bracket screwed directly into the bark of the tree.
The aluminium rods were restricted to the sides of the cavity entrance in order to reduce possible
disturbance of animal movements in and out of the cavity. Exterior sensors were placed in the shade,
either under the base of the nest-boxes, facing the ground, or on the bark of the tree at cavity height,
with the captor facing north. The occupation of each nest by rollers or Common starling (the only
other species using the monitored nest-boxes and cavities during our study) during the measurement
period was recorded.

The IButton data was extracted with OneWireViewer software (1-Wire drivers X86, version 4.03).
The humidity data was corrected following the sensor manufacturer’s recommendations (Maxim
Integrated Products Inc, 2011: p.53). For each nest and each day, we calculated: (1) the maximum,
minimum and mean interior temperature and humidity rate, (2) the daily amplitude of the interior
temperature and humidity (i.e. the difference between the minimum and maximum daily
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temperature/humidity rate inside the nest), (3) the daily mean and maximum absolute delta between
the interior and exterior temperature (i.e. the mean and the maximum over 24 hours of the absolute
values of hourly differences between exterior ambient temperature and interior nest temperature).
Additionally, we calculated (4) the mean value over 15 consecutive days of each of the above
parameters (Table 1).

3 Statistical analysis

3.1 Nest type preference

We compared the attractiveness of natural vs artificial nests in 2017 using the estimated occupancy
rate (Johnson 1980) and the first egg-laying date (Julian calendar date) as a proxy for settlement date
of the rollers at nesting site (Robertson & Hutto 2006). We considered only one cavity per tree in the
sample (n=154), as rollers are territorial; to our knowledge more than one roller pair per tree has never
been recorded. We compared occupancy rates between nest types using a Generalized Linear Model
(GLM) with a binomial distribution and logit link function. However, as the sample included all nest-
boxes (n=50) and occupied natural cavities (n=23) but only an unknown proportion of the available
natural cavities (n=131) (inevitably lower than the actual amount), the true proportion of occupied
natural cavities is lower than our estimate.

We tested the effect of nest type on the 2017 first egg-laying date using a Linear Model with nest type
as the explanatory variable.

3.2 Breeding success

All the breeding success analysis were made for the 2016-2019 breeding seasons for all the occupied
nests that were intensively monitored (n=69 and n=46 for nest-boxes and natural cavities respectively).
We tested the difference of predation frequency (over breeding attempts with known outcome)
between nest types using a Chi? test. Successful nests were defined as roller nests with at least one
fledgling. We tested the correlation between breeding success parameters and nest type using GLMs
with nest type as the explanatory variable and four different breeding response variables (Poisson
distribution and log link function for the number of eggs and number of fledglings per nest, binomial
distribution and logit link function for the probability that a nest was successful and for the probability
that an egg produce a fledging chick). Finally, for successful nests only (n=62 and n=25 for nest-boxes

117



and natural cavities respectively), we tested the correlation of the probability that an egg produced a
fledging chick, with nest type and egg-laying date, using a GLM with a binomial distribution and logit
link function. We checked the overdispersion in the residuals when using a Poisson distribution and
none was detected.

3.3 Microclimate parameters:

All the nest characteristic variables were scaled prior to analysis. We tested the correlation of nest
characteristic variables with microclimate parameters. We used Generalized Linear Mixed Models
(GLMMs) with a Gaussian error structure, with the individual nest name (nest ID) and date (Julian
calendar) as random factors. We compared cavity height and orientation between nest types, using a
linear model with a Gaussian error structure and a Chi? test, respectively. We tested the effect of nest
height and orientation for both nest types on microclimate parameters. The models included the
interaction of nest type (in order to control for nest characteristics disparities between nest types) and
real occupation of the nest (i.e. nest occupation during sensor deployment) as additive factor (in order
to control for the potentially induced modification of the microclimate (Velky et al. 2010; Maziarz
2019)) (see ‘Results’). All the other nest characteristics were available only for natural cavities and
hence their correlation with microclimate was tested solely on the subset of natural cavities, with real
occupation of the nest as additive factor in the models.

We compared the daily microclimate variables between nest types, using GLMMs with a Gaussian
error structure, with nest name and date as random factors. We included the interaction of real
occupation in order to control for the response to the presence of birds in the nest according to each
nest type.

3.4 Effect of microclimate on breeding success and occupation probability

We tested the correlations of the mean microclimate variables over 15 consecutive days with (1) the
number of eggs, (2) the number of fledglings, (3) the probability that a nest was successful, (4) the
probability that an egg produced a fledging chick and (5) the occupation probability by rollers, using
GLMs with a Poisson and log link (1,2) and binomial distribution and logit link (3,4,5), respectively.
For each microclimate variable, we controlled for possible disparities between nest types by including
the interaction effect of nest type in the models.
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All statistical analysis were performed with R environment version 3.4.3 (R Core Team 2017) using
packages nlme (Pinheiro et al. 2016), Ime4 (Bates et al. 2015) and ImerTest (Kuznetsova et al. 2017).
4 Results

4.1 Nest type preference

Occupancy rate of nest-boxes was significantly higher than that of natural cavities (0.34 95% ClI
[0.20;0.52] and 0.15 95% CI [0.10;0.21] respectively, z= 2.87, df=1,203, P<0.01). The egg laying
dates were similar for both nest types (146.6 95% CI [143.2;150.0] and 150.3 95% CI [145.3;155.2]
for natural and artificial nests respectively) (F;3s=2.14, P=0.15).

4.2 Breeding success

The breeding parameter estimates are summarized in Table 2. No significant difference was found
between nest types for the probability that a nest was successful (z=1.01, df=1,3,114, P=0.31) or for
the probability that an egg produced one fledging chick in successful nests (z=-0.17, df=1,3,86,
P=0.86). Nor was there a significant difference between nest types for average clutch size (z=0.21,
df=1,3,101, P=0.84) or average number of fledglings (z= 1.30, df=1,3,106, P=0.19). 14 recorded
breeding attempts failed during the 2016-2019 breeding seasons on the study site (7 in nest-boxes and
7 in natural cavities) out of which 10 were predated, with no significant difference in frequencies

between nest types (4 in nest-boxes and 6 in natural cavities, Chiz=1.13, df=1, P=0.29).

Table 2: Estimates of breeding parameters for European rollers breeding in nest-boxes or cavities
between 2016 and 2019 in the Vallée des Baux (France) with corresponding 95% confidence interval

and sample size (n).

Nest-boxes Natural cavities All nests

Estimate 95% CI n Estimate 95% CI n Estimate 95% CI n
Probability that a nest was 0.76 [0.50-0.91] 69 0.64 [0.37-0.84] 46 0.72 [0.52-0.86] 115
successful
Probability that an egg 0.75 [0.62-0.85] 62 0.74 [0.56-0.87] 25 0.75 [0.63-0.84] 87
produced a fledging chick
Average clutch size 5.13 [4.26-6.18] 65 5.03 [3.98-6.36] 37 5.10 [4.20-6.19] 102
Average number of fledglings 3.88 [3.09-4.88] 69 3.71 [2.66-5.17] 38 3.86 [2.95-5.04] 107
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4.3 Effect of nest characteristics and ambient temperature on microclimate

Monitored natural cavities were significantly higher than monitored nest-boxes (CH = 6.01m 95% ClI
[6.32;6.70] for natural cavities, CH=4.38m 95% CI [3.35;5.41] for nest-boxes) (F-statistic=9.65,
df=1,61, P<0.01). The orientation of the nests monitored for microclimate differed between nest types
(Chi2=11.34, df=3, P=0.01), with only one north-facing nest-box (3% vs 17% for natural cavities) and
only two east-facing nest-boxes (7% vs 29% for natural cavities) (Fig. 3).

For both nest types, microclimate parameters were not correlated to nest height (Table 2a).

In natural cavities, western orientation had a slightly lower average and maximum temperature
buffering capacity than southern orientation (Dtmoyabs: -1.43°C, P=0.06; Dtmaxabs: -2.90°C,
P=0.05). Northern orientation had a slightly lower maximal temperature than southern and eastern
(MaxTint: South: -1.99°C, P=0.07; East: -1.89°C, P=0.09) and a smaller interior temperature variation
(DiffTint: South: -2.34°C, P=0.03; East: -2.27°C, P=0.04) (Fig. 4.A & B). Interior nest humidity was
correlated to orientation, with north-facing nests more humid than those oriented towards other
directions (Maxhum: East: +9.75%RH, Minhum: +17.95 to +21.12%RH, Moyhum: +12.11 to
+14.41%RH), with less variation in humidity (DiffHum: -9.57 to -14.57%RH) (Table 2b) (Fig. 4.C)

(Table 2b).

O Available cavities (n=100)
O All nest-boxes (n=50)
O Monitored nest-boxes (n=33)

S O Monitored cavities (n=35)

Figure 3: Orientation of cavities (n=35) and nest-boxes (n=33) monitored for microclimate, and of
available cavities (n=100) and nest-boxes (n=50) for European roller reproduction in the Vallée des
Baux (France) in 2017 (N: north, W: west, S: south, E: east).
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In nest-boxes, we compared only the western and southern orientations (because of small sample size
for northern (n=1) and eastern (n=2) orientations) and found no differences between the two, except
for maximum and average buffering capacity, which was significantly lower in the southern direction
(Dtmoyabs: -0.40°C; Dtmaxabs: -0.98°C) (Table Al.b).

For natural cavities only, maximum and average interior temperature decreased with the tree
circumference at breast height (CBH) (MaxTint: B,=-0.85, SE=0.42, P=0.05; MoyTint: B,=-0.60,
SE=0.33, P=0.08). Similarly, maximum interior temperature and interior temperature variation
decreased with the tree circumference at cavity height (CCH) (MaxTint: B,=-0.80, SE=0.37, P=0.04;
DiffTint: Bx=-1.02, SE=0.35, P=0.01) (Fig. 5.A & B). Cavities in thicker trunks or branches tended to
be more humid, with minimum and average humidity rates slightly increasing with CCH (Minhum:

B,=4.92, SE=2.61, P=0.07; Moyhum: B,=3.71, SE=2.19, P=0.099) (Fig. 5.C) (Table Al.a).
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Figure 4: Estimates of microclimate parameters with their 95% confidence interval for different
orientations (N: north, W: west, S: south, E: east) in natural cavities in the Vallée des Baux (France):
(A) internal temperature variation (DiffTint), average buffering capacity (Dtmoyabs) and maximum
delta between interior and ambient temperature (Dtmaxabs), (B) maximum, minimum and average
interior temperature (MaxTint, MinTint and MoyTint respectively) and (C) maximum, minimum,
average and interior variation in humidity (Maxhum, Minhum, Moyhum and DiffHum). a, b, ¢ & d: for
each parameter, different letters indicate significant differences between the estimates of the

corresponding nest type.
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Table 2.a: Correlations between nest characteristics and microclimate variables in nest-boxes and natural cavities available for European roller reproduction in
the Vallée des Baux (France). CH: cavity height. CBH: circumference at breast height. CCH: circumference at cavity height. EH: entrance height. EW:
entrance width. CL: cavity length. CD: cavity depth (=horizontal length). MaxTint: daily maximal temperature in the nest. MinTint: daily minimal
temperature in the nest. MoyTint: daily mean temperature in the nest. DiffTint: difference between daily maximal and minimal temperature in the nest.
Dtmaxabs: absolute value of the daily maximum delta between interior and exterior temperature. Dtmoyabs: mean over a day of the absolute delta between
interior and exterior temperature. Maxhum: daily maximum humidity level in the nest. Minhum: daily minimum humidity level in the nest. Moyhum: daily
mean humidity level in the nest. DiffHum: difference between daily maximal and minimal humidity level in the nest. “By”: estimate of the slope of the
correlation. “SE”: standard error of the estimate. “t”: t-value for the corresponding estimate. “P”: p-value. “n”: sample size. P-values lower than 0.10 are in

bold.
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Both nest types (n=63)

Natural cavities only (n=35)

CH

Natural cavities Nest-boxes (n=28) CBH CCH EH EW CL CD
Response (n=35)
variables  Bx p Bx p Bx p Bx p Bx p Bx ¢ p Bx p Bx P

(SE) (SE) (SE) (SE) (SE) (SE) (SE) (SE)
MaxTint igzg‘;) 034 074 (()(')5672) 092 036 ig'.isz‘) 202 0.05 ig'_gg) 213 0.04 ?(')(_’329) 0.06 096 igé‘;) 062 054 ?&60) 140 017 ?(';_;474] 129 021
MinTint ig:g% -0.14 0.89 ig:g% 0.03 0.98 '(g'gf;) -1.01 032 ?(')?6) 0.63 0.53 ?(')?396) 111 028 '(g'éz) -0.36 0.72 ?6%387) 1.28 021 ?(')%385) 0.81 0.42
MoyTint (()(')(_)019) 0.16  0.88 (()(fjé) 038 0.71 ig'_gg) -1.84 0.08 '(g'ég) -0.85 040 ?(')?312) 0.66 0.51 '(g'ég) -0.52 061 ?6%363) 139 017 ?(')‘_*344) 1.28 0.21
DiffTint ig'_g) -0.19 0.85 (()(')1_;24) 093 036 '(g'_ii) -1.14 026 i(l)'gé) -2.90  0.01 '(gg;) -0.99 033 '(g'é;) -029 0.77 ?6.1308) 028 0.78 ?('sz] 0.66 0.51
Dtmoyabs (()(')(_)5”6) 059  0.55 ig:g; -0.12 091 '(g'gg) -019  0.85 ?(')?263) 1.56 0.13 '(g'gé) -0.05 0.96 '(g';;) -119  0.24 ?6%234) 096 035 ?(')?226] 0.84 041
Dtmaxabs (()(')(.)123) 020 0.85 (()(')?621) 021 084 '(g'ég) 051 061 (()(')?25) 1.30 0.20 (()(')fe) 0.24 0.82 -(?)'.ig) -0.57 0.57 ?5:7) 135 0.19 (()(')?522) 0.99 0.33
Maxhum iggg) -148 0.14 35;34) 043 067 gfgﬂ 1.07 0.29 é‘_};g) 1.63 0.11 a‘_gi) -0.80 0.43 'é'_;% -0.97 034 3';2) -0.25 0.80 ﬁ'_gg] -1.09 0.28
Minhum ié'_g) -1.34  0.18 é'_g;) 0.27 0.79 ?;703) 0.92 0.37 ‘(’;_’:1) 1.89 0.07 ?;_’609) 0.00 1.00 'é'_?;) -0.85 0.40 (1;_"31) 0.55 059 é'_gg] -0.36 0.72
Moyhum ig'_(;g) 139 017 (();;)0) 003 098 (22?360) 090  0.38 ?2119) 169  0.10 'é‘_gi) 045 065 ézg) .04 031 ‘();267) 007  0.94 égg) 080 043
DiffHum ?6?:5) 0.54  0.59 ?5131] 1.06 0.29 '8‘.2;) -0.46  0.65 'é‘_g‘;) -1.60 0.2 a‘;g) -1.09 0.28 ?f330) 041 0.69 é;% -1.32 0.20 g'_gz) -0.65 0.52
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Table 2.b: Comparison of the estimates of microclimate variables between the main orientations (N: north, W: west, S: south, E: east) of natural and artificial
nests available for European roller reproduction in the Vallée des Baux (France). MaxTint: daily maximal temperature in the nest. MinTint: daily minimal
temperature in the nest. MoyTint: daily mean temperature in the nest. DiffTint: difference between daily maximal and minimal temperature in the nest.
Dtmaxabs: absolute value of the daily maximum delta between interior and exterior temperature. Dtmoyabs: mean over a day of the absolute delta between
interior and exterior temperature. Maxhum: daily maximum humidity level in the nest. Minhum: daily minimum humidity level in the nest. Moyhum: daily
mean humidity level in the nest. DiffHum: difference between daily maximal and minimal humidity level in the nest. “SE”: standard error of the estimate.

“P”: p-value. “n”: sample size. P-values lower than 0.10 are in bold.

Natural cavities (n=35) Nest-boxes (n=30)
N (n=6) E (n=10) S (n=13) W (n=6) S (n=20) W (n=10)

Response

variables Estimate  SE - Estimate  SE S Estimate  SE P Estimate SE | Estimate SE Estimate SE

S E w S w w w

MaxTint 26.23 1.08 0.07 0.09 0.81 28.12 0.78 0.92 0.21 28.22 097 0.17 26.54 1.23 3143 0.65 0.23 32.22 0.63
MinTint 2149 1.05 0.72 0.66 0.22 21.03 0.76 093 0.36 21.12 094 0.31 1992 1.20 19.27 0.27 0.30 19.55 0.40
MoyTint 23.73 092 033 0.38 0.63 24.55 0.67 0.93 0.20 24.62 0.83 0.17 23.18 1.05 25.23 025 0.44 2542 0.34
DiffTint 461 1.04 0.03 0.04 0.18 6.89 0.72 095 0.63 6.95 0.93 0.59 6.31 1.19 12.16 0.74 0.54 12.62 0.70
Dtmoyabs 2.78 0.66 092 038 0.10 2.19 045 028 0.31 2.84 0.59 0.06 141 0.75 0.90 0.11 0.00 1.30 0.10
Dtmaxabs 548 1.29 0.89 0.63 0.09 4.85 0.88 0.48 0.17 5.66 1.15 0.05 2.76 147 234 0.36 0.01 332 031
Maxhum 96.25 5.06 0.10 0.06 0.35 86.50 3.41 0.73 0.50 88.08 4.52 0.68 90.45 5.76 69.45 1.71 0.57 70.44 1.83
Minhum 83.92 693 0.01 0.01 0.02 64.16 4.69 0.77 0.86 65.98 6.19 0.68 62.80 7.90 39.31 1.63 0.25 41.21 1.73
Moyhum 91.38 6.05 0.05 0.02 0.08 7697 4.06 0.67 0.83 79.27 540 0.90 7845 6.88 5446 134 0.32 55.83 1.50
Diffhum 11.72 3.15 0.00 0.00 0.00 21.55 2.25 0.93 0.20 21.30 2.81 0.16 26.29 3.61 30.08 2.15 0.72 29.30 2.03
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Figure 5: Correlation between circumference at cavity height and microclimate parameters in cavities
available for European roller reproduction in the Vallée des Baux (France) with the additive effect of
the occupation of nest during microclimate measurements (OccR): (A) maximum internal temperature
(MaxTint); (B) internal temperature variation (DiffTint); (C) minimum humidity rate (Minhum).

Dotted lines represent the 95% CI of the regression line.

4.4 Comparison of microclimate parameters between nest types and occupation status

Recorded interior and exterior temperatures for all nests ranged from 12.53°C to 43.45°C and 11.50°C
to 45.50°C respectively (minimum and maximum values over the whole study period).

Empty nest-boxes had a higher maximum (MaxTint: +2.51°C, P<0.01), average (MoyTint; 1.14+°C,
P=0.01) and lower minimum (MinTint: -1.50°C, P<0.01) interior temperature, higher temperature
variations (DiffTint: +88%, P<0.01) and a lower average temperature buffering capacity (Dtmoyabs: -
55%, P<0.01) than empty cavities. Empty nest-boxes also had a more variable (DiffHum: +47%,
P<0.01) and lower humidity rate (Moyhum: -27.24%RH, P<0.01; Maxhum: -29.90%RH, P<0.01;
Minhum: -27.87%RH, P<0.01) than empty cavities (Fig. 6.A). These differences were still significant

and similar when birds were present in the nest during the monitoring period, except for average
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interior temperature, which tended to be higher in occupied cavities than in occupied nest-boxes

(MoyTint:+2.44°C, P<0.01) (Fig. 6.B) (Table 3).
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Figure 6: Comparison of the estimates of microclimate parameters (with their 95% confidence
interval) between empty and occupied natural cavities and nest-boxes in the Vallée des Baux (France).
(A) maximum, minimum, average and interior variation in humidity (Maxhum, Minhum, Moyhum and
DiffHum), (B) maximum, minimum, average and interior variation in temperature (MaxTint, MinTint
and MoyTint, DiffTint), and (C) maximum delta between interior and ambient temperature
(Dtmaxabs) and average buffering capacity (Dtmoyabs). a, b, ¢ & d: for each parameter, different

letters indicate significant differences between the estimates of the corresponding nest type.

Maximum, average and minimum interior temperature were higher in occupied nests than in empty
nests for both nest types (Nest-boxes: MaxTint:+0.6°C, P=0.06; MoyTint: +0.76°C, P<0.01,;
MinTint:+0.51°C,P=0.01 / Natural cavities: MaxTint:+3.82°C, P<0.01; MoyTint: +4.30°C, P<0.01;
MinTint:+4.09°C,P<0.01). Similarly, occupation increased temperature buffering capacity in nests of
both types (Nest-boxes: Dtmoyabs:+46%, P<0.01; Dtmaxabs: +32%, P=0.01; / Natural cavities:
Dtmoyabs:+85%, P<0.01; Dtmaxabs: +80%, P<0.01) (Fig. 6.C), but it did not modified interior
temperature variation (Nest-boxes: DiffTint: -7%, P=0.68; / Natural cavities: DiffTint: -1 %, P=0.34).
However, occupied nest-boxes tended to be more humid than empty ones (Moyhum: +6%RH, P<0.01;
Maxhum: +6.70%RH, P<0.01; Minhum: +3.97%RH, P=0.01), while occupied cavities were
significantly drier than empty cavities (Moyhum: -3.61%RH, P<0.01; Maxhum: -5.96%RH, P<0.01).
Humidity rates were more stable in occupied natural cavities than in empty cavities (DiffHum: -19%,

P=0.02) but they had similar daily fluctuations in empty and occupied nest-boxes (Table 3).
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4.5 Effect of microclimate on occupation probability and breeding success

Roller occupation probability increased slightly with average interior temperature (MOYTint) in nest-
boxes (P=0.08) but not in natural cavities (Fig. 7.A). It increased marginally with maximum interior
temperature for both nest types (MAXTint P=0.10) (Fig. 7.B) but significantly with buffering capacity
of the nest (DTMAXabs P=0.05 and DTMOQOYabs P<0.01) for nest-boxes only (Fig. 7.C) (Table 4).

We found no effect of microclimate on clutch size, number of fledglings or fledging success per egg
neither with nest type as an interaction factor (Table 4). However, in natural cavities, most
microclimate variables were correlated with the probability that a nest was successful. This
probability increased significantly with humidity rates (MOYhum P=0.02, MINhum P=0.02 and
MAXhum P=0.03), slightly with average buffering capacity (DTMOYabs P=0.09) and minimum
interior temperature (MINTint P=0.08) (Fig. 7.D), whereas it decreased marginally when interior
temperature and humidity variation increased (DIFFTint P=0.06 and DIFFhum P=0.07 respectively)

(Table 4).
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Figure 4: Correlation of different microclimate variables with occupation probability by the European
roller (A: MOYTint, B: MAXTint and C: DTMOYABS) and with the probability that a roller nest was

successful (D: MINTInt) for nest-boxes (a: dotted regression lines) and cavities (e: solid regression

lines) in the Vallée des Baux (France). The 95% confidence intervals of regression lines are shown in

grey, dark grey indicates overlaps between the intervals of the two nest types.
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Table 3: Effect of cavity type and nest occupation during monitoring on different daily microclimate variables, in natural cavities and artificial nest-boxes
available for European roller reproduction in the Vallée des Baux (France). MaxTint: daily maximal temperature in the nest. MinTint: daily minimal
temperature in the nest. MoyTint: daily mean temperature in the nest. DiffTint: difference between daily maximal and minimal temperature in the nest.
Dtmaxabs: absolute value of the daily maximum delta between interior and exterior temperature. Dtmoyabs: mean over a day of the absolute delta between
interior and exterior temperature. Maxhum: daily maximum humidity level in the nest. Minhum: daily minimum humidity level in the nest. Moyhum: daily
mean humidity level in the nest. DiffHum: difference between daily maximal and minimal humidity level in the nest. “SE”: standard error of the estimate. “t”:

t-value for the corresponding estimate. “P”: p-value. “n”: sample size. P-values lower than 0.10 are in bold.

Paired t-tests
Response Em}ztrifzczazv)ities onr)r(lfst}E r?fitg) Cav?t(i:zlslr()ri]edeI) ({)C()C;epsie(g:f;;‘ Etr)npty nest- Occupied nest- Occupied and Occupied and
variable oxes .and boxe.s 'and empty nest- em.p.ty
cavities cavities boxes cavities
Estimate SE Estimate SE Estimate SE Estimate SE t P t P t P t P
MaxTint 27.47 0.49 31.74 0.59 31.29 0.41 32.34 0.51 | 7.23 <0.01 1.77 0.08 1.87  0.06 9.28 <0.01
MinTint 20.85 0.43 19.35 0.48 25.15 0.34 20.11 042 |-3.13 <0.01 -10.48 <0.01 2.89 <0.01 12.71 <0.01
MoyTint 24.11 0.38 25.25 0.42 28.20 0.26 25.76 032 (271 0.01 -5.78 <0.01 2,57  0.01 15.74 <0.01
DiffTint 6.56 0.47 12.36 0.60 6.13 0.44 12.21 0.56 |9.63 <0.01 10.02 <0.01 -0.41 0.68 -0.96 0.34
Dtmoyabs 2.48 0.21 1.12 0.30 4.60 0.20 1.64 0.25 | -4.60 <0.01 -9.92 <0.01 329 <0.01 10.73 <0.01
Dtmaxabs 5.11 0.42 2.85 0.59 9.18 0.41 3.75 0.52 | -3.86 <0.01 -9.15 <0.01 2.74 0.01 10.00 <0.01
Maxhum 91.00 1.80 69.42 2.40 85.04 1.59 76.12 1.99 |-899 <0.01 -3.69 <0.01 538 <0.01 -3.74 <0.01
Minhum 69.96 2.40 40.03 3.30 69.45 1.90 44.00 2.37 [-9.07 <0.01 -7.66 <0.01 272 0.01 -0.27 0.79
Moyhum 82.21 1.99 54.97 2.73 78.60 1.47 60.97 1.82 |-9.99 <0.01 -6.43 <0.01 538 <0.01 -2.46 0.01
DiffHum 20.21 1.56 29.71 2.03 16.32 1.67 31.59 2.14 | 4.68 <0.01 7.42 <0.01 1.33 0.18 -2.32  0.02
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Table 4: Estimates of the interaction effect of mean microclimate variables over 15 consecutive days with nest type (natural cavities or artificial nest-boxes)
on: breeding parameters (number of fledglings, clutch size, probability that a nest was successful and probability that an egg produced a fledging) and
probability of a nest being used by rollers in the Vallée des Baux (France). MAXTint: mean of the daily maximal temperature in the nest. MINTint: mean of
the daily minimal temperature in the nest. MOYTint: mean of the daily mean temperature in the nest. DIFFTint: mean of the difference between daily
maximal and minimal temperature in the nest. DTMAXabs: mean of the absolute value of the daily maximum delta between interior and exterior temperature.
DTMOYabs: mean of the mean over a day of the absolute delta between interior and exterior temperature. MAXHum: mean of the daily maximum humidity
level in the nest. MINHum: mean of the daily minimum humidity level in the nest. MOYHum: mean of the daily mean humidity level in the nest. DIFFHum:
mean of the difference between daily maximal and minimal humidity level in the nest. “n”: number of nest-boxes. “N”: number of natural cavities. “SE”:
standard error of the estimate. “Z”: z-value for the corresponding estimate. “P”: p-value. “n”: sample size. P-values lower than 0.10 are in bold. al, a2, b1 and
b2 are the coefficients of the model equationy =a; +a, * W + by * X + b, * X * W, for any response variable “y” and any microclimate variable “X” with W

= 0 for natural cavities and W =1 for artificial nest-boxes.
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Response variables

Number of fledglings . Probability that a nest was Probability that an egg Probability of use by rollers
- B Clutch size (n=15; N=16) ~ N produced a fledgling > N
(n=15; N=16) successful (n=17; N=20) (n=33; N=41)
Explanatory Model (n=15; N=16)

variables  coefficients Estimate SE Z p Estimate SE z p Estimate SE Z p Estimate SE z p Estimate  SE z p
al 1.51 0.15 10.39 <0.01 1.64 0.14 11.99 <0.01 1.17 0.59 1.98 0.05 2.02 0.46 4.40 <0.01 -7.38 456 -1.62 0.11
. bl 0.17 0.18 096 0.34 0.11 0.17 0.66 0.51 -0.64 0.65 -098 0.33 0.51 0.56 0.92 0.36 0.26 0.16 1.65 0.10
MAXTint a2 -0.13 0.21 -0.63 0.53 -0.05 0.20 -0.27 0.78 1.66 145 1.14 0.26 -0.58 0.58 -1.00 0.32 -8.10 8.73 -0.93 0.35
b2 -0.24 0.24 -1.00 0.32 -0.17 0.22 -0.77 0.44 -0.29 1.19 -0.25 0.81 -0.57 0.66 -0.85 0.39 0.22 0.28 0.80 0.42
al 1.39 0.18 7.76  <0.01 1.59 0.16 9.85 <0.01 0.94 0.64 1.47 0.14 1.54 0.41 3.76 <0.01 0.05 0.38 0.13 0.90
. bl 0.05 0.14 036 0.72 0.00 0.13 0.00 0.99 1.49 0.86 1.73 0.08 0.32 0.35 0.92 0.36 0.17 036 047 0.64
MINTint a2 -0.06 0.29 -0.22 0.83 -0.06 0.26 -0.22 0.83 1.61 1.53 1.06 0.29 -0.07 0.66 -0.10 0.92 0.72 0.70 1.03 0.30
b2 -0.06 0.31 -0.18 0.86 -0.03 0.28 -0.10 0.92 -0.78 163 -048 0.63 -0.22 0.72 -0.30 0.76 0.81 0.74 1.09 0.27
al 1.41 0.14 10.08 <0.01 1.58 0.13 1243 <0.01 1.38 0.57 2.42 0.02 1.70 0.35 4.90 <0.01 -5.68 472 -1.21 0.23
MOYTi b1l 0.07 0.10 0.69 0.49 0.03 0.09 033 0.74 0.35 0.53 0.66 0.51 0.28 0.28 0.98 0.33 0.22 0.18 124 0.22
int a2 -0.08 0.20 -0.39 0.70 -0.03 0.18 -0.17 0.86 0.62 0.95 0.65 0.52 -0.30 0.46 -0.64 0.52 -20.55 1191 -1.73 0.08
b2 -0.10 0.26 -0.37 0.71 -0.05 0.23 -0.22 0.83 -1.00 153 -0.66 0.51 -0.31 0.58 -0.53 0.59 0.79 0.46 1.73 0.08
al 1.57 0.26 60.3 <0.01 1.75 0.24 7.27 <0.01 0.02 0.90 0.02 0.98 1.64 0.69 2.39 0.02 0.69 0.54 128 0.20
DIFFT] b1 0.17 0.29 0.58 0.56 0.19 0.27 071 0.48 -3.01 1.58 -1.91 0.06 -0.17 0.80 -0.22 0.83 0.74 0.58 1.28 0.20
int a2 -0.18 0.33 -0.55 0.58 -0.15 0.30 -0.50 0.62 3.10 181 171 0.09 -0.17 0.82 -0.21 0.83 -1.19 0.84 -1.42 0.16
b2 -0.24 0.35 -0.68 0.50 -0.25 032 -0.76 0.45 1.96 192 1.02 0.31 0.09 0.91 0.10 0.92 -0.10 0.85 -0.12 091
al 1.43 0.15 943 <0.01 1.55 0.14 10.77 <0.01 1.20 0.59 2.04 0.04 2.10 049 432 <0.01 -0.60 1.05 -0.58 0.56
DTMAXab b1 0.02 0.14 0.16 0.87 0.09 0.13 0.65 0.52 0.55 0.65 0.84 040 -0.45 040 -112 026 0.11 0.14 075 0.45
abs a2 -0.05 0.22 -0.23 0.82 0.05 0.20 0.23 0.82 1.28 122 1.05 0.29 -0.69 0.60 -1.14 0.25 -3.21 192 -1.68 0.09
b2 0.05 021 0.22 0.83 -0.02 0.19 -0.11 091 -1.51 131 -116 025 0.47 0.52 090 037 1.09 0.55 198 0.05
al 1.41 0.18 7.89 <0.01 1.53 0.17 9.04 <0.01 0.88 0.64 139 017 2.10 0.54 3.89 <0.01 -0.15 0.88 -0.17 0.87
DTMOYab. bl 0.03 0.14 021 0.84 0.07 0.13 0.58 0.56 1.58 092 1.71 0.09 -0.32 0.37 -0.86 0.39 0.08 0.24 036 0.72
abs a2 0.27 0.40 0.67 0.50 0.25 0.37 0.68 0.50 0.49 2.67 0.19 0.85 -0.07 1.02 -0.07 0.94 -5.78 226 -2.55 0.01

b2 0.43 0.47 091 0.36 0.22 0.43 052 0.60 -3.49 3.87 -090 037 1.13 1.08 1.04 0.30 4.49 1.62 276 <0.01
al 1.44 021 6.81 <0.01 1.64 0.19 861 <0.01 0.84 0.78 1.08 0.8 1.48 0.51 291 <0.01 0.39 039 099 032
MAXH bl -0.00 0.19 -0.01 0.99 -0.05 0.17 -0.30 0.77 2.19 0.98 2.24 0.03 0.36 0.49 0.74 0.46 -0.39 036 -1.09 0.28
um a2 -0.15 0.32 -0.47 0.64 -0.10 0.29 -0.35 0.72 1.74 1.84 095 034 -0.21 0.72 -030 0.77 -0.09 0.81 -0.11 091
b2 -0.06 0.34 -0.19 0.85 0.03 0.31 0.08 0.93 -1.41 211 -0.67 0.50 -0.57 0.81 -0.70 0.48 0.71 0.89 0.80 0.42
al 1.42 0.22 6.34 <0.01 1.60 0.20 7.86 <0.01 0.68 0.79 0.86 0.39 1.58 0.56 2.81 <0.01 0.25 0.40 0.62 0.53
MINH bl 0.02 0.19 0.12 091 -0.01 0.18 -0.05 0.96 243 1.07 227 0.02 0.22 0.52 0.43 0.66 -0.16 0.37 -0.42 0.68
um a2 0.21 043 049 0.62 0.12 040 030 0.76 3.07 255 121 0.23 0.50 1.07 047 0.64 1.61 123 131 0.19
b2 0.38 0.52 0.73 047 0.23 0.47 0.50 0.62 -0.38 272 -014 0.89 0.67 1.22 0.55 0.58 231 136 170 0.09
al 1.40 0.21 6.73 <0.01 1.54 0.19 8.03 <0.01 0.78 0.67 1.17 0.24 1.51 0.56 2.72 <0.01 -0.01 0.38 -0.04 0.97
DIFFHum bl -0.05 0.20 -0.27 0.79 -0.06 0.18 -0.34 0.73 -1.59 0.86 -1.84 0.07 0.30 0.52 0.58 0.56 -0.28 0.38 -0.74 0.6
a2 0.16 0.30 0.54 0.59 0.13 0.27 046 0.65 1.77 151 1.17 0.24 0.00 0.94 0.00 1.00 0.59 0.66 0.90 0.37
b2 -0.30 033 -0.84 0.40 -0.11 030 -0.35 0.72 0.94 149 0.63 0.53 -0.17 1.08 -0.15 0.88 -0.44 0.68 -0.64 0.52
al 1.43 0.22 637 <0.01 1.63 0.20 7.98 <0.01 0.75 0.82 091 0.36 1.83 0.56 3.29 <0.01 0.36 041 0.88 0.38
MOYHum bl 0.00 0.19 0.02 0.98 -0.04 0.18 -0.21 0.84 243 1.04 234 0.02 0.06 0.53 0.12 0.90 -0.31 0.38 -0.83 0.40
a2 -0.07 0.41 -0.18 0.86 -0.07 0.37 -0.19 0.85 2.88 2.65 1.09 0.28 0.24 0.80 0.30 0.76 1.17 1.19 099 0.32
b2 0.03 0.47 0.07 0.94 0.04 042 0.11 0.92 -0.47 2.89 -0.16 0.87 -0.98 0.82 -1.20 0.23 2.10 132 158 0.11
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5 Discussion

Our results showed a strong contrast between nest types in terms of microclimatic conditions. Natural
cavities had higher humidity on average and buffered ambient temperature much better than nest-
boxes. Our results showed an impact of different microclimate parameters on occupation probability
by rollers, which selected the warmest and better buffered artificial nests. The higher occupation rates
of nest-boxes and similar egg-laying dates showed that artificial devices were preferred or equally
selected by rollers compared to natural cavities, but we did not find any significant differences in
roller breeding success between the two nest types. This suggests that nest-boxes are not ecological
traps for European rollers at this study site.

5.1 Microclimate differs significantly between nest types

Nest orientation was correlated with several microclimate parameters (Table Al.b), confirming other
studies that showed that this nest characteristic is an important microclimatic driver in both cavities
and nest-boxes (Ardia et al. 2006). North-facing nests are less exposed to sunlight — and hence to heat
— compared to other orientations, and thus tend to have lower interior maximum temperatures (Wiebe
2001) and higher humidity rates (Di Maggio et al. 2015).

Due to the deployment strategy of the nest-boxes, they differ significantly from natural cavities in
terms of nest height and orientation, with cavities being averagely 1.63m higher and nest-boxes being
oriented mostly to the West or to the South. These differences could act as confounding factors for
potential microclimate differences between nest types. However, nest height was not correlated to any
microclimate parameter. Furthermore, even after controlling for nest orientation, we found strong
microclimate differences between nest types, both for temperature and humidity rate. In contrast to
natural nests, the interior temperature of nest-boxes was closely linked to ambient temperature: interior
temperatures were on average less than 1.2°C above or below the ambient temperature in nest-boxes,
compared to 2.5°C in natural nests. Average interior temperature variations were also twice as high in
artificial nests compared to natural cavities. Hence, artificial nests had more than 4°C higher maximal
and 1.5°C lower minimal temperatures compared to natural cavities. Furthermore, nest-boxes were
dryer, with 27% lower average humidity rate, varying of over 47% more on average. This suggests
that humidity inside nest-boxes was closely linked to ambient humidity rates, while natural cavities
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were better buffered. Taken together, these results confirm the poor temperature and humidity
buffering capacity of plywood nest-boxes compared to natural tree cavities, as tree trunks provide
much better climatic insulation compared to the thin walls of nest-boxes (Rowland et al. 2017).
Similar results were found in another study in the European roller between wooden nest-boxes and
natural or semi-natural cavities in sand-cliffs, bridges and buildings (Amat-Valero et al. 2014; 1. Catry
et al. 2015). Combined with our results, this demonstrates that wooden nest-boxes are not reproducing
the microclimate of any of the most common natural or semi-natural nest types of the European roller
throughout its breeding range (Cramp 1985a), and thus cannot be treated as an equivalent substitute of
natural nesting sites.

The presence of birds in the nest (both European roller and Common starling) during sensor
deployment affected microclimate significantly, increasing interior temperature and temperature
buffering capacity in both natural cavities and nest-boxes. However, we found similar differences
between nest-types in both empty and occupied nests. These results are in line with previous studies
that found that even a much smaller bird, great tits Parus major, increased interior temperature and
temperature buffering capacity in nest-boxes (Velky et al. 2010; Maziarz & Wesotowski 2013) as well
as marsh tits Poecile palustris in natural cavities (Maziarz 2019). Similarly to Maziarz 2019, and
Maziarz and Wesotowski (2013), we found that humidity rates were lower in occupied compared to
empty cavities. However, we found a reverse relationship in nest-boxes. This result could be explained
by the huge difference of humidity rates between nest types: the presence of birds in the nest could
buffer the humidity level to a medium level, in between the dry empty nest-boxes and the humid
empty cavities. The effect of the presence of birds in the nest on microclimate underlines the greater
energetic cost for birds using nest-boxes which showed greater microclimatic variations compared to
natural cavities in our study site (Maziarz 2019).

5.2 Rollers prefer artificial over natural nests despite more stressful microclimatic

conditions
We found that nest-boxes had higher occupation rates compared to natural cavities, suggesting their
strong attractiveness. This observed preference could be due to a better protection against predators in
nest-boxes than in natural cavities, a benefit which has been identified for other species e.g. in the
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Madeiran storm petrel Oceanodroma castro (Bolton et al. 2004). In our study, we found a slightly
higher frequency of predation (excluding unknown failure events) in natural nests compared to nest-
boxes (n=6 and n=4 respectively, 8.7% and 5.7% of recorded breeding attempts in respective nest type
in our study site between 2016 and 2019). Although this difference is not significant on our study site,
the reduced intensity in the monitoring of cavities compared to nest-boxes (see Methods) could mean
that we could have not detected some predation events at the early stage of the reproduction (e.g.
during egg-laying or incubation period). The real frequency of predation events in natural cavities
might hence be higher than the one we observed. Long term breeding monitoring and more intensive
surveys of natural cavities would give more insights to validate this hypothesis in the future.

Observed predation rates were however extremely low in both nest types and support the findings of
Parejo and Avilés (2011) showing that rollers are able to assess predation risk in nest site selection,
similarly to several cavity nesting birds (see e.g. Fontaine & Martin, 2006; Ménkkdnen, Forsman,
Kananoja, & Ylonen, 2009; Wesotowski, 2002). It would thus be possible that preference for safe
nesting sites could lead rollers to select for less suitable thermal or humidity conditions in order to
reduce the nest predation risk, as suggested in the great tit (Maziarz et al. 2016). However, this
hypothesis is not supported by our findings for the roller: Of the available nest-boxes, rollers selected
the warmest ones, with high maximal (MAXTint) and average interior temperature (MOYTint).
Warmer nests may be especially attractive to cavity-nesting altricial birds, as they could reduce
energetic costs and improve hatching success, especially at the beginning of the breeding season, when
minimal ambient temperatures are still low (Reid et al. 2000). Early-season microclimatic conditions
in nest-boxes could lead rollers to select these warmer artificial nests at the risk of exposing their
chicks to more stressful extremely high temperatures in the following weeks (Catry et al., 2015).
However, when selecting a nest-box, rollers also tended to occupy the nests with better temperature
buffering capacity (DTMAXabs and DTMOYabs). This result suggests that rollers could be able to
avoid the most stressful microclimatic conditions among the available nest-boxes, independently from

nest predation risk.

135



5.3 Roller breeding success does not differ between nest types

Contrary to our prediction, we found no significant difference in breeding success parameters between
artificial and natural nests.

The probability of a breeding pair bringing at least one chick to fledging in occupied natural nests was
significantly positively correlated with humidity rates (MAXhum, MINhum, MOYhum), marginally
negatively correlated with humidity and temperature variation (DIFFHum, DIFFTint) and marginally
positively correlated with buffering capacity (DTMOYabs) and minimum temperature (MINTint) in
the nest. These results confirm that dry and poorly buffered microclimatic conditions negatively
impact fitness. However, all these parameters were significantly more favourable in natural cavities
than in nest-boxes. Thus we would have expected higher breeding success in natural nests, as
demonstrated in other bird species, e.g. in the African penguin Speniscus demersus (Lei et al. 2014) or
in the Lesser kestrel Falco naumanii (l. Catry et al. 2015).

The absence of significant disparities between nest types could be explained by roller occupation
strategy. As rollers avoided the nest-boxes with the least favourable microclimates (see section 5.2),
the induced stress in the selected artificial nests may have been sufficiently reduced as to not
significantly impact the individual fitness. The positive impact of this strategy may have been
additionally strengthened by the particular heat tolerance of rollers compared to other bird species.
Catry et al. (2015) found that in nest-boxes in Portugal roller chicks suffer much less from extreme
heat conditions than those of the Lesser kestrel. It is possible that rollers have sufficient plasticity to
tolerate a certain amount of microclimatic stress. Furthermore, Catry et al. (2015) showed that roller
chicks could survive interior maximum temperatures of more than 50°C, which largely exceeds
maximum interior temperatures recorded in our study (43.5°C), despite similar heat waves with days
exceeding 37°C of maximum exterior temperature in June, July and August 2017
(www.meteofrance.fr). Nest-boxes directly exposed to sunlight can have interior maximum
temperature that largely exceeds ambient temperature (Ellis 2016). All the nest-boxes in our study area
are placed on tree trunks and therefore benefit from the shade of branches and foliage, which is not the
case in nest-boxes placed on poles and buildings in the study site described by Catry et al. (2015). This
could explain the lower maximum temperatures found in the nest-boxes on our study site.
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In southern Spain, Valera et al. (2019) also did not find breeding success disparities in the European
roller between wooden nest-boxes and natural and semi-natural cavities, despite microclimatic
disparities between nest types similar than found in our study (Amat-Valero et al. 2014). However, to
our knowledge, they did not explore the link between the two.

Overall, our results found that roller fitness was not negatively impacted in the nest-boxes they
selected, at least in terms of breeding success. However, the least favourable microclimate in
nestboxes probably increases energy expenditure of rollers, as also suggested in the great tit (Maziarz
2019), which could have other fitness consequences, and affect traits such as chick growth
(Andreasson, Nord & Nilsson, 2018), body condition (Catry, Franco et al., 2011), or post-fledging
survival (Grefio, Belda & Barba, 2008), which would be valuable to explore in future studies.
Nonetheless, according to our conceptual framework, in our study site, nest-boxes for rollers must be
considered successful devices for reproduction. By avoiding the nest-boxes with the worst
microclimate, it is possible that rollers avoid potential ecological traps, contrary to our initial
hypothesis. It would be necessary to test this hypothesis in the future by comparing the influence of
microclimate on occupancy in the roller between artificial and natural nests, over a climatic and
geographical gradient.

5.4 Recommendations for nest-boxes placement

In southern France, roller breeding density is limited by nest availability (Finch et al. 2019). In our
study site, nest-boxes were more attractive than natural cavities and did not deter breeding success of
rollers. Therefore, providing nest-boxes as additional available nesting places could be beneficial to
conservation of the species.

While we found that rollers seem to be able to avoid the least favourable nest-boxes among those
available, this choice was only possible because these were located in different settings, under tree

canopy, which created a variety of microclimates. This might not always be the case: for instance, in

in nest-boxes for cavity breeders such as rollers, we recommend the following:
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(1) In Mediterranean and tropical regions, place nest-boxes in shaded conditions and oriented
northwest to northeast (southwest to southeast in Southern hemisphere). This reduces both
maximum temperatures and temperature variation (see also Catry, Franco & Sutherland,
2011). However, in colder regions of the northern hemisphere, nest-boxes should be south-
facing in order to favour early-breeding species, especially at the beginning of the breeding
season (see e.g. Ardia et al.,, 2006; Dawson, Lawrie, & O’Brien, 2005). Similarly, we
recommend avoiding placing nest-boxes on electricity or telephone poles, as these provide no
shade. This is especially important in warm regions, where birds can suffer from overheating,
but cold nights can also affect bird survival in every part of the world in such poorly buffered
microclimatic conditions.

(2) Build nest-boxes using materials with good insulation properties, such as carved logs or tree
trunks (Griffiths et al. 2018), as it will reduce maximal and increase minimal temperature in
the nest, as well as daily fluctuations, and increase humidity rate, and hence improve
attractivity of the nest and the probability of laid eggs to produce fledglings.

These measures should reduce the probability of nest-boxes creating deleterious microclimatic
conditions for their occupants. Our findings also confirm previous studies showing that nest boxes
poorly replicate the microclimate of tree cavities. Therefore, we highlight the need to focus on
protecting cavity trees, while treating nest boxes as temporary solution in species conservation, whose
significant installation and maintenance costs could be difficult to sustain in the long term

(Lindenmayer et al. 2009; Lindenmayer et al. 2017; Goldingay et al. 2018).

6 Conclusion

Our findings demonstrated that for the European roller in our study site, nest-boxes were more
attractive than natural cavities and that breeding success between the two nest types was not
significantly different. The rollers seemed to be able to avoid the least favourable nest-boxes, and
while the microclimatic conditions of artificial nests were more variable, this neither deterred

occupation nor translated into lower breeding success. However, the large microclimate differences
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observed between nest types might affect energy expenditure of birds and could hence deter other bird
fitness parameters or proxies which would be valuable to explore in future studies.

Using the framework of the ecological trap hypothesis enabled us to compare preference and fitness
between a natural habitat — tree cavities — and nest-boxes in order to evaluate the effectiveness of the
latter for the conservation of a secondary cavity breeder. This framework is potentially applicable to
any species in which some populations use restored or artificial habitats as well as unmodified or
natural habitats at a given stage of their life history.

However, this framework focuses solely on the ecology of the target species, while evaluating habitat
restoration programs should take other considerations into account. A more holistic approach could
include an evaluation of (i) the durability or resilience of the restored or artificial habitat in
comparison to the natural or unmodified habitat, (ii) the social and economic costs of restoration
compared to conservation outcomes, and (iii) ecosystem functionality, i.e. placing restored habitats
and target species in a broader ecological network, taking into account the relationship between
landscape elements and their structuration, and the fitness of the target species, which would enable
finer-scale recommendations.

7 Data Accessibility

All data will be archived in appropriate long term and public data repository (e.g. Dryad)
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Discussion

Cette étude compare pour la premiere fois la préférence entre cavités naturelles et nichoirs chez le
rollier d’Europe. Pour cela, la mesure utilisée est celle de la probabilité d’occupation. Les cavités
naturelles utilisées pour cette étude ont été choisies sur la base de notre expérience de terrain et de la
taille du trou d’entrée (cavités de Pic vert mesurant en moyenne 60mm de diamétre (Cramp 1985b)),
mais nous ne pouvons étre certains que toutes les cavités incluses dans I’étude sont potentiellement
utilisables par les rolliers, au contraire des nichoirs. En effet, certaines d’entre elles pourraient étre
inondées (Wesolowski et al. 2002) ou trop profondes pour une occupation par le rollier. Cependant il
n’existe aucune étude permettant de connaitre avec précision les éventuelles caractéristiques
intérieures des cavités recherchées par le rollier. Le risque est cependant réel d’avoir pu inclure des
cavités inutilisables, et donc de sous-estimer la probabilité d’occupation des cavités naturelles par le
rollier. Cependant, a I’inverse, il est certain que nous n’avons pas inclus toutes les cavités naturelles
présentes et donc disponibles pour la nidification du rollier sur la zone d’étude dans I’analyse. En
effet, certains secteurs de la zone d’étude ne nous étaient pas accessibles, et certaines cavités étaient
situées trop en hauteur pour pouvoir y accéder. Ce biais tend donc au contraire a surestimer la
probabilité d’occupation des cavités naturelles par le rollier. Au final, nous estimons que notre mesure
de la probabilité d’occupation des cavités est au mieux proche de la probabilité réelle, mais surestime
sans doute largement la réalité. La préférence des rolliers pour les nichoirs nous semble donc

indéniable sur la zone d’étude.

Contrairement aux deux autres sites étudiés dans le chapitre précédent (Roussillon et Canal du Midi),
les cavités naturelles ne sont pas un facteur limitant dans la Vallée des Baux, et de hombreux nichoirs
et cavités demeurent inoccupés chaque année, et ce non seulement par le rollier mais également par les
espéces concurrentes présentes sur la zone (Etourneau sansonnet, Petit duc Scops, Mésange
charbonniéere Parus major, Huppe fasciée). Dans ce contexte, le taux d’occupation relativement élevé
des nichoirs sur la zone d’étude par les rolliers (entre 30 et 40% chaque année, données A Rocha
France non publiées) est donc également un indice supplémentaire de la préférence des rolliers pour

ce type de nid. L une des raisons pour cette préférence pourrait étre la facilité a repérer ces structures
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massives dans le paysage, au contraire des cavités naturelles. Cette visibilité peut présenter un risque
pour I’espéce. Rodriguez-Ruiz et al. (2011) ont en effet montré que les nichoirs les plus visibles sont
plus sujets a la prédation que les autres nichoirs. Sur notre zone d’étude, tous les nichoirs sont situés
dans des arbres possédant un houppier fourni, mais ils sont tous largement visibles car situés sur une
section du tronc apparente et non, ou peu, ramifiée. Nous n’avons pas mesuré ni observé de prédation
particuliére d’un nichoir plus qu’un autre sur notre zone d’étude, et ne pouvons confirmer les résultats

de Rodriguez-Ruiz et al. (2011).

L’absence de limite dans le nombre de sites de nidification disponible signifie par ailleurs que la
sélection des nids par les rolliers peut se faire sur la base de caractéristiques environnementales
comme la distance aux autres territoires de rollier (Eltabet 2013) ou aux territoires d’alimentation
(Kiss et al. 2014), ou encore le microclimat au sein des nids, ce qui ne serait sans doute pas le cas si
cette ressource était limitante localement. Alors que les deux premiers critéres nécessiteraient des
études supplémentaires a 1’avenir afin d’étudier leur effet sur la sélection des nids par le rollier, notre
étude permet d’explorer 1’effet du microclimat. Ce paramétre a été bien étudié au sein des cavités
naturelles et des nichoirs artificiels chez plusieurs espéces d’oiseaux cavicoles (Wiebe 2001; Dawson
et al. 2005; Rhodes et al. 2009; Maziarz & Wesotowski 2013; I Catry et al. 2015; Maziarz et al. 2017),
dont le rollier (Amat-Valero et al. 2014), et plusieurs études ont déja décrit son lien avec les
caractéristiques physiques du nid (Ardia et al. 2006; Maziarz et al. 2017). Plusieurs études ont
également étudié le lien entre microclimat et valeur sélective des individus (Dawson et al. 2005; Ardia
2005a; Andreasson et al. 2018), et certaines ont identifié les mécanismes fins pouvant conduire des
valeurs extrémes du microclimat a influer négativement sur certains traits vitaux des individus (Ardia
2005a; Fairhurst et al. 2012; | Catry et al. 2015; Harris et al. 2017; Newberry & Swanson 2018).
Cependant a notre connaissance, notre étude est I’une des premieres qui montre une sélection
préférentielle des sites de nidification en fonction du microclimat intérieur, permettant donc
potentiellement d’éviter de potentiels pieges écologiques. L’étude des mécanismes permettant
I’évitement des piéges par les espéces cibles est un enjeu crucial pour le développement et

I’amélioration de 1’'usage des dispositifs artificiels pour la conservation.
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Finalement, notre étude constitue a notre connaissance 1’un des premiers tests formels de 1’hypothése
de piége écologique pour évaluer le succés d’un dispositif artificiel pour la conservation d’une espéce
(voir Sutherland et al. (2014) également). L’évaluation du succés d’une mesure de conservation est un
processus complexe dont les modalités font encore largement débat (Usher 1986; Salafsky &
Margoluis 1999; Kleiman et al. 2000; Ak¢akaya et al. 2018). L’évaluation peut étre en effet interne ou
externe, prendre en compte les relations entre acteurs ou pas, se focaliser sur 1’espéce ou sur
I’écosysteme, considérer la durée du programme uniquement ou le long terme, pour ne citer que
quelques éléments débattus sur le contenu idéal d’un programme d’évaluation d’une mesure de
conservation. Méme si ce débat permet d’améliorer les réflexions et le regard critique sur la qualité
des programmes de conservation, il demeure inaudible pour la plupart des gestionnaires qui
recherchent des réponses claires a la question du succés des mesures mises en ceuvre. Cependant,
lorsqu’elle vise une espéce ou une population ciblée, toute évaluation d’une mesure de conservation
repose essentiellement et a minima sur 1’identification de son effet sur les individus de 1’espece ciblée
(Noss 1990; Salafsky & Margoluis 1999; Spellerberg 2005; Kapos et al. 2009) : 1’action mise en
ceuvre parvient elle a les atteindre, et si oui leur est-elle favorable du point de vue de leur valeur
sélective, c’est-a-dire permet-elle d’améliorer la pérennité de la population ou de ’espéce ? Dans le
contexte de I’utilisation des dispositifs artificiels, les questions sont donc (1) sont-ils occupés par des
individus de I’espéce ciblée et (2) les individus qui les utilisent ont-ils une valeur sélective supérieure
ou égale a ceux qui ne les utilisent pas ? Cette deuxieme question inclut donc la problématique de la
comparaison de la valeur sélective entre individus concernés par la mesure de conservation d’une part,
et individus non concernés d’autre part. Le test de I’hypothése de piege écologique nécessite justement
de répondre a ces deux questions, et requiert la comparaison de 1’occupation et de la valeur sélective
entre individus utilisant 1’habitat modifié et ceux utilisant 1’habitat non-modifié (Kokko & Sutherland
2001; Battin 2004; Robertson & Hutto 2006). 11 s’agit donc d’un cadre théorique pertinent pour
procéder a I’évaluation des dispositifs artificiels, transposable a d’autres situations et modeles d’étude

comme nous allons le voir dans le Chapitre 5.
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Résumé :

Dans le contexte de la crise actuelle de la biodiversité, la protection et la restauration d’éléments clés
de I'habitat sont de plus en plus importantes pour la conservation de nombreuses especes de vertébrés.
Des dispositifs artificiels sont donc de plus en plus utilisés pour créer des habitats alternatifs, tels que
des sites de nidification pour les oiseaux. Cependant, peu d'études évaluent le succes de ces outils de
conservation, alors qu'ils pourraient constituer des pieges écologiques pour les espéces cibles. Dans le
sud de la France, 157 Tlots artificiels ont été créés et gérés entre 2007 et 2016 afin d'améliorer le statut
de conservation de sept especes coloniales de Laridés. Dans cette étude, nous comparons la dynamique
de I'occupation et les parametres de reproduction de ces espéces entre les 157 sites gérés et 862 sites
de nidification naturels ou non gérés au cours de la période d'étude afin d'évaluer le succes de la
création des sites artificiels pour chacune des espéces ciblées. Nous explorons également les
préférences des especes pour différentes caractéristiques des sites de nidification et leur impact
respectif sur les paramétres de reproduction. Nous avons constaté que les sites de nidification gérés
étaient plus attractifs que les sites non gérés pour toutes les espéces, a lI'exception de la mouette rieuse.
La probabilité de colonisation était plus élevée lorsque les sites avaient été utilisés par d'autres espéces
I'année précédente. La probabilité d'abandon était également plus faible lorsque la reproduction avait
été réussie l'année précédente chez toutes les espéces sauf la sterne pierregarin, et diminuait avec la
taille de la colonie I'année précédente chez toutes les especes sauf le goéland railleur. Les paramétres
de reproduction étaient similaires entre les deux types de sites de nidification, sauf pour la Sterne
hansel qui avait une productivité plus faible sur les sites gérés. La distance par rapport au rivage était
une caractéristique attractive importante des sites de nidification artificiels chez toutes les espéeces. Les
autres caractéristiques des sites de nidification ont eu des effets divers sur la colonisation, l'abandon et
la valeur sélective. Nos résultats soulignent que les sites de nidification artificiels peuvent étre des
outils de conservation efficaces pour tous les Laridés coloniaux qui se reproduisent dans le sud de la
France, a I'exception de la sterne hansel pour laquelle ils pourraient étre des piéges écologiques. Nos
résultats sur les caractéristiques des Tlots peuvent étre utiles pour la conception de futurs projets de

création dTlots artificiels.
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Abstract:

In the context of the current biodiversity crisis, the protection and restoration of key habitat features is
increasingly important for numerous vertebrate species. Artificial devices are thus increasingly used to
create alternative habitats, such as nesting sites for birds. However, few studies evaluate the success
of these conservation tools, while they could act as ecological traps for the target species. In the south
of France, 157 artificial islands were created and managed between 2007 and 2016 in order to improve
the conservation status of seven colonial Laridae species. Here, we compare the dynamic of occupancy
and breeding parameters of these species between the 157 managed sites and 862 natural or
unmanaged nesting sites during the 10 years of the study period in order to evaluate the success of the
creation of the artificial sites for each of the targeted species. We also explore species preference for
different characteristics of the nesting sites and their respective impact on breeding parameters. We
found that managed nesting sites were more attractive than unmanaged sites in all species except the
Black-headed gull. Colonization probability was higher when the sites had been used by other species
the previous year. Abandonment probability was also lower when breeding was successful the
previous year in all species but the Sandwich tern, and decreased with the size of the colony the
previous year in all species except the Slender-billed gull. Breeding parameters were similar between
the two nesting site types, except for the Gull-billed tern which had lower productivity on managed
sites. Distance to the shore was an important attractive characteristic of artificial nesting sites in all
species. Other nesting site characteristics had species-specific effects on colonization, abandonment
and fitness. Our results highlight that artificial nesting sites can be successful conservation tools for all
the colonial Laridae breeding in the south of France, except for the Gull-billed tern for which they
could act as ecological traps. Our results on island characteristics can be useful for the design of future

artificial islands creation projects.

Keywords: ecological trap; artificial island; natural nesting site; breeding success; productivity;
Slender-billed gull Chroicocephalus genei; Mediterranean gull Ichthyaetus melanocephalus; Black-
headed gull Chroicocephalus ridibundus; Little tern Sternula albifrons; Common tern Sterna hirundo;

Gull-billed tern Gelochelidon nilotica; Sandwich tern Thalasseus sandvicensis
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Introduction

Ecological restoration has largely expanded in recent decades, following the current rapid decline of
biodiversity worldwide (Dobson 1997). This expansion has resulted for a large part in the raise of
biodiversity offsetting programmes (Maron et al. 2015). Numerous methods to restore or recreate
habitats damaged or destroyed by human activities have been developed. Among these methods, the
use of artificial devices mimicking natural habitats has been increasingly implemented, targeting
especially endangered vertebrates: shelters for reptiles (Grillet et al. 2010), boxes for wintering and
nesting bats (Flaquer, Torre & Ruiz-Jarillo, 2006), nest-boxes for birds and mammals (Goldingay &
Stevens 2009) and artificial islands for colonial waterbirds and seabirds (Burgess & Hirons 1992;
Perennou et al. 1996). Yet robust evaluations of the benefit of these substitute habitats in terms of
individual fitness and population viability of the target species remain scarce (Goldingay & Stevens
2009; Wesotowski 2011, but see Sutherland et al. 2014; Bourgeois et al. 2015; Schwartz et al. 2020).
While many studies evaluate occupancy of artificial devices (Goldingay & Stevens 2009;
Lindenmayer et al. 2009), a fundamental issue is that colonization by the target species does not
necessarily demonstrate any benefit for individuals or populations, as the new site may have a
deleterious impact on reproduction or survival: for instance, by increasing nest predation risk
(Robertson & Hutto 2006; Ward et al. 2011). If individual fitness or population growth rate of the
target species decrease due to its colonization of artificial devices, the artificial device can become an
ecological trap (Kokko & Sutherland 2001; Schlaepfer et al. 2002; Battin 2004; Robertson & Hutto

2006).

Ecological traps occur when perceived habitat quality does not match its actual quality (Schlaepfer,
Runge & Sherman, 2002). This mismatch between perception and quality may occur especially in the
context of human-induced rapid environmental changes (Sih 2013; Robertson et al. 2013). As such,
man-made habitats such as artificial devices are especially susceptible to create ecological traps
(Robertson & Hutto 2006; Hale & Swearer 2017). Evaluation of the benefits of artificial devices for

ecological restoration of biodiversity may thus benefit from the framework used to test the ecological
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trap hypothesis. In this framework, artificial sites become ecological traps if they are (i) preferred over
natural ones and (ii) individual fitness or population demographic parameters are lower than in the

natural ones (see an example of this approach in Schwartz, Genouville & Besnard (2020)).

Six of the seven species of colonial Laridae breeding in the south of France (i.e. Slender-billed gull
Chroicocephalus genei, Mediterranean gull Ichthyaetus melanocephalus, Little tern Sternula albifrons,
Sandwich tern Thalasseus sandvicensis, Gull-billed tern Gelochelidon nilotica and Common tern
Sterna hirundo, but not Black-headed gull Chroicocephalus ridibundus) are listed in international
texts (annexe 1 of the EU Bird directive, Bern convention, Bonn convention, AEWA), and four of
these species have unfavourable conservation status in France (i.e. Slender-billed gull, Black-headed
gull, Sandwich tern and Gull-billed tern). On the French Mediterranean coast, their reproductive
success was shown to be most often well below 0.5 chicks per pair, a productivity that does not allow
self-sustaining populations (Sadoul 1996; Sadoul 2011; Life+ ENVOLL Project 2018). Some of these
species showed a decline in their population on the French Mediterranean coast (Sadoul 1997). The
poor quality of breeding sites stands out as the most likely cause to explain this poor productivity
(Sadoul 1996). Indeed, colonies often settle on dykes or islands easily accessible to terrestrial
predators such as foxes, dogs, rats or wild boars. Also colonies may be flooded where water level
fluctuates. Hence, restoring and creating high quality breeding sites was identified as a potential
leverage for the conservation of these species (Perennou et al. 1996). Unlike most colonial seabirds,
colonial Laridae show relatively low fidelity to the breeding site, generally leading to moderate to
strong spatial dynamics of the colonies within and among years (Scarton et al. 1994; Sadoul 1996).
However, the choice of breeding site can strongly influence breeding success and condition the

maintenance of a population in a favourable conservation status.

Several physical characteristics are suspected to play a significant role in breeding sites selection by
colonial Laridae. With the exception of the Black-headed gull, these species are known to nest on the
ground and look for bare soil to lay their eggs (Hanssen 1984; Burger & Gochfeld 1988; Fasola &
Canova 1992; Medeiros et al. 2012; Lopes et al. 2015). However, the type of substrate seems to also
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influence the choice of nesting location, for instance in the Little terns which prefers breeding on
shells or coarse sand (Goutner 1990; Medeiros et al. 2012). The distance between the nesting site and
the nearest shore edge or the water level around it, are also important selection cues for colonial
Laridae (Fasola & Bogliani 1984; Hanssen 1984; Catry et al. 2004; Ratcliffe et al. 2008; Chokri et al.
2011) as they have a strong impact on the accessibility of the colony by terrestrial predators. Other
potential cues include the area and the shape of the island. Large islands could attract species breeding
in large colonies such as the Sandwich tern (Cramp 1985c), while species breeding in smaller groups
such as the Little tern and the Common tern prefer smaller islands (Burger & Lesser 1978; Hanssen
1984; Fasola & Canova 1991; Eason et al. 2012) and elongated shapes might attract species which
breed close to the edge of the islands such as the Little tern, because of their high perimeter/area ratio

(Eason et al. 2012).

These criteria have been used by managers to build attractive artificial nesting in the south of France
(Perennou et al. 1996; Life+ ENVOLL Project 2018), where colonial Laridae have benefited from the
creation and restoration of over 157 nesting sites between 2006 and 2015, as part of a Mediterranean
conservation action plan for these species (http://life-envoll.eu/layman-s-report-version-francaise).
However, little is known about the benefits of artificial nesting sites for the target species (but see
Pakanen et al. 2014 for the Little tern), and the selection of such sites by birds does not necessarily
translate into good reproductive success. The risk exists of creating ecological traps, by attracting
individuals on sites that do not fully match their needs, and hence reducing individual fitness
compared to natural sites (Robertson et al. 2013; Hale & Swearer 2017; Robertson & Blumstein

2019).

Here we took advantage of the intensive monitoring of seven colonial laridae species over a 10-year
period in the South of France. We compared nesting on managed sites, i.e. artificial islands built
specifically or restored to accommodate these species, to unmanaged sites, i.e. natural islands or dykes
that were not managed purposely for them. In this study, we aimed to (1) test whether these modified
nesting sites (hereafter “managed sites”) were ecological traps or not by comparing colonization
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probability and breeding success between managed and unmanaged sites; and (2) understand how the
physical characteristics of managed sites influence habitat selection and breeding success for the
different species, in order to define the best practices in breeding site restoration for colonial Laridae
conservation. Because managed sites were created by taking into account field knowledge about
ecological requirements of the target species, we hypothesised that they were not ecological traps.
Therefore, we predicted that managed sites would be more attractive than unmanaged sites, and that

reproduction levels would be similar or better on these restored sites, for each of the target species.

Material and methods

The study took place between 2007 and 2016 along the entire French Mediterranean coast (Figure 1).
862 unmanaged breeding sites used at least once by at least one of the seven Laridae species or by the
Pied avocet Recurvirostra avosetta — which has similar ecological requirements and often form
multispecies colonies with the other Laridae species — were recorded during the study period. A total
of 157 islands were created or restored during the period. Physical characteristics of each managed site
were recorded the year they were created or modified: water depth around the island (in 2 categories:
shallow if less than 0.30m and deep otherwise), distance to the closest shore edge (in meters), area (in
m?), shape (compact if the ratio between length and width of the site is below 1.3 and stretched

otherwise), type of substrate (clay, sand or shell) and vegetation cover (in %).
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Figure 1: Map of managed nesting sites monitored during the study period
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A standardized monitoring protocol was used throughout the study area to record and monitor every
breeding event of Laridae on both managed and unmanaged nesting sites from 2011 to 2016
(Appendix 1). Although the protocol was not yet standardized for all sites from 2007 to 2010, breeding
events and breeding parameters were recorded as precisely as possible during this period on most sites.
Measured parameters included maximum number of breeding pairs, number of fledglings per nesting
site, and success probability (at least one fledgling per site) and were recorded each year for each

species on each occupied site.

Statistical analyses

We first compiled occupation histories of each nesting site by each of the seven species for each year
between 2007 and 2016. Because of intensive field work enhanced by aerial surveys in areas of low
terrestrial accessibility (e.g. a few private marshes in the Camargue), we are confident that we detected
all colonies of the species during the breeding season. We thus considered that the probability of
detecting the occupation of a nesting site was equal to 1. Availability of nesting sites changes over
time as new sites are created and others disappear. When they are available, sites can be colonized or
not, and once occupied they can be abandoned or not the following year. Therefore, we developed a
multi-state model in order to model site occupancy dynamics of nesting sites over years. We
considered three states for each site for each year: (1) non available, (2) available but not occupied and
(3) available and occupied. Transitions between states between two successive breeding seasons were

modelled using the following matrix A:

(1 (2) (3)

(D [1—pba pba * (1 —clz) pba * clz
A (@) pbna (1 —pbna) * (1 —clz) (1 —pbna) *clz
(3)| pbna (1 — pbna) * abd (1 — pbna) * (1 — abd)

pba is the probability for an unavailable nesting site to become available the following year. pbna is
the probability for an available nesting site to become unavailable the following year. clz is the

probability for an available and unoccupied nesting site to be colonized by a species the following
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year. abd is the probability for an available and occupied nesting site to be abandoned the following

year.

We first tested the effect of the type of nesting site (categorical covariate with two levels:
managed/unmanaged) on the colonization and abandonment probabilities for all species, by compiling
occupation histories of each site by any of the seven species, in the model Al (described in Appendix
2). We included the size of the colony (sum of the maximum number of pairs of all species breeding
on the site the year before) in the model for the abandonment probability, as the size of the colony is

thought to be a good predictor of colony persistence in colonial waterbirds (Wyman et al. 2014).

We included all covariates together in a single model (A2) (described in Appendix 2).

In a second step, we used the same model structure to explore the effect of physical characteristics on
colonization probability of managed sites by each individual species alone. Because none of the
managed sites became unavailable during the study period (pbna=0), we simplified the matrix A into

the following matrix B:

(1 (2) (3)
(D [1—pba pbax(1-clz) pbaxclz

B (2 0 1—clz clz
3L o abd 1—abd

We included all the different physical characteristics described above as covariates in a single model.
The continuous variables were scaled (i.e. distance to the closest shore edge, area and vegetation cover

etc.).

This third model (B1) is detailed in Appendix 2. The model with all covariates did not converge for
the Gull-billed tern probably because the species occupy too few managed nesting sites (n=9).
Excluding the substrate covariate allowed running a simplified model for this species (B2, cf.

Appendix 2).

Models were fitted within a Bayesian framework using Markov chain Monte Carlo (MCMC)

simulations run in Jags v4.1.0 (Plummer 2003) within the R environment (v3.4.3) (R Core Team,
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2017) with the package R2jags (Su & Yajima 2012) .. We used vague prior for all parameters, (normal
distribution for the priors of all slope parameters with mean = 0 and sd = 100 and uniform distribution
in the range of 0 to 1 for pba and pbna in the models Al and A2, and for pba and abd in the models

Bl and B2).

We ran two chains simultaneously with 50,000 iterations. The first 10,000 iterations of each chain
(“burn-in” period) were discarded and chains were thinned by 10 iterations. We checked convergence
of the MCMC chains for each parameter both visually and using the R-hat statistics, with a threshold
value of 1.02 over which we considered no convergence. All estimates are medians of the posterior

distribution and their 95% credibility interval (CRI).

Finally we tested the effect of nesting site type, and of physical characteristics of managed sites, on
breeding parameters for each individual species using generalized linear mixed models. We considered
nesting site identity and the year as random factors. For the managed sites, we modelled the effect of
each nesting site characteristic individually on (1) the probability to have at least one fledgling per
nesting site (success probability) (with the log-transformed maximum number of breeding pairs as an
offset) using a binomial distribution and logit link function, (2) the number of fledglings (with the
maximum number of breeding pairs as an offset, log-transformed) per successful nesting site using a
truncated Poisson distribution and a log link function, and (3) the maximum number of breeding pairs
(with the log-transformed nesting site area as an offset) using a Poisson distribution and a log link
function. Similarly, we modelled the effect of the type of nesting site (managed or unmanaged) on the
two first breeding parameters listed above, but we used a negative binomial distribution and a log link
function for the number of fledglings, in order to take into account overdispersion of the residuals. We
checked for overdispersion in the residuals when using a Poisson or truncated Poisson distribution and

none was detected.

All statistical analysis were performed with R environment version 3.4.3 (R Core Team, 2017) using

the package gimmTMB (Brooks et al. 2017).
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Results

Among the 157 managed sites considered, 104 were occupied at least once during the study period by
one or more of the studied species. The number of occupied sites increased from 2 to 70 over time.
Annual occupancy rate was 0.34 on average and ranged from 0.11 (2007-2008) to 0.53 (2009) (Figure
2a). The number of nesting sites occupied by each species increased for all species during the study
period, and all species bred at least once on a managed site from 2012 to 2016. The proportion of
managed sites also increased for all species during the study period, and ranged from 0.10 (Common

tern) to 0.73 (Sandwich tern) of all breeding sites in 2016 (Figure 2c).
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Figure 2: Evolution of (a) the number of available managed sites and occupation rate by at least one
of seven Laridae species (b) the number of managed sites occupied by each species, (c) the percentage
of artificial sites among all breeding sites for each species, and (d) the percentage of breeding pairs
using artificial sites for each species, during the 2007 to 2016 breeding seasons along the French
Mediterranean coast. (CG: Slender-billed gull ; IM: Mediterranean gull ; CR: Black-headed gull ;
SA: Little tern ; SH: Common tern ; GN: Gull-billed tern ; TS: Sandwich tern)
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1- Modelling of colonization and abandonment probabilities

a- for all species together

Colonization probability was twice higher on managed than on unmanaged nesting sites (0.312, 95%
CRI[0.275; 0.354] vs. 0.161, 95% CRI [0.152; 0.171]). Abandonment probability was 19% higher on
occupied unmanaged sites than on managed ones (0.526, 95% CRI [0.503; 0.551] vs. 0.344, 95% CRI
[0.289; 0.402]). Abandonment probability decreased significantly with the size of the colony on the

site the previous year (=-0.426, 95% CRI [-0.548;-0.320])

b- for each individual species

Both the types of nesting sites and the previous occupancy status were correlated to colonization
probability. More specifically, colonization probability was higher on managed sites for all species
(ranging from twice higher for Mediterranean gull and Common tern to nine times higher for
Sandwich tern), except the Black-headed gull for which it was 57% higher on unmanaged nesting sites
(Figure 3b). Colonization probability was also strongly higher for all species (up to over hundred times
higher for the Slender-billed gull and the Sandwich tern) when nesting sites were occupied the

previous year by another species (Figure 3d).

Abandonment probability ranged between 0.385 and 0.879 depending on the species and the type of
nesting site. The effect of the type of nesting site on abandonment differed among the studied species.
Abandonment probability was similar between types of site for the Slender-billed gull and the Gull-
billed tern. It was higher on unmanaged sites for the Sandwich tern (+29%), the common tern (+24%)
and the little tern (+9%) and slightly higher for the Black-headed gull (+11% but overlap of the 95%
credibility intervals of the estimates of abandonment probabilities). Abandonment was in contrast
slightly lower on unmanaged nesting sites for the Mediterranean gull (-13%, overlap of the 95% CRISs)
(Figure 3a). Abandonment probability was significantly and negatively correlated to previous breeding
success (at least one fledgling for the species on the nesting site) in every species except the Sandwich
tern (up to 4 times for the Gull-billed tern) (Figure 3c) (Table 1). Abandonment probability either
decreased or was stable with the number of breeding pairs the year before in every species except the
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Slender-billed gull, for which abandonment probability was close to one whatever the size of the

colony the previous year (Table 1, Figure 3e).
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Table 1: Colonization and abandonment probabilities of managed and unmanaged nesting sites by 7 Laridae species in the south of France according to

different covariates. “y-1” = breeding season of previous year. The intercept gathers the following covariates levels: For colonization probability, no

occupation by any other species in the previous year; unmanaged site / For abandonment probability, breeding failure in previous year; unmanaged site. For

the colony size in previous year, the values correspond to the slope of the linear regression between the covariate and abandonment probability. Values in

brackets are 95% credibility intervals (CRI). Estimates in bold have a CRI that either does not include the intercept (for categorical covariates) or does not

include zero (for slopes).

Chroicocephalus genei

Ichthyaetus
melanocephalus

Chroicocephalus
ridibundus

Sternula albifrons

Sterna hirundo

Gelochelidon nilotica

Thalasseus
sandvicensis

Colonization
probability

Abandonment
probability

Intercept

Site occupied by other
species at y-1

Managed site

Intercept

Breeding success at y-
1

Colony size aty-1

Managed site

0.002 [0.001; 0.003]
0.201 [0.129; 0.288]
0.009 [0.005; 0.016]
0.879 [0.724; 0.962]

0.312 [0.107; 0.623]

0.089 [0.003; 0.192]
0.835[0.572; 0.960]

0.006 [0.005; 0.008]
0.280 [0.226; 0.342]
0.012 [0.007; 0.019]
0.678[0.574; 0.767]

0.456 [0.304; 0.620]

-0.018 [-0.073; 0.036]
0.806 [0.573; 0.933]

0.038 [0.034; 0.043]
0.411 [0.324; 0.498]
0.024 [0.015; 0.035]
0.542 [0.486; 0.596]

0.387 [0.303; 0.477]

-0.205 [-0.296; -0.128]
0.430 [0.276; 0.597]

0.040 [0.035; 0.045]
0.197 [0.159; 0.242]
0.144 [0.118; 0.174]

0.754 [0.705; 0.798]

0.461 [0.351; 0.573]

-0.091 [-0.160; -0.029]

0.666 [0.578; 0.745]

0.051 [0.046; 0.056]
0.308 [0.262; 0.358]
0.107 [0.086; 0.132]

0.623 [0.582; 0.663]

0.405 [0.322; 0.491]

-0.099 [-0.165; -0.038]

0.385 [0.298; 0.482]

0.002 [0.001; 0.003]
0.224 [0.152; 0.318]
0.005 [0.002; 0.011]
0.782 [0.626; 0.896]

0.229 [0.061; 0.552]

-0.059 [-0.167; 0.030]
0.867 [0.602; 0.971]

0.001 [0.001; 0.002]
0.177 [0.099; 0.288]
0.009 [0.004; 0.016]
0.847 [0.602; 0.962]

0.888 [0.644; 0.979]

-0.057 [-0.145; 0.019]
0.536 [0.222; 0.831]
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Figure 3 : Colonization and abandonment probabilities of nesting sites by 7 Laridae species in South
of France according to different covariates (CG: Slender-billed gull; IM: Mediterranean gull; CR:
Black-headed gull; SA: Little tern ; SH: Common tern; GN: Gull-billed tern; TS; Sandwich tern). “y-
17 = breeding season of previous year. (a) Abandonment probability according to the type of nesting
site; (b) Colonization probability according to the type of nesting site; (c) Abandonment probability
according to the breeding success on the site the previous year; (d) Colonization probability
according to the presence of other bird species on site the year before; and (e) Abandonment
probability according to the size of the colony (number of breeding pairs of the species) on the nesting
site the year before.
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Colonization probability

2- Effect of managed sites characteristics on colonization probability

Colonization probability was positively correlated with distance to the shore for all species, and was
over 0.2 for all species when distance was over 250m, except for the Little tern (Figure 4a).
Colonization probability was negatively correlated to vegetation cover in the Mediterranean gull and
the Gull-billed tern. In contrast, the surface area of the nesting site was not correlated to colonization
probability (Table 2). This probability was higher on shell substrate for the Black-headed gull (three
times more attractive than clay and nine times more attractive than sand) and the Little tern (more
attractive than clay but equally attractive to sand) but it was higher on clay substrate over sand and
shell fragment for the Slender-billed gull (four times more attractive), and higher on clay and shell
substrates compared to sand for the Mediterranean gull (Figure 4b). Colonization probability tended to
be higher on nesting sites with a compact shape over those with a stretched shape for the
Mediterranean gulls and Black-headed gulls but 95% CRI slightly overlapped between the two shape
types. Finally, colonization probability was not correlated to the class of water depth surrounding the

nesting site (shallow or deep) (Table 2).
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Figure 4: Colonization probability of artificial nesting sites by 7 Laridae species in south of France
according to different environmental and physical covariates (CG: Slender-billed gull; 1M:
Mediterranean gull; CR: Black-headed gull; SA: Little tern; SH: Common tern; GN: Gull-billed tern;
TS: Sandwich tern); (a) effect of the distance of the nesting site to the shore on colonization
probability; (b) effect of the type of substrate (clay, shell or sand) on colonization probability. For (b),

bars indicate 95% credibility interval of the estimate.
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Table 2: Colonization probability of artificial nesting sites by 7 Laridae species in the south of France according to different environmental and physical
covariates. The intercept gathers the following covariates levels: Shape:compact; Depth:<0.30m; Substrate:clay. For vegetation cover, area of the nesting site
and distance to the shore, the values correspond to the slope of the correlation between the individual covariate and colonization probability. Values in
brackets are 95% credibility intervals (CRI). Estimates in bold have a CRI that either does not include the intercept (for categorical covariates) or does not

include zero (for slopes).

Chroicocephalus
genei

Ichthyaetus
melanocephalus

Chroicocephalus
ridibundus

Sternula albifrons

Sterna hirundo

Gelochelidon nilotica

Thalasseus
sandvicensis

Intercept

Stretched shape

Depth of water > 0.30m
Substrate made with shell
Substrate made with sand
Vegetation cover

Area of the nesting site

Distance to the shore

0.054 [0.015; 0.152]
0.037 [0.007; 0.138]
0.081 [0.017; 0.268]
0.016 [0.005; 0.044]

0.013 [0.004; 0.037]

-0.116 [-0.605; 0.336]

-0.458 [-1.169; 0.170]

1.229 [0.708; 1.798]

0.014 [0.001; 0.077]
0.002 [0.000; 0.019]
0.026 [0.003; 0.139]
0.053 [0.015; 0.153]
0.000 [0.000; 0.001]
-0.559 [-1.256; -0.009]
-0.201 [-0.698; 0.220]

0.618 [0.157; 1.093]

0.028 [0.007; 0.095]
0.006 [0.001; 0.030]
0.055 [0.013; 0.177]
0.077 [0.031; 0.164]

0.008 [0.002; 0.028]

-0.189[-0.639; 0.214]

0.18 [-0.203; 0.544]

0.504 [0.109; 0.903]

0.000 [0.000; 0.005]
0.000 [0.000; 0.004]
0.000 [0.000; 0.008]
0.008 [0.002; 0.027]
0.014 [0.004; 0.045]

0.358 [-0.21; 0.89]

-0.218 [-1.030; 0.465]

1.161[0.593; 1.791]

0.024 [0.006; 0.082]
0.024 [0.004; 0.107]
0.025 [0.005; 0.094]
0.020 [0.006; 0.054]
0.017 [0.005; 0.049]
0.011 [-0.468; 0.444]
0.067 [-0.498; 0.563]

0.601 [0.229; 0.973]

0.000 [0.000; 0.000]

0.000 [0.000; 0.000]

0.000 [0.000; 0.000]
NA

NA

-26.972 [-62.089; -5.275]

1.469 [-0.810; 3.908]

4.173 [1.645; 8.524]

0.000 [0.000; 0.007]
0.000 [0.000; 0.009]
0.003 [0.000; 0.142]
0.000 [0.000; 0.004]

0.001 [0.000; 0.007]

-0.310[-1.239; 0.537]

-0.411 [-1.395; 0.453]

1.896 [1.121; 2.789]

161



3- Effect of managed site characteristics on species breeding parameters

Models with the probability to bring at least one chick to fledging did not converge for the Gull-billed
tern, probably because of small sample size. We found no difference of success probability for all
species for substrate (clay, shell or sand). This probability was also not correlated to vegetation cover,
nor to the surface area of the nesting site or to the distance to the shore for all species (Table 3).
Surrounding water depth had contrasting effects on the probability to bring at least one chick to
fledging on two species: shallow waters increased success probability more than 5 times for the
Mediterranean gull, but deep waters increased success probability by 5 times for the Little tern (Table
3). Two tern species had greater success probability on elongated nesting sites than on compact ones:
success probability was 4 times higher for the Little tern, and 3 times higher for the Common tern

(Table 3).

We found no difference of number of chicks produced by breeding pair for all species for any type of
substrate (clay, shell or sand), nor for the depth of the surrounding waters (deep or shallow). Chick
numbers were also not correlated to the cover of vegetation for all species (Table 4). Sandwich terns
produced also 0.2 more chicks on elongated compared to compact nesting sites. Productivity of
Sandwich terns was also positively correlated to the surface area of the nesting site. Distance to the
shore had contrasting effects on productivity according to the species: it was positively correlated for
the Mediterranean gull but had a negative effect in the Common tern and the Gull-billed tern (Table

4).

We found no difference of the maximum number of breeding pairs for all species for any shape of
nesting site (elongated or compact). It was also not correlated to the distance to the shore for all
species (Table 5). The substrate on the site was correlated to the number of breeding pairs only for the
Common tern, for which they were in higher densities on shell over clay. Water depth around the site
only affected pair density in the Little tern, with more than 2 times more pairs when water levels were
high. Finally, vegetation cover was negatively correlated to maximum breeding pair density in three

species: the Black-headed gull, the Gull-billed tern and the Sandwich tern (Table 5).
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Table 3: Probability of bringing at least one chick to fledging in colonies of six species of colonial Laridae breeding on managed sites in the south of France, according to

different physical characteristics of the nesting sites. Estimates are given for the different modalities of 3 categorical variables (Substrate of the nesting site; Water depth

around the nesting site; Shape of the nesting site). For vegetation cover, area of the nesting site and distance to the shore, the values correspond to the slope of the correlation

between the individual covariate and colonization probability. Values in brackets are 95% credibility intervals. Estimates in bold are modalities of a variable significantly

different to the first modality (for categorical covariates) and slopes significantly different to zero.

Chroicocephalus genei (n=25)

Ichthyaetus melanocephalus

Chroicocephalus ridibundus

Sternula albifrons (n=37)

Sterna hirundo (n=155)

Thalasseus sandvicensis (n=30)

(n=21) (n=47)
Estimate z- p Estimate z- p Estimate z- p Estimate z- p Estimate z- p Estimate z-
(95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value
0.49 0.59 0.07 0.17 0.79
Clay [0.10;0.88] NA NA NA [0.20;0.89] [0.00;0.67] [0.02;0.62] [0.04;0.99]
Substrate 0.58 0.37 0.15 0.39 0.63
on tl.le . Shell [0.12;0.93] 0.319 0.750 NA NA NA [0.08;0.80] -0.945 0.345 [0.00;0.82] 0.507 0.612 [0.07;0.83] 1.056 0.291 [0.01;0.99] -0.340 0.734
nesting site 0.75 0 0.12 0.05 0.69
Sand 0.10;0.98] 0.691 0.489 NA NA NA [0;1] 0.000 1.000 [0.00;0.79] 0.377 0.706 [0.00;0.37] -1.103 0.270 [0.01;0.99] -0.196 0.845
Debth of Dee 0.69 0.17 0.38 0.20 0.22 0.67
P . P [0.47;0.85] [0.02;0.62] [0.24;0.54] [0.09;0.38] [0.11;0.41] [0.28;0.91]
surrounding 0.20 0.88 0.37 0.04 0.15 0.52
waters Shallow [0.02;0.73] -1.831 0.067 [0.19;0.99] 2.042 0.041 (0.11;0.74] -0.051 0.959 [0.00;0.17] -2.155 0.031 [0.04;0.39] -0.788 0.430 [0.02;0.97] -0.349 0.727
stretched 0.53 0.26 0.41 0.24 0.30 0.49
Shape of the [0.29;0.75] [0.04;0.72] [0.27;0.56] [0.10;0.45] [0.15;0.50] [0.18;0.81]
nesting site 0.69 0.75 0.16 0.06 0.10 0.80
Compact [0.30;0.92] 0.827 0.408 [0.09;0.98] 1.263 0.207 [0.02;0.65] 1.109 0.267 [0.01;0.21] 2.207 0.027 [0.02;0.30] 1.976 0.048 [0.26;0.97] 1.141 0.254
0.61 0.39 0.44 0.18 0.22 0.75
. Intercept
Vegetation [0.36;0.81] [0.07;0.83] [0.28;0.61] [0.07;0.36] [0.10;0.40] [0.24;0.96]
cover -0.0 -0.0 -0.0 -0.0 -0.0 -0.0
Slope [-0.0:0.02] -0.244 0.807 [-0.00.05] -0.589 0.556 [-0.0:0.01] -1.284 0.199 [-0.0;0.00] -1.549 0.121 [-0.00.02] -0.397 0.691 [-0.1;0.03] -0.936 0.350
Intercent 0.60 0 0.38 0.11 0.20 0.72
Area 4 [0.40;0.76] [0;0.99] [0.25;0.52] [0.03;0.33] [0.09;0.37] [0.16;0.97]
(scaled) 0.08 7.82 0.03 0.57 0.43 1.08
Slope [:0.7;0.92] 0.196 0.845 [-4.2:19.8] 1.272 0.203 [-0.5;0.62] 0.120 0.904 [-0.3;1.51] 1.181 0.238 [-0.1;1.05] 1.376 0.169 [-1.4;3.64] 0.834 0.404
Intercept 0.50 0.05 0.32 0.07 0.12 0.21
Distance to 4 [0.19;0.81] [0.00;0.89] [0.15;0.57] [0.01;0.26] [0.04;0.33] [0.00;0.90]
the shore 0.00 0.03 0.00 0.01 0.00 0.01
Slope 00001 0583 0560 00009 1019 0308 o000y 0579 0563 L0000z 1664 0.09 L0000z LS5 0130 Loo0o0s 1128 0259
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Table 4: Average number of chicks per breeding pair produced in colonies of seven species of colonial Laridae breeding on managed sites in the south of France, according to
different physical characteristics of the nesting sites. Estimates are given for the different modalities of 3 categorical variables (Substrate of the nesting site; Water depth
around the nesting site; Shape of the nesting site). For vegetation cover, area of the nesting site and distance to the shore, the values correspond to the slope of the correlation
between the individual covariate and colonization probability. Values in brackets are 95% credibility intervals. Estimates in bold are modalities of a variable significantly

different to the first modality (for categorical covariates) and slopes significantly different to zero

Chroicocephalus genei Ichthyaetus melanocephalus Chroicocephalus ridibundus Sternula albifrons Sterna hirundo Gelochelidon nilotica Thalasseus sandvicensis
(n=15) (n=8) (n=18) (n=37) (n=48) (n=10) (n=19)
Estimate z p Estimate z p Estimate z p Estimate z p Estimate z p Estimate z p Estimate z p
(95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value
0.67 0.86 0.09 0.30 0.17 0.79
Substrat Clay [0.03;12.4] NA NA NA [0.24;3.09] [0.00;1.48] [0.04;2.03] [0.07;0.42] [0.53;1.18]
e on the 0.52 0.24 0.25 031 0.94 0.57
nesting Shell 0.02:12.7] -0.157 0.876 NA NA NA [0.06:0.92] -1.857  0.063 [0.01,4.43] 0.728 0.467 [0.0472.15] 0.055  0.956 [0.51,1.74] 5.328  0.000 [0.37,0.88] -1.482  0.138
site 0.75 0.55 0.30 0.50
Sand 0.02:22.0] 0.068  0.946 NA NA NA NA NA NA [0.03,9.42] 1.251 0211 [0.03,2.65] 0.004  0.997 NA NA NA [0.29,0.87] -1.604  0.109
Depth of 0.58 0.23 0.34 0.26 0.17 0.59
surroun-  D°%P [0.20;1.66] NA NA NA [0.10;0.50] [0.18;0.63] [0.15;0.45] [0.07;0.42] [0.46;0.75]
ding 0.86 0.64 0.37 0.56 0.94 0.56
waters  Shallow [0.0319.0] 0.251 0.802 NA NA NA [0.22:1.85] 1.890 0.059 [0.0971.53] 0.146 0.884 (0.24:1.30] 1753  0.080 0.51,1.74] 5.328  0.000 [0.32:0.96] -0.223  0.823
Shape of 0.42 0.31 -1.3 0.35 0.33 0.68
the ton [0.13;1.34] [0.07;1.25] [-1.9;-0.6] [0.18,0.68] [0.19;0.57) " wem [0.54;0.87]
nesting 1.24 0.85 0.96 0.31 0.26 0.49
site Compact [0.17:8.70] 1.071 0.284 [0.05,14.4] 0.691  0.489 [0.22:4.18] 1.708  0.088 [0.11,0.89] -0.219 0.826 0.11,0.61] -0.528  0.597 NA NA NA [0.360.67] -2.086  0.037
0.46 0.53 0.38 0.37 0.30 0.58
e [0.15,1.78] [0.19,0.76] [0.21,0.67] [0.17,0.51] A NALNA [0.46;0.73]
0.01 -0.0 -0.0 -0.0 0.00 0.00
cover Slope (0.0:0.04] 1.120 0.263 (0.0,0.00] -1.670  0.095 10.0,0.00] -1.713  0.087 (0.0;0.01] -1.270  0.204 (0.0;0.02] 0.431  0.666 NA NA NA £0.0:0.01] 0363 0.716
Intercent 0.62 0.39 0.31 0.35 0.31 0.31 0.59
Area P [0.23;1.70] [0.11;1.41] [0.16;0.61] [0.20;0.63] [0.19;0.52] [0.08;1.10] [0.48;0.72]
(scaled) 0.18 0.4 0.3 0.1 0.1 0.03 0.21
Slope (091.27] 0.329 0.742 [1.4:0.56] -0.863  0.388 10.8,0.08] -1.608 0.108 (0.6,0.21] -0.949  0.342 (0.5,0.22] -0.747  0.455 [1.01.13] 0.065  0.948 [0.040.39] 2.443  0.015
oi Intercent 0.58 0.42 0.29 0.34 031 0.25 0.57
. 'Stt;‘“ce P [0.21;1.55] [0.14;1.27) [0.14;0.61] [0.19;0.62) [0.19;0.51] [0.10;0.59] [0.46;0.71]
O the
-0.3 0.92 0.17 0.1 -0.3 -0.6 0.09
shore -0. .52 2.2 .02 .532 X -0. R -1. 5 -4.482 5 1.21 .22
Slope [1.3:0.70] 0.638 0.524 [0.12:1.73] 53  0.024 10.4:0.83] 0.532  0.594 [0.5,0.35] 0.433  0.665 1-0.6:.0.0] 999  0.046 10.9:0.3] 4.482  0.000 [0.0,0.24] 5 0224

164



Chapitre 5
Table 5: Maximum density of breeding pairs in colonies of seven species of colonial Laridae breeding on managed sites in the south of France, according to different physical

characteristics of the nesting sites. Estimates are given for the different modalities of 3 categorical variables (Substrate of the nesting site; Water depth around the nesting site;
Shape of the nesting site). For vegetation cover, area of the nesting site and distance to the shore, the values correspond to the slope of the correlation between the individual
covariate and colonization probability. Values in brackets are 95% credibility intervals. Estimates in bold are modalities of a variable significantly different to the first

modality (for categorical covariates) and slopes significantly different to zero.

) . Ichthyaetus . - . . . - . .
Croicocephalus genei melanoZe halus Croicocephalus ridibundus Sternula albifrons Sterna hirundo Gelochelidon nilotica Thalasseus sandvicensis
(n=25) P (n=47) (n=151) (n=155) (n=17) (n=30)
(n=21)
Estimate z Estimate z p Estimate z p Estimate z Estimate z Estimate z Estimate z p
(95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value (95% Cl) value
26.16 1.163 2.542 1.545 141.5 20.51
Substrat Clay [1.25;547.7] NA NA NA [0.130;10.36] [0.557;11.60] [0.377;6.319] [7.570;2647.] [1.438;292.5]
ubstrate
on the 36.63 2.674 7.020 10.76 5.310 45.14
nesting Shell [1.34:1000] 0.200 0.84 NA NA NA [0.307,23.23] 0.754  0.45 [1.467,33.58] 1272 0.20 [2.520145.95] 2,620 0.01 [0.179,157.4] -1.899  0.06 [3.223,632.2] 0.586  0.56
site
144.9 1.304 3.925 2.783 8.808 287.1
881 0. NA NA NA . X .54 . 771 .44 -1.04 . 1.52 1
Sand [3.22;6519] 0.881 038 [0.031;54.62] 0.060  0.95 [0.822;18.73] 0.545 059 [0.623;12.43] 0 0 [0.048;1586.] 048 030 [9.657;8535.] 525 013
beothof  High 56.39 8.022 2215 6.824 6.030 9.436 100.7
Suer‘:zug 8 [8.15;390.3] [1.11;57.97] [0.714;6.873] [4.431;10.50] [3.690;9.854] [1.402;63.49] [21.46;472.9]
ding 39.00 14.93 2.772 2.492 5.167 23.73 11.54
waters Low [2.34:640.1) 0257 080 [145;1540) 022 060 [0.58513.11] 083 078 [1.281;4.847] -2.968  0.00 [2.252;11.85 036 072 [0.449;1253]  04%6 0.65 [0.906;147.1] 1668 010
Shapeof | 37.96 8.801 2.329 5.535 6.681 14.47 52.16
the g [5.53;260.8] [1.26;61.35] [0.780;6.951] [3.373;9.083] [3.874;11.52] [2.182;95.95] [8.918;305.0]
nesting 91.44 13.17 2.476 4.445 4.812 5.435 113.9
site Compact 15 g1.1a39) 062> 033 [0.94;1843) 0300 076 [0.368;16.62] 063 0% [2.354;8.302] 0676 050 [2.293:10.09) 0868 039 [0.101;202.] 0482 063 (12641027 %7 049
Veget Intercent 75.45 12.10 4,013 4,982 6.585 21.78 103.2
tizie a Pt 111.97,475.5] [1.61;88.13] [1.314;12.25] [3.263;7.608] [4.128;10.50] [21.60;21.97] [22.88;465.5]
-0.02 -0.01 -0.03 0.000 -0.01 -1.62 -0.04
cover Slope 0.06:0.02] -1.040 0.30 [0.05:0.03] -0.709 0.48 -0.06,-0.00] -2.095 0.04 (0.01:0.017] 0.059  0.95 (0.03:0.005] -1.420 0.16 [-1.63,1.61] -374.124  0.00 [0.08:-0.00] -2.010 0.04
oi Intercent 44.95 9.524 2.387 5.021 5.787 23.83 72.39
. 'Sttsnce Pt [8.29;243.6] [1.47;61.66] [0.840;6.777] [3.364;7.493] [3.732;8.975] [4.417;128.5] [15.14;346.0]
0 the
-0.71 -0.39 -0.33 0.132 0.150 1.468 0.467
h - _ _
shore  slope [201,059 1072 028 [14g069 0712 048 [107,0403 0887 038 0170438 °8Y7 040 poigoasyy 088 038 ga33a75  MOE 009 o40134y 1OV 029
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4- Effect of the type of nesting site on species breeding parameters

Whatever the species, we found no difference between types of nesting sites (managed or unmanaged)
for the probability to bring at least one chick to fledging (Figure 5a). Nevertheless, the average number
of fledglings per pair was significantly higher on unmanaged sites compared to managed ones for
Gull-billed tern (0.598 95% CI [0.417;0.851] and 0.254 95% CI [0.135;0.476] for managed sites, z=-

2.620, P<0.01). We found no difference in the other species (Figure 5b).
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Figure 5: Probability of bringing at least one chick to fledging (a) and average number of fledglings
per successful breeding pairs (b) according to the type of nesting site (managed or unmanaged) in
seven colonial Laridae species breeding in South of France (CG: Slender-billed gull; IM:
Mediterranean gull ; CR: Black-headed gull ; SA: Little tern ; SH: Common tern ; GN: Gull-billed

tern ; TS: Sandwich tern). Stars indicate significant differences between types of nesting site.

Discussion

Our results show that most species of colonial Laridae colonized preferentially managed sites over
unmanaged ones, with the exception of the Black-headed gull. Abandonment probabilities were also
lower on managed sites in two species. Higher colonization and lower abandonment probabilities
suggest a perceived advantage of this habitat for these species. However, abandonment tended to be
higher on managed sites for the Mediterranean gull. Productivity and breeding success were similar
between managed and unmanaged nesting sites, except for the Gull-billed tern which produced more
chicks on unmanaged sites. Finally, species responded differently to managed nesting sites

characteristics, except for the distance to the shore which increased colonization probability in 6 out of
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the 7 species considered. These results indicate species specific responses to the creation of artificial
nesting sites. Our results highlight that these managed habitats are attractive and do not deter fitness
for the Sandwich tern, the Little tern, the Common tern, the Mediterranean gull and the Slender-billed

gull, but they may act as ecological traps for the Gull-billed tern.

1. Evaluation of the benefits of artificial nesting sites for colonial Laridae

1.1 Managed sites are attractive for most species

Overall, the studied species responded very well to the creation of artificial nesting sites, with 83% of
them being occupied at least once by one of the species, and an average occupancy rate of 34%
between 2007 and 2016. With the exception of the Black-headed gull, all species preferentially
colonized managed sites over unmanaged ones during the study period. The Little tern and the
Common tern also appear to occupy this type of site in a more sustainable way than unmanaged ones,
with a lower abandonment probability, as opposed to the Mediterranean gull which tended to be more
faithful to unmanaged sites. Colonization probability of artificial nesting sites was less than 1% for
three species (Slender-billed gull, Gull-billed tern and Sandwich tern). These low probabilities could
be explained by their breeding strategy in large colonies, related to the occupation of a limited amount
of nesting sites in the South of France each year (ranging respectively between 3-13 / 4-11 / 4-21 each
year during the study period). Despite these low probabilities, artificial nesting sites were increasingly
important for these three species during the study period, with an increasing proportion of colonies
using artificial sites, reaching 73% for the Sandwich tern, 54% for the Slender-billed gull and 18% for
the Gull-billed tern in 2016 (Figure 2c). In our study, all unmanaged sites were available during all the
study period. Since the artificial nesting sites were created from scratch and/or restored with the
specific purpose of attracting these species, their location and appearance were designed upstream
taking into account known ecological requirements of these species. In addition, the managers or
owners of the sites where these nesting sites were created often put in management measures, in order

to maintain the attractiveness of the nesting site (e.g. fine-tune control of water levels, limitation of
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disturbances, predator control), which could explain the overall greater attractiveness of artificial

nesting sites.

Still, managed sites were not preferred by Black-headed gulls and were more abandoned by the
Mediterranean gull. VVegetation cover was identified as an important selection cue for Black-headed
and Mediterranean gulls in previous studies (Burger 1976; Fasola & Canova 1992). Here, only 26% of
managed sites were vegetated with a low vegetation cover of 44% on average. As such low vegetation
cover of managed sites could explain the lower colonization probability by this species. Vegetation
cover could also be related to the age of the site, hence the recently created artificial nesting sites may
be less vegetated and thus less attractive than the natural sites, but their interest for these species could
increase over time as vegetation cover increases. However we could not verify this hypothesis in our
study as we neither recorded vegetation cover on unmanaged sites nor recorded the evolution of

vegetation cover on managed sites over years.

1.2 Limited and species specific benefits of artificial nesting sites for reproduction

This overall positive figure for occupancy must be tempered by our results of species reproduction.
While these managed nesting sites were created specifically to improve reproduction of the targeted
species, we found similar breeding success probabilities with unmanaged sites in all species, and
similar productivity in six species out of seven. Furthermore, productivity was significantly lower on
managed sites for the Gull-billed tern. As such, artificial nesting sites may act as ecological trap for
this species, with a preference for artificial sites leading to a lower fitness on average compared to
natural sites. It will be necessary to identify factors deterring productivity of Gull-billed terns on
managed sites in the future, in order to disarm this potential ecological trap (Robertson & Blumstein

2019).

Managed nesting sites could act as perceptual traps for Mediterranean gulls (Gilroy & Sutherland
2007): colonies tended to be more abandoned on these sites than on unmanaged sites, while

individuals using them were more productive than on natural sites, thus suggesting a maladaptive lack
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of fidelity to managed sites in this species. Further studies would be necessary to confirm and

understand this perceived disadvantage of fidelity for this type of site in the Mediterranean gull.

2. Parameters influencing colonization and abandonment probabilities

Our results contribute to a better understanding of inter- and intra-specific cues for inter-annual site
selection and colony persistence. Presence of other species breeding on the site the previous year was
attractive for all the species. Occupation of a nesting site by another species could indicate high
quality nesting and foraging habitats for vagrant individuals. Mixed colonies can indeed be profitable
for colonial Laridae because species can benefit of a variety of predation protection strategies (Kruuk
1964; Veen 1977), enabling reciprocal protection, while many of these species differ in their food
regimes and foraging habitats and thus have limited competing interactions (Burger 1981; Fasola &
Canova 1992). Presence of a colony of other species the previous year could thus represent “public
information” which indicates high quality nesting habitats for non-breeding individuals and for pairs
having failed reproduction, and encourage installation on site the following year (heterospecific
attraction) (Pius & Leberg 2010), as described for single species (conspecific attraction) (Doligez et al.
2003; Boulinier et al. 2008). Additionally, in all species except the Slender-billed gull, abandonment
probability was negatively correlated with the number of breeding pairs of the species the year before.
These results underline the importance of the presence of conspecifics and of colony size for inter-
annual persistence of colonies (Forbes & Kaiser 1994; Wyman et al. 2014). In the Slender-billed gull,
the absence of correlation between abandonment probability and the size of the colony the previous
year is probably due to its strategy of favouring yearly dispersal whatever the situation (Besnard
2001). Furthermore, bringing at least one chick to fledging the year before reduced abandonment
probability in all species except the Sandwich tern, confirming the role of memory of breeding success
as a cue for inter-annual site fidelity (Forbes & Kaiser 1994). Overall, these results suggest that similar
mechanisms occur for explaining short-term colony persistence as already described in long term

persistence studies (Wyman et al. 2014).

3. Importance of physical characteristics of artificial nesting sites for colonization and fitness
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As expected, colonization probability increased with distance to the shore for the 7 studied species.
Distance to the shore is negatively correlated to predation probability and disturbance risk during
breeding (Fasola & Bogliani 1984; Hanssen 1984; Catry et al. 2004; Chokri et al. 2011). This result
confirms that site isolation is an important and attractive cue for colonial Laridae species (Erwin et al.

2001).

We found a strong preference for sandy or shell substrate type for the Little tern, confirming existing
literature which underlines a preference for shell or sandy substrates in this species, possibly as it
facilitates eggs camouflage (Richards & Morris 1984; Goutner 1990; Medeiros et al. 2012). Small
nesting sites were not preferred over large ones in any species, in contrast to results from previous
studies (Burger & Lesser 1978; Hanssen 1984; Fasola & Canova 1991; Eason et al. 2012). Vegetation
cover was not attractive for any species in our study, not even for the Black-headed gull and the
Mediterranean gull, which were expected to prefer vegetated sites (Fasola & Canova 1992), but this
could be due to the relative young age of the managed sites, whose vegetation type and cover probably
differ from unmanaged sites (see above). Vegetation cover also influenced negatively the density of
breeding pairs in three species on managed nesting sites (Black-headed gull, Gull-billed tern and
Sandwich tern). Indeed, the space taken by vegetation can reduce possibilities for nest creation and

hence reduce the density of the colony.

Few nesting site characteristics of managed nesting sites were correlated to fitness parameters. It is
indeed possible that the studied species first selected the less risky nesting sites in terms of predation
and disturbance to breed (see above), thus reducing the effect of these characteristics on success
probability in occupied nesting sites. Isolation of nesting sites (i.e. distance to the shore and depth of
the surrounding waters) was thus not correlated to the probability to bring at least one chick to
fledging, except for the Little tern which had higher success with deep waters around the nesting site,
as opposed to the Mediterranean gull which had higher success when the breeding site was surrounded
with shallow water levels. Success probability of two tern species (Common tern and Little tern) was
higher on elongated nesting sites. This increased fitness confirms existing literature on the importance

of island shapes for the reproduction of Little terns (Eason et al. 2012). Elongated islands have a
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longer perimeter relatively to their surface area, which might reduce predation probability by
increasing the distance needed for a ground predator to find a nest, thus reducing the risk of complete
failure of the colony (Chokri et al. 2011). Similarly, species productivity was only marginally
influenced by nesting sites characteristics, except for the Sandwich tern, which produced more chicks
on large, elongated nesting sites. Sandwich terns breed in large and dense colonies (Veen 1977).
Elongated and large nesting sites thus enable more individuals to breed together. Furthermore, as this
species relies on other species to defend their nests against predators (Veen 1977), larger sites might
offer more opportunities for the installation of mixed-species colonies, which in turn favour

productivity and the probability of bringing at least one chick to fledging.

4. Recommendation for breeding site restoration

Overall, in our study, colonial Laridae preferred managed nesting sites located far away from the
shore. Furthermore, we found that breeding success or productivity of three tern species was higher on
elongated nesting sites. Taking into account these physical characteristics in the design of future
artificial nesting site creation projects would likely increase their efficiency for the conservation of
these species. However managed sites were detrimental to the Gull-billed tern, and might have acted
as ecological traps for this species. Gull-billed terns were very faithful to successful nesting sites the
previous year (Table 1), having the lowest abandonment probability in this situation among the seven
species. Protection of the main and historical breeding sites of the gull-billed tern could thus favour
breeding success and productivity for this species, and prevent them from risking unsuccessful
breeding attempts on new nesting sites. Lastly, the creation of compact artificial nesting sites could
increase site fidelity of the Mediterranean gull for managed sites, and help disarming the perceptual

trap we observed for this gull species.

Conclusion

Our study demonstrates the interest of the creation and restoration of artificial nesting sites for the
conservation of Laridae species: these sites are very attractive to most species, with the exception of

the Black-headed gull and the Mediterranean gull. They provide extra breeding sites that are generally
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occupied longer by the target species, being also easier to protect and manage. They constitute
breeding sites of good quality for six of the studied species. However, they were probable ecological
traps for the Gull-billed tern. We identified species specific characteristics that favour reproduction
and colonization by the different species. Such criteria should be considered in guidelines for future
restoration projects. Our results claim for species specific conservation management of colonial

Laridae species and provide clear recommendations for doing so.
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Discussion

Les Tlots artificiels sont largement utilisés de par le monde pour la conservation des laro-limicoles et
autres oiseaux d’eau coloniaux (Keith & Skjei 1974; Burgess & Hirons 1992; Perennou et al. 1996;
Erwin et al. 2003; Shealer et al. 2006; Schippers et al. 2009; Scarton et al. 2013; Pakanen et al. 2014;
Wilson et al. 2020). Cependant, trés peu d’études ont contribué¢ a évaluer la pertinence de ces
dispositifs pour les espéces ciblées, et en particulier presqu’aucune ne les a comparé aux sites naturels
ou non-aménagés que ces Tlots visaient a relayer (mais voir deux exemples avec Erwin et al. (2003)
pour une comparaison de 1’occupation par différentes especes ; et Pakanen et al. (2014) pour une
comparaison du succes reproducteur chez la Sterne naine). Cette étude est sans doute la premiére qui
cherche a évaluer de fagon rigoureuse ces dispositifs a une large échelle et en les comparant aux sites
de reproduction naturels présents. Pour cela, le test de I’hypothése de pi¢ge écologique se révele un
cadre théorique idéal, comme nous 1’avons déja vu avec le Rollier d’Europe dans les chapitres 3 et 4.
Comme discuté dans le Chapitre 4, ce test nécessite premiérement la comparaison de 1’attractivité des
sites artificiels avec les sites naturels, et deuxiémement la comparaison de la valeur sélective des
individus utilisant I’habitat naturel et I’habitat modifié.

Cette ¢étude montre tout d’abord que les ilots artificiels créés pour la conservation des laridés
coloniaux sont tres attractifs. Ceci confirme que leur conception reproduit les signaux recherchés et
reconnus par les especes ciblées. L attractivité des 1lots est renforcée pour toutes les espéces de laridés
étudiées, lorsque ceux-ci sont occupés par une ou plusieurs autres espéces 1’année précédente. Il est
donc probable que des individus non reproducteurs ou ayant échoué leur reproduction repérent les Tlots
potentiellement favorables au cours de la saison précédente (Boulinier & Danchin 1997; Boulinier et
al. 2008; Pius & Leberg 2010). La présence d’autres espéces nicheuses sur ces ilots doit &tre percue
comme un signal de qualité du milieu, les incitant a s’installer sur ce nouveau site de reproduction

I’année suivante (Boulinier et al. 2008).

Notre étude montre également que les ilots artificiels n’améliorent pas la reproduction des espéces
présentes. Les deux parametres de reproduction mesurés (probabilité d’envol d’au moins un poussin et
nombre de poussin par couple reproducteur sur les Tlots en succés) sont en effet identiques entre les
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deux types de sites chez six especes sur sept. L’un des objectifs de la création de ces ilots était
d’améliorer le succes reproducteur des especes ciblées (Life+ ENVOLL Project 2018). Cet objectif
n’est donc pas atteint, et signifie que les échecs de reproduction ont été proportionnellement aussi
nombreux que sur les sites naturels. Les causes d’échecs sur les différents ilots artificiels ne sont pas
connues avec précision, mais celles-ci incluent la prédation, le dérangement et 1’inondation de I’ilot au
cours de la reproduction. Il sera nécessaire d’identifier les causalités fines conduisant les colonies a
échouer ou a réussir leur reproduction sur chaque ilot afin d’en adapter la gestion au cas par cas. Les
mesures de gestion & mettre en ceuvre pourront inclure par exemple la mise en défend contre les
prédateurs terrestres, le surcreusement des plans d’eau autour des ilots ou une gestion plus fine des

niveaux d’eau.

Une fois I’attractivité et la valeur sélective comparées entre sites gérés et non gerés, il est possible de
conclure sur le test de I’hypothése de piege écologique pour chaque espéce. Pour la Sterne hansel, la
productivité était plus faible sur les Tlots gérés que sur les sites non-gérés, alors que les Tlots gérés
étaient plus attractifs pour elle. En suivant le schéma conceptuel du chapitre 2 (figure 1), nous voyons
que les Tlots artificiels peuvent donc étre considérés comme des piéges écologiques pour cette espece.
Cette conclusion forte est cependant a relativiser d’une part du fait du faible nombre de colonies de
Sternes hansel sur le littoral méditerranéen, et d’autre part car d’autres paramétres de valeur sélective
pouvant potentiellement impacter la dynamique de la population n’ont pas ét¢ mesurés, comme la
survie des adultes. Cependant, ce résultat est a prendre en considération dans la gestion, et signifie
notamment d’une part que les ilots artificiels ne permettent pas a eux seuls de maintenir la population
dans un bon état de conservation, et d’autre part que les sites naturels existants utilisés par I’espece
doivent étre préservés au mieux. Pour les six autres espéces, le test de I’hypothése de piége écologique
conduit a conclure que les sites artificiels ne sont pas des piéges écologiques mais sont bel et bien
favorables aux especes : ils sont attractifs et sont au moins aussi favorables que les sites naturels pour
la reproduction. Il s’agit donc de sites de reproduction de qualité au moins égale aux sites naturels. De
plus, le fait que ces sites soient gérés est un avantage non négligeable sur le moyen ou long terme pour

en assurer leur pérennité.
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Enfin, cette étude a permis 1’étude corrélative des caractéristiques des ilots artificiels avec la
dynamique de colonisation et d’abandon des ilots d’une part, et avec certains parametres de la
reproduction d’autre part. Cette approche plus mécanistique est intéressante pour confirmer les choix
des aménageurs, comme ici le fait qu'une distance plus importante des aménagements a la berge est
nécessaire pour attirer les laridés coloniaux. De plus, elle peut permettre, a 1’échelle de 1’espéce, de
comprendre ou de confirmer certaines hypothéses sur les signaux attractifs pour les individus. Ainsi,
nous avons retrouvé ’attraction déja décrite de la Sterne naine pour les substrats coquillés ou sableux
(Goutner 1990; Medeiros et al. 2012), ou encore I’importance des Tlots de forme allongée pour le
succes de reproduction des sternes (Eason et al. 2012). Cette approche mécanistique permet donc

d’explorer et de mieux comprendre les résultats de 1’évaluation menée pour chaque espéce.

Globalement, le test de I’hypothese de piege écologique permet ici de conclure que les Tlots artificiels
tels que mis en place dans le contexte étudié, constituent des dispositifs pertinents pour la conservation
de la plupart des laridés coloniaux du Sud de la France. Ce résultat particulierement encourageant est a
mettre au crédit des gestionnaires et aménageurs du territoire qui ont congu ce projet, et doit

encourager les parties prenantes a poursuivre les efforts pour la gestion et I’entretien de ces sites.

Il ressort de cette étude que le test de I’hypothése de piege écologique est généralisable a 1’évaluation
de tout type de dispositif artificiel utilisé pour la conservation des especes, dans la mesure ou des
suivis d’occupation et de traits d’histoire de vie sont effectués a la fois sur les populations occupant les
dispositifs et sur celles présentes dans les habitats naturels. Enfin, notre méthode d’étude de la
dynamique d’occupation et d’abandon des sites par la modélisation matricielle des changements
d’état, est généralisable et sera transposable dans bien d’autres contextes (nichoirs, gites, batis, milieux

naturels restaurés, etc.).

Annexes : Disponibles en ANNEXE B de ce mémoire
Appendix 1: Census method of colonial Laridae in South of France between 2011 and 2016

Appendix 2: Bayesian models
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Lézard ocellé femelle en thermorégulation ©Jean Crozet
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La biologie de la conservation et I’écologie de la restauration visent a approfondir les connaissances
en écologie afin de contribuer a la conservation et a la restauration des écosystemes et des espéces qui
les composent (Hobbs & Harris 2001; Van Dyke 2008). Cependant, méme dans ces sciences trés
appliquées, le fossé entre recherche et application sur le terrain reste grand (Arlettaz et al. 2010; Cabin
et al. 2010). Les raisons en sont nombreuses et ont déja été largement discutées (Pullin et al. 2004;
Knight et al. 2008; Sutherland et al. 2009; Besnard 2013; Dubois et al. 2020). Les solutions pour
«sortir de cette orniere » peuvent inclure le développement de cadres méthodologiques accessibles
pour les gestionnaires mais prenant en compte les complexités écologiques et celles des situations de
terrain, ainsi qu’une meilleure collaboration entre chercheurs et gestionnaires dés la conception des

projets de conservation.

Dans ce travail de thése, j’ai cherché a utiliser 1’écologie évolutive (Chapitre 2) et la dynamique de
populations (Chapitres 3 a 5) pour informer la gestion des populations, et en particulier les projets de
restauration ou de conservation des espéces utilisant des dispositifs artificiels, une pratique de plus en
plus plébiscitée par les gestionnaires. Je me suis appuyé sur le concept de piége écologique (voir
Introduction pl19) pour évaluer le succés de ces aménagements dans deux cas d’étude, et j’ai exploré
divers mécanismes pouvant conduire a la création de ces piéges. En tant que gestionnaire de
formation, j’ai choisi de conduire mon travail a I’interface entre recherche et gestion, en analysant des
données récoltées par des gestionnaires pour pouvoir répondre a des questions de recherche et in fine

informer le gestionnaire sur ses pratigques.

Dans ce chapitre, je discuterai tout d’abord de la généralisation de I’utilisation du concept de piége
écologique pour I’évaluation de la restauration écologique. Dans un second temps, je développerai
diverses recommandations pour améliorer 1’usage des dispositifs artificiels dans la conservation et la
restauration écologique. Enfin, je proposerai qu’une meilleure prise en compte des incertitudes de
connaissances a travers une meilleure intégration entre recherche en écologie et gestion peut améliorer

la conception des projets de restauration et de conservation utilisant des dispositifs artificiels.
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1. Le test de I'hypothese de piege écologique: un cadre simple
d’évaluation pour la restauration écologique

Les piéges écologiques (et évolutifs) sont sans doutes parmi les pires conséquences des changements
globaux rapides actuels pour toutes les espéces (Robertson & Chalfoun 2016). Il est donc crucial de
les identifier pour mieux atténuer leurs effets et idéalement éviter leur création ou apparition a
I’avenir. Avec les deux exemples développés dans cette thése, je montre que le cadre du test de
I’hypothese de pieége écologique permet de répondre en partie & la question de la pertinence d’une
action de restauration écologique (avec le cas particulier des dispositifs artificiels), pour les especes
ciblées.

1.1 Opportunités et contraintes du test de ’hypothése de piége écologique comme

méthode d’évaluation des dispositifs artificiels et des projets de restauration par les
gestionnaires

Dans cette thése, j’ai pu tester ’hypothése de piége écologique pour deux cas d’étude (le Rollier
d’Europe et les laridés coloniaux, exemples développés respectivement aux chapitres 4 et 5) utilisant
des dispositifs artificiels comme site de reproduction. Les résultats de ces études montrent que les
nichoirs ne constituent pas de pieges écologiques pour les rolliers dans la Vallée des Baux, mais que
les Tlots aménagés pour les laridés coloniaux sur le littoral méditerranéen frangais pourraient constituer
des piéges écologiques pour certaines des espéces étudiées (en I’occurrence la Sterne Hansel) voire

des ressources sous-évaluées pour la Mouette mélanocéphale.

La réalisation de ces tests est relativement simple et me semble a la portée de la plupart des
gestionnaires en charge de la mise en place et du suivi d’aménagements ou d’actions de restauration,
visant la conservation d’espéces menacées ou la compensation de destructions d’habitats, moyennant
I’existence ou la mise en place de partenariats avec des équipes de recherche, en particulier en
dynamique des populations (Besnard 2013), ou le recrutement de personnel dédié. Les paramétres a

relever sont ainsi uniquement :

- L’occupation des dispositifs ou des habitats restaurés par les espéces ciblées, au pas de temps
pertinent pour 1’espéce visée et pour la période de son cycle de vie visée par
I’aménagement (annuel pour la reproduction des espéces se reproduisant une seule fois par an
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ou pour I’hivernage ou I’hibernation, bisannuel pour la halte migratoire des espéces
migratrices, etc).

- Un ou plusieurs parametres mesurables reflétant la valeur sélective des individus utilisant les
dispositifs ou les habitats restaurés pendant leur période de présence : survie (par exemple a
partir de données de capture-marquage-recapture analysées par un chercheur ou un
prestataire), succes reproducteur, productivité, condition corporelle (dans le cadre de captures
d’individus), stress ou encore niveau d’activité (en lien avec des laboratoires ou des
programmes de recherche), etc.

- Ces parametres sont a mesurer a la fois sur les sites artificiels ou restaurés, et sur les sites

naturels.

Cependant, nous I’avons vu, I’analyse de la bibliographie révele que la majorité des suivis et des
évaluations des dispositifs se concentrent sur le premier point (étude de I’occupation), et que la mesure
des parametres de valeur sélective et la comparaison avec les habitats naturels sont rarement mises en
ceuvre (cf. Introduction générale). 1l existe en effet plusieurs freins a la mise en ceuvre de ces deux
derniers points qui doivent étre levés pour pouvoir utiliser plus largement le test de 1’hypothese de

piége écologique pour évaluer les dispositifs artificiels.

Tout d’abord, le choix du ou des paramétres de valeur sélective a mesurer est crucial, car montrer une
différence pour un paramétre qui influence pas ou peu la dynamique de la population ciblée ne
permettra pas de mener une évaluation de la gestion entreprise. Idéalement, les paramétres évalués
seront ceux qui ont un effet fort sur le taux de croissance de la population ciblée (forte élasticité du
parameétres démographique ciblé), ce qui différe fortement entre espéces mais peut aussi différer d’une
population a I’autre, avec des populations « lentes » plus sensibles a une variation de la survie des
individus, et des populations « rapides » plus sensibles aux variations des paramétres de reproduction
(cf. Chapitre 2). Cependant, plusieurs études montrent que méme pour les especes longévives dont la
dynamique est largement dépendante de la survie adulte (Gaillard et al. 2000; Nilsen et al. 2009), la
reproduction peut jouer un role tout aussi important voire plus important que la survie dans la

croissance de la population (voir par exemple Manlik et al. 2016), car la survie des individus peut étre
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« canalisée », c’est-a-dire protégée des variations de I’environnement par des adaptations
comportementales par exemple (Stearns & Kawecki 1994; Gaillard & Yoccoz 2003). De fait, lorsque
les dispositifs artificiels ou les actions de restauration visent a créer des habitats de reproduction pour
les espéces cibles, 1’étude des paramétres de reproduction peut étre satisfaisante pour tester
I’hypothese de piege écologique chez la plupart des espéces et des populations. Il existe cependant de
nombreux cas ou il est impossible d’accéder a ces parametres, par exemple pour les especes cryptiques
comme les 1ézards ou les serpents, dont les pontes sont dissimulées et les jeunes livrés a eux-mémes
des la naissance. Pour ces espéces, une revue bibliographique sera nécessaire afin d’envisager d’autres
approches pour mesurer des proxys de la valeur sélective, comme réaliser des suivis individuels pour
mesurer la survie (e.g. Hyslop et al. 2012), I’activité (cf. encadré 2) ou d’autres réponses
comportementales ou physiologiques (pour les lézards, voir par exemple Perry 2007), ou tout autre
trait mesurable et potentiellement influencé par la modification de 1’habitat, auquel la valeur sélective

individuelle pourrait étre particulierement sensible.

ENCADRE 2

L’utilisation de DI’espace et les rythmes d’activité pour comparer les dispositifs artificiels et
naturels : une pré-étude chez le Lézard ocellé en Crau

Les résultats préliminaires de cette étude ont été présentés le 18/12/2019 a [’occasion du conseil
scientifique de la Réserve Naturelle Nationale des Coussouls de Crau (Schwartz 2019).

Contexte : Une population importante de Lézard ocellé est connue de longue date au sein de la RNN
des Coussouls de Crau et fait I’objet de divers études et suivis (Tatin 2015; Tatin & Renet 2016). Sur
cette steppe caillouteuse, les Lézards ocellés utilisent principalement des gites constitués de tas de
galets de Crau, qui ont été construits au cours de la seconde guerre mondiale (Tatin & Renet 2016). En
2009, une opération de restauration d’envergure a été menée sur les vergers du mas de Cossure,
couvrant 357 ha au cceur de la plaine de Crau. Cette zone a été achetée par la CDC Biodiversité pour
constituer la premiére banque d’actifs naturels de France (Dutoit et al. 2018). Les péchers présents sur
la zone ont été arrachés et différentes actions de restauration ont été menées afin de restaurer un
habitat steppique (Tatin et al. 2013; Dutoit et al. 2018). Parmi ces actions, le Conservatoire d’Espaces
Naturels PACA, gestionnaire du site, a installé plusieurs dizaines de gites artificiels entre 2012 et
2016. Ces gites ont été créés en utilisant des regards en béton reliés par des tuyaux de chantier en
PVC, recouverts de terre et de galets de Crau (Tatin & Renet 2016). Une population de Lézard ocellé
était déja présente historiquement autour du Mas de Cossure, et utilisait des gites « naturels »
constitués de garennes de lapin ainsi que de blocs de poudingues, de tas de matériaux et de souches
d’arbre déposés autour du mas (Observations personnelles, Tatin et Renet (2016).
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Obijectifs : Le lézard ocellé étant une espéce particulierement cryptique et dont 1’écologie de la
reproduction et la survie individuelle sont particulierement mal connues et difficiles a étudier (Doré et
al. 2015), nous avons voulu profiter de cette expérience pour tester des mesures alternatives (proxys)
de valeur sélective individuelle afin de pouvoir évaluer ’efficacité des gites artificiels comme
alternative aux gites naturels pour cette espece. Les objectifs de cette pré-étude étaient d’explorer la
faisabilité d’étudier deux de ces proxys a la fois dans les gites « naturels » (déja présents) versus les
nouveaux gites installés dans le cadre de 1’opération de restauration :

- I'utilisation de I’espace par les Lézards ocellés, qui peut étre corrélée au placement des gites en
fonction de la qualité des habitats d’alimentation adjacents, mais aussi a la structure du réseau de gites
disponibles (Doré et al. 2015)

- le rythme d’activité des Lézards ocellés, qui est corrélé a la quantité de ressource alimentaire
disponible et a la prise de risque des individus, pouvant influencer la survie individuelle, comme
montré chez d’autres espeéces (Belliure et al. 1996; Martin 1999; Cooper Jr. 1999; Drakeley et al.
2015)

Méthodes : Des lézards adultes ont été capturés sur les deux types de gites sur le site de Cossure, ainsi
que sur des gites naturels au sein de la RNN attenante, entre le printemps 2018 et I’automne 2019. Les
lézards adultes étaient mesurés et pesés, et équipés d’une balise GPS miniaturisée (pesant entre 6 et
8g) couplée a un émetteur VHF, permettant d’enregistrer les déplacements des individus et de
retrouver les balises sur le terrain (Figure 21). Ces balises étaient également équipées d’un
accélérometre et d’un interrupteur photosensible, permettant de mesurer I’activité des individus au
cours de la journée (VeDBA — Vectorial body dynamic acceleration). Les individus étaient équipés
pour une durée d’une a deux semaines environ, au bout de laquelle les individus étaient recapturés afin
de récupérer la balise et de déséquiper pour limiter les impacts potentiels.

sty fus

Figure 21 : Lézard ocellé mdle équipé d’une balise GPS fixée sur la ceinture pelvienne. NB . aprés
plusieurs tests, il apparait que |'usage de panneaux solaires et de cdble téléphoniques ne sont pas a
recommander. ©Thomas altherr
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Reésultats préliminaires : Plus de 20 1ézards adultes ont été capturés au cours de 1’étude, et 15 ont été
équipés avec les balises (9 capturés dans des gites naturels, 6 dans des gites artificiels). Du fait de son
caractére expérimental, cette pré-étude a permis d’améliorer la méthode d’attache et les réglages des
balises au fur et a mesure afin d’arriver a un protocole opérationnel. Ainsi, pour diverses raisons, un
certain nombre de lézards ont perdu leur balise trés rapidement et seuls 10 individus ont garde la balise
suffisamment longtemps pour pouvoir exploiter leurs données. Sur ces 10 individus, les premiers
résultats montrent une activité globalement similaire pendant les mois de suivi (mai, juin, juillet,
septembre et octobre) mais trés différente d’un individu a 1’autre. Ces différences d’activités
individuelles sont probablement dues aux différences de température et de conditions météorologiques
au cours des suivis qui ne sont pas synchrones. Globalement 1’activité journaliére des individus montre
deux pics, un le matin entre 6 et 10 heures, et un 1’aprés-midi vers 18 heures, ce qui est cohérent avec
la littérature (Doré et al. 2015) (figure 22a). Je n’ai pas trouvé de différence significative d’activité en
fonction du type de gite ou le lézard a été capturé (figure 22b). Les déplacements observés sont
globalement importants sur les périodes de suivi, par rapport a la littérature (Doré et al. 2015) mais
sont aussi trés différents entre individus. Un individu a ainsi couvert plus de 5 hectares en seulement 3
jours alors qu’un autre est resté autour de son gite et a utilis€ a peine plus d’un hectare en plus de deux
semaines. Trois types de comportement ont pu étre discriminés a ce stade : repos (VeDBA nulle et pas
d’exposition au soleil), thermorégulation (VeDBA nulle et exposition au soleil), déplacement (VeDBA
non nulle).
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Figure 22 : Probabilité d’activité du Lézard ocellé en fonction de (a) [’heure et (b) le type de gite
principal utilisé (artificiel ou naturel). En (a), les bornes de [’intervalle de confiance (95%) sont
représentés par les lignes en pointillées. En (b) le point figure l’estimation pour le type de gite et les
lignes noires représentent ['intervalle de confiance (95%).

Conclusion : Cette pré-étude nous a permis de valider la faisabilité de 1’étude de I’utilisation de
I’espace et du rythme d’activité du Lézard ocellé, et ce sur les deux types de gites a 1’aide de GPS.
Nous avons pu mettre au point les techniques appropriées ce qui permettra d’envisager une étude plus
ambitieuse a court terme. A ce stade, il n’est pas possible de conclure sur les différences d’activité et
de déplacements entre les lézards utilisant les gites naturels et ceux utilisant les gites artificiels.
Cependant, les analyses pourront étre complétées dans le futur en y intégrant les données de
température, ce qui pourrait expliquer les différences d’activité observées entre individus. De plus, une
classification supervisée des données d’accélérométric (VeDBA) pour les lier a des comportements a
partir d’individus captifs par exemple ou d’observation intensives sur le terrain permettrait d’exploiter
plus finement le jeu de données. Enfin, afin de limiter les biais temporels et météorologiques, une
campagne de capture et de suivi importante sur une période limitée serait nécessaire.
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Une seconde contrainte importante posée par le test de ’hypothése de piége écologique est la nécessité
d’avoir accés aux habitats naturels ou non-aménagés utilisés par I’espéce cible. En effet, ces habitats
peuvent étre a la fois difficiles a localiser (cas des especes cryptiques) et difficiles a reconnaitre (quelle
cavité ou quel trou dans le sol est susceptible de constituer un véritable habitat de reproduction pour
un oiseau ou un gite principal pour un lézard ?). De plus, ils peuvent étre totalement absents
localement suite aux aménagements menés, mais présents ailleurs dans la région, ce qui pose alors la
question de la pertinence d’utiliser ces localités ¢loignées comme « témoin ». En effet, la plasticité
phénotypique des especes peut entrainer des différences de stratégie d’histoire de vie et de
comportement d’une population a I’autre (cf. Chapitre 2 pour un exemple chez le Rollier d’Europe).
Elle peut également produire des réponses contrastées des populations aux variations géographiques
des ressources trophiques et des menaces pesant sur les individus (cf. ANNEXE A toujours chez le
Rollier d’Europe, voir aussi par exemple Llewelyn et al. (2016) pour un exemple chez les reptiles qui
décrivent une forte variabilit¢ phénotypique entre populations, corrélée aux conditions
environnementales chez un lézard d’Amérique du Sud, Lampropholis coggeri). Il semble donc
incertain que les individus de deux populations géographiques éloignées aient des valeurs sélectives
totalement comparables ou des stratégies de sélection d’habitat semblables. I est donc prudent de
limiter la recherche et le suivi de sites naturels au contexte biogéographique local. En 1’absence de
données locales contemporaines, il peut étre utile de rechercher et d’utiliser des données historiques au
sein des habitats naturels, si elles existent. Dans tous les cas, un effort important devrait étre consenti a
I’identification de ces habitats « témoins », sans lesquels toute évaluation des aménagements réalisés

est impossible, mais cette démarche n’est encore que trop rarement effectuée (cf. Introduction p. 35).

Il est donc nécessaire que les gestionnaires et les maitres d’ouvrage anticipent cet impératif dans la
définition des actions de suivi et d’évaluation dés la conception des projets, notamment pour
dimensionner correctement le budget & mobiliser mais aussi pour identifier en amont les sites naturels
a inclure dans les suivis. Pour ces derniers, il est important d’inclure également des sites potentiels
(par exemple des cavités naturelles non occupées prises au hasard dans le cas des espéces cavicoles)

dans le suivi, ce que j’ai pu faire pour le rollier en recherchant les cavités disponibles et non-utilisées
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par D’espéce (chapitre 4) et pour les laridés coloniaux (chapitre 5) en utilisant les sites colonisés
uniquement par 1’avocette élégante. Dans le cas contraire, cela peut conduire a surestimer le taux
d’occupation des habitats naturels et donc a baisser relativement 1’estimation de 1’attractivité des sites
aménagés ou des dispositifs artificiels. Au contraire de ces sites artificiels, il est cependant
probablement trés difficile d’avoir accés a la totalité des habitats naturels disponibles pour I’espéce
ciblée, ce qui conduit vraisemblablement a surestimer quasi systématiquement 1’attractivité des sites
naturels. Lors du test de ’hypothése de piege écologique, il est important d’avoir en téte ce biais
potentiel, au risque de considérer I’aménagement comme peu attractif, et donc de ne pas reconnaitre
son succes et son intérét, ou au contraire de ne pas identifier un piege écologique (Chapitre 4 : Figure
1). Dans le cas des laridés coloniaux, la préférence pour les sites aménagés était trés forte, de sorte que
le biais lié a I’absence de sites naturels jamais colonisés dans le jeu de données n’a pas eu d’impact sur
les résultats du test de I’hypothése de picge écologique (cf. Chapitres 4 & 5).

1.2 Comprendre les mécanismes écologiques conduisant a créer les pieges
écologiques pour mieux les éviter

L’étude de 1’occupation des dispositifs et de la valeur sélective des individus qui les utilisent permet
donc d’évaluer la pertinence des dispositifs, mais cette seule connaissance du résultat de
I’aménagement n’est pas suffisante pour pouvoir améliorer la conception et donc 1’efficacité des
dispositifs, particulierement en cas d’échec des dispositifs. Pour ce faire, il est nécessaire de
comprendre les mécanismes expliquant les différences éventuelles observées entre dispositifs
artificiels et habitat naturel. La compréhension de ces mécanismes écologiques est également
indispensable pour comprendre la création des piéges et donc identifier des moyens d’éviter leur
création. Il s’agit en particulier de comprendre les mécanismes de sélection d’habitat par 1’espéce cible
d’une part, et de comprendre comment 1’habitat sélectionné impacte la valeur sélective des individus
d’autre part. La figure 23 montre un schéma simplifié des relations entre une espece, son habitat
naturel et les pressions extérieures existantes ou potentielles pesant sur la structure de 1’habitat naturel
ou la valeur sélective des individus de I’espéce cible. Dans un systéme espece — habitat, les
caractéristiques physiques de I’habitat naturel influencent a la fois la sélection d’habitat des individus

(la sélection naturelle favorise la reconnaissance de signaux physiques de 1’habitat par 1’espéce censés
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maximiser sa valeur sélective) et la valeur sélective des individus (par exemple la ressource trophique,
le microclimat, les abris disponibles, influencent la survie ou la fécondité des individus). Les pressions
extérieures (activités anthropiques, espéces invasives, changements climatiques, etc.) influent a la fois
sur I’habitat naturel, en particulier ses caractéristiques physiques (changement du microclimat, de la
structure physique, de la croissance ou de I’abondance de la végétation et des autres ressources
trophiques, etc.), mais peuvent aussi impacter directement 1’espéce (modification du comportement, de
la valeur sélective, des traits démographiques). Si ces pressions altérent les caractéristiques de 1’habitat
favorables a une bonne valeur sélective des individus, sans altérer les signaux reconnus par les
individus, elles entrainent la création de piéges écologiques. Un aménagement tel qu’un dispositif
artificiel ou la restauration d’un habitat peut avoir le méme impact qu'une menace sur le systéme
espéce — habitat, en reproduisant les caractéristiques physiques attractives de 1’habitat naturel, mais en

réduisant la valeur sélective des individus attirés et donc dans ce cas, créer un piége écologique.

HABITAT

Valeur

sélective ESPECE NATUREL

Stratégie Comportement Pressions
d’histoire de sélection Caractéristiques
vie d’habitat physiques
Ressource
alimentaire

Démographie

w2 Influence

Figure 23 : Eléments de ['écologie des espéces ciblées par les dispositifs artificiels dont la
connaissance est nécessaire pour une bonne conception et pour l’évaluation des dispositifs. Seuls les
compartiments les plus a méme d’intervenir dans la conception et [’évaluation des dispositifs sont
présentés. Les menaces considérées sont celles extérieures au systéme espece — habitat et qui influent
directement sur les caractéristiques physiques de [’habitat naturel ou sur les espéces (actions

anthropiques directes, changements climatiques, espéces invasives, etc.).

Alors que les mécanismes de sélection d’habitat sont relativement bien compris et étudiés (Robertson
et al. 2013; Sih et al. 2018), ceux pilotant la relation entre 1’habitat et la valeur sélective des individus

le sont beaucoup moins. Dans le chapitre 4, je montre que 1’humidité au sein des cavités naturelles
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utilisées par le Rollier d’Europe est corrélée positivement au succés de reproduction, et que ce taux
d’humidité est significativement plus élevé dans les cavités orientées au Nord. Les nichoirs étant par
ailleurs plus attractifs que les cavités naturelles, une application directe de ce résultat est d’orienter les
nichoirs artificiels vers le Nord, afin d’avoir un taux d’humidité plus élevé en leur sein, et ainsi
maximiser le succés de reproduction des individus qui les utiliseraient, ce qui réduirait les risques de
créer des pieges écologiques. Méme s’il n’est pas toujours possible de connaitre I’ensemble des
mécanismes impliqués a la fois dans la relation entre habitat et valeur sélective, et entre habitat et
sélection d’habitat par les individus, des connaissances préliminaires ou limitées a 1’un ou 1’autre de
ces deux ensembles peuvent déja informer 1’aménageur. Par exemple, dans le chapitre 5, je montre que
les Tlots aménagés sont plus attractifs que les Tlots naturels pour 6 espéces de laridés étudiées, et que
I’attractivité des Tlots aménagés augmente avec la distance a la berge. Méme si la distance a la berge
n’a pas ou peu d’effets sur la reproduction des laridés dans cette étude, augmenter la distance des
futurs Tlots par rapport a la berge pourra augmenter la probabilité qu’ils soient utilisés par les laridés
coloniaux, ce qui pourra contribuer a leur conservation si les autres caractéristiques des Tlots sont

favorables aux espéces ciblées.

Il ne s’agit pas d’ignorer les autres mécanismes au sein du systéme espéce-habitat, notamment ceux
figurés dans la figure 23, comme ’influence de 1’espéce sur son habitat naturel et en particulier ses
caractéristiques physiques, ou la place centrale de la stratégie d’histoire de vie d’une population et
donc de son histoire évolutive dans le comportement et la valeur sélective des individus (cf. Chapitre
2). Cependant ces mécanismes interviennent probablement a des échelles de temps différentes de
celles qui intéressent les aménageurs, en particulier lors de la conception et de la mise en ceuvre d’un
projet. L’étude et la connaissance préalable des mécanismes liés a la valeur sélective des especes
ciblées et a la sélection d’habitats, permettront de prévenir la création de pieges écologiques des la
conception d’un futur projet d’aménagement. Cette recherche de 1’évitement des impacts
potentiellement négatifs sur les espéces rejoint la préoccupation de la démarche ERC qui, comme nous
I’avons vu en introduction, consiste en premier lieu a chercher toutes les options possibles pour éviter

les impacts sur les espéces cibles. Etrangement, la littérature récente sur les pieges écologiques se
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focalise principalement sur la remédiation et discute des meilleures méthodes pour « désarmer » les
piéges écologiques existants (voir par exemple Robertson 2012; Simon et Fortin 2019; Robertson et
Blumstein 2019; Black et Robertson 2020), mais a ma connaissance le sujet de leur évitement n’a été
abordé que par Hale et al. (2015) et Greggor et al. (2019). Ces deux publications se concentrent sur la
nécessité de connaitre les mécanismes de sélection d’habitat, dont la connaissance peut permettre de
mettre en place des mesures d’attraction ou de répulsion, en fonction du résultat souhaité, afin d’éviter
la création de piéges écologiques. Cependant, elles n’abordent pas la question de la valeur sélective
des individus et donc de la qualité des habitats restaurés ou des dispositifs artificiels de substitution.
Lorsque les pieges écologiques sont créés par des aménagements ou des transformations qui ne
visaient pas les espéces ou les populations victimes, 1’objectif du gestionnaire est effectivement de
rendre moins attractifs ces aménagements. Cependant, dans le cadre d’un projet de restauration ou
d’installation de dispositifs artificiels, la question de ’effet de I’aménagement sur la valeur sélective
est primordiale pour éviter d’en faire des picges écologiques (La question de Dattractivité des
aménagements se posera alors en termes d’efficacité : s’il est sélectionné et favorable aux individus, il
rencontrera le succés escompté, s’il est évité mais favorable aux individus, il s’agira d’une ressource
sous-évaluée pour laquelle il sera utile d’améliorer son attractivité pour 1’espece ciblée). Il s’agira
donc de mener les études et expérimentations nécessaires pour identifier les mécanismes en jeu entre
caractéristiques des habitats et valeur sélective des individus. L’étude du lien entre facteurs
environnementaux et traits d’histoire de vie des individus et des mécanismes sous-jacents constitue un
pan entier de la recherche en écologie. Chez les vertébrés en particulier, que concerne une grande
proportion des publications en écologie (Bonnet et al. 2002) et qui sont largement ciblés par les
dispositifs artificiels, une étude approfondie de la littérature permettra dans de nombreux cas
d’identifier les caractéristiques de I’habitat naturel susceptibles d’étre corrélés aux traits d’histoire de

vie des individus les plus importants pour la dynamique de la population.

2. Concevoir des dispositifs artificiels lorsqu’on est gestionnaire

Les paragraphes précédents montrent ’importance d’une bonne connaissance de 1’écologie de la

population ciblée par I’utilisation de dispositifs artificiels ou par un projet de restauration de son
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habitat naturel, pour le test de I’hypothése de piege €écologique et I’étude des mécanismes pouvant
conduire a créer des pieges écologiques. Cette connaissance est cependant difficile a acquérir et peut
paraitre hors de portée des aménageurs et des gestionnaires, et réservée uniguement au chercheur et
aux études a long terme. Démarrer un tel projet de restauration ou de conservation des populations
sans connaissances préalables suffisantes peut cependant conduire a nuire a la population en créant des
piéges écologiques (Robertson 2012; Robertson et al. 2013; Hale & Swearer 2017), ou constituer des
dépenses inutiles en cas d’échec des dispositifs (Lindenmayer et al. 2017). Cependant, des solutions
accessibles existent. Tout d’abord, une étude rigoureuse de la bibliographie est indispensable. Elle
pourra s’appuyer sur de nouvelles bases de données rassemblant les bonnes pratiques de gestion a
travers le monde. Ensuite, un état des lieux de la population et des habitats naturels in situ, permettant
de connaitre la présence et 1’état de conservation de 1’espéce et / ou de son habitat naturel, est une
étape préalable a la portée des aménageurs et des gestionnaires. Cette démarche est d’ailleurs souvent
imposée dans le contexte de 1’évaluation environnementale a travers les études d’impacts, mais
rarement menée de facon suffisante pour pouvoir procéder in fine a 1’évaluation des actions de
restauration ou de conservation menées. Enfin, certaines pré-études peuvent contribuer a augmenter
significativement la connaissance nécessaire a la conception des aménagements. Ces démarches
permettront d’informer a la fois la conception des aménagements ainsi que leur évaluation postérieure,
et réduiront le risque de créer des piéges écologiques ou d’investir inutilement son temps, son argent et
son énergie.

2.1- S’appuyer sur les ressources bibliographiques existantes lorsque c’est
possible

Comme vu précédemment, il est possible d’optimiser 1’utilisation des dispositifs artificiels en
s’appuyant sur les bonnes pratiques existantes. En dehors des cas spécifiques abordés dans cette thése,
il existe d’ailleurs plusieurs bases de données qui rassemblent des cas d’études d’utilisation de tout
type de dispositifs ainsi que d’autres techniques de gestion et de restauration, (e.g.

http://conservationevidence.com, http://www.environmentalevidence.org). Il ne faudra pas non plus

négliger la consultation des principaux moteurs de recherche des publications scientifiques,

(webofscience, Google scholar, etc.) ainsi que la recherche de littérature grise et la consultation
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d’experts pour trouver les études et rapports de stage non publiés en lien avec le sujet traité. Ces
« evidences » - ou preuves - permettent de voir ce qui fonctionne (ou non) ailleurs et dans différents
contextes, et aident a identifier les bonnes pratiques de gestion pour d’autres cas d’étude. Cette
approche de I’optimisation de la conservation est appelée « Evidence-based conservation » et se base
sur une démarche initialement développée pour améliorer la pratique de la médecine (Sutherland et al.
2004). Les questions de conservation y sont traitées par I’analyse de différentes sources (publications
scientifiques, avis d’experts) et transposées en bonnes pratiques de gestion dans le contexte local, qui
sont a leur tour testées sur le terrain et dont le resultat alimente la base de données, afin d’étre
disponible pour d’autres gestionnaires. L’avantage de ces outils est de pouvoir bénéficier facilement
du retour d’expérience d’autres gestionnaires, ce qui peut constituer une source d’information
essentielle pour la conception des aménagements. Cependant, dans le cadre de 1’utilisation des
dispositifs artificiels, s’appuyer sur ces bonnes pratiques peut présenter plusieurs écueils (Adams &

Sandbrook 2013; Gillson et al. 2019), et en particulier :

- Cette approche n’incite pas a se poser la question du « pourquoi » et se concentre surtout sur
le « comment » et sur le résultat en termes de gestion (aspects techniques). Or, nous 1’avons
vu, ignorer I’écologie de ’espéce ciblée augmente le risque d’échec des dispositifs, de créer
des pieges écologiques ou des ressources sous-évaluées.

- Meéme si les cas d’études y sont synthétisés pour tenter d’apporter une réponse plus générale
aux questions de conservation, il n’en reste pas moins que chaque étude est généralement
valable pour un contexte spatio-temporel particulier donné et rien ne garantit que les
conclusions soient transposables ailleurs, ce qui rend vite cette approche tres réductionniste.
L’écosystéme local et la population ciblée peuvent avoir des caractéristiques trés différentes
des cas d’étude existants, et donc s’appuyer sur de telles études fait prendre un risque
important d’échec des dispositifs et de création de piéges.

- Si aucun cas d’étude et ou bonne pratique n’existe pour répondre a la question posée, cette
approche ne permet pas d’aider a la prise de décision. Il est alors nécessaire de compléter les

connaissances, par exemple au moyen de pré-études.
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Nous I’avons vu au sein du chapitre 2, ces écueils viennent notamment du manque de connaissance sur
I’écologie des populations et / ou sur les menaces pesant sur elles. Il est donc primordial de développer
et encourager autant que possible les études permettant de lever ces incertitudes.

2.2- L’état des lieux pour vérifier la pertinence d’'un aménagement avant
d’intervenir

Avant tout projet d’utilisation de dispositifs artificiels, une bonne connaissance de la population ciblée
et des habitats naturels que les dispositifs sont censés compléter est nécessaire. Il s’agit de savoir en
particulier si I’aménagement apporte une réelle plus-value par rapport a I’habitat naturel in situ, et si la
population ciblée est a priori capable de le coloniser. Les questions a se poser incluent a minima :
L’espéce est-elle déja présente sur le site ? Si elle n’est pas présente, ou sont situées les populations les
plus proches et quelle est la capacité de dispersion de I’espéce ? Si une population est présente, quelle
est 1’abondance et la répartition de I’habitat utilisé par ’espéce in situ (que 1’on pourra considérer
comme « I’habitat naturel ») ? L’abondance ou la répartition de cet habitat sont-elles limitantes pour la
population ? Existe-t-il une menace importante pesant sur I’espéce au sein des habitats naturels
existants ? Les dispositifs artificiels peuvent-ils réduire cette menace ? Ces questions peuvent
s’organiser au sein d’un arbre de décision comme présenté a la figure 24. Les réponses a ces questions
conditionnent la pertinence de 1’utilisation des dispositifs artificiels et peuvent éviter des échecs et
donc des dépenses inutiles. Un échec de I’aménagement peut en effet advenir si celui-ci n’est pas
accessible a I’espece cible, si 1’habitat naturel est déja abondant et non limitant conduisant les
individus a ne pas coloniser I’aménagement (Lindenmayer et al. 2017), ou si I’habitat naturel est
délaissé par I’espece cible au profit de I’aménagement mais que celui-Ci se révele étre un piége
écologique (Hollander et al. 2011). Au contraire, un aménagement réduisant significativement une
menace comme un risque de prédation peut avoir un impact trés favorable sur la population ciblée

(Fargallo et al. 2001; Racinskis & Mardega 2017).
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Figure 24 : Exemple d’arbre de décision pour la mise en place de dispositifs artificiels visant a

compléter ou se substituer a [’habitat naturel d’une espéce ciblée.

Pour répondre a ces questions, il est nécessaire d’avoir a disposition ou de réaliser un état des lieux de
la population et des habitats naturels présents sur le site pressenti pour I’aménagement. Deux exemples
d’un tel état des lieux, réalisés au cours de la thése, sont présentés dans les encadrés 3 (concernant une
population de rolliers nichant le long du Canal du Midi) et 4 (concernant les populations de Lézard

ocellé entre Nimes et Montpellier).

ENCADRE 3

Etat des lieux des populations de rollier nichant le long du canal du midi afin d’évaluer la
probabilité de report des couples nichant en cavités naturelles au sein de nichoirs artificiels mis
en place en accompagnement de I’abattage des platanes

Repris et résumé a partir de Schwartz et Caucal (2017)

Contexte : Le Canal du Midi est I’un des principaux canaux de navigation du Sud de la France. Ce
canal est bordé de part et d’autre de ses rives de lin€aires de milliers d’arbres, et en particulier de
platanes Platanus hispanicus qui hébergent une importante population de rolliers, estimée a au moins
93 couples par la Ligue de Protection des Oiseaux (LPO) en 2012, soit pres de 10% de la population
connue de rollier en France. Cependant, depuis quelques années, le platane fait I’objet d’une
contamination par le chancre coloré, qui entraine 1’abattage progressif de tous les platanes et donc de
fait la disparition des sites de nidification de rolliers associés aux platanes (Figure 25), ce qui menace
la survie de cette population. Pour faire face aux conséquences de ces abattages sur les populations
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d’oiseaux cavicoles, Voies Navigables de France, gestionnaire du canal, procéde depuis 2013 a la pose
de plusieurs centaines de nichoirs sur le linéaire du Canal du Midi. Cependant, se pose la question de
la conséquence des abattages sur le comportement des oiseaux nicheurs, et en particulier des oiseaux
migrateurs comme le Rollier d’Europe : vont-ils se reporter sur les nichoirs mis a leur disposition une
fois leurs sites de nidification naturels disparus ? En effet, il est possible que les couples impactés par
la disparition de leur nid se dispersent a la recherche de nouveaux territoires de nidification éloignés
du canal, et donc pas sur les nichoirs. De plus, il est possible que les couples nichant en cavités
naturelles n’utilisent pas les nichoirs mis a leur disposition et/ou que ceux-Ci soient colonisés
uniquement par de jeunes individus ou qu’ils aient un impact négatif sur la reproduction ou la survie
des rolliers qui les utilisent. Ceci poserait la question de 1’utilité des nichoirs pour la conservation de la
population. Ce contexte représente donc une situation quasi-expérimentale exceptionnelle pour étudier
’attractivité des dispositifs artificiels dans une situation de destruction d’habitats naturels remplacés
par des dispositifs artificiels. Une telle étude permettrait de mieux comprendre quels sont les
comportements des oiseaux suite a la destruction de leur site de nidification pendant leur hivernage,
mais aussi de déterminer ce qui favorise leur report vers les dispositifs artificiels. Dans ce cadre nous
avons mené une étude préalable visant a faire un état des lieux de la population avant 1’abattage des
arbres.

Figure 25 : Cavité naturelle utilisée par un couple de Rollier d’Europe pour leur nidification, située
dans un platane le long du Canal du Midi. ©Gabriel Caucal

Objectifs : Les objectifs de I’étude étaient de :

- Connaitre la taille de population concernée par les abattages
- Localiser un maximum de sites de nidification naturels

- Déterminer 1’état sanitaire des arbres occupés par le rollier

Méthodes : L’étude a été réalisée entre le 30 juin et le 20 juillet 2017 sur un total de 12 transects
linéaires (7 km de moyenne) divisés en sections de 500m de longueur, situés entre les communes
d’Agde a I’est et de Marseillette a 1’ouest, secteur considéré comme potentiel pour la nidification du
rollier. Trois passages ont été réalisés sur chacun avec un intervalle d’environ six jours entre ces
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passages. Les transects ont été parcourus a vélo a la recherche des sites de reproduction de rolliers,
avec des points d’observations positionnés tous les 500 métres, entre chaque section. 10 minutes de
balayages aux jumelles ont été accordées au minimum pour chaque point d’observation et I’ensemble
des observations de rollier rapportées selon trois codes de reproduction (possible, probable ou certain).
Enfin, un inventaire succinct des platanes présents et porteurs de la maladie du chancre coloré a été
mené visuellement sur chaque section des différents transects au cours du dernier passage. Les
données ont ensuite été¢ analysées selon trois méthodes afin d’estimer le nombre de couples
reproducteurs par transect : « a dire d’expert » a partir de ’analyse des indices de reproduction ; en
Capture-Marquage-Recapture en population fermée a partir des observations des nids occupés ; en
« N-mixture » a partir du nombre de nids occupés recensés sur chaque transect a chaque passage.

Reésultats : 21 journées de terrain ont été¢ consacrées a 1I’étude entre le 30 juin et le 20 juillet 2017.
Celles-ci ont permis d’effectuer 217 observations de rollier correspondant a 49 indices de reproduction
possible, 32 probables et 56 certains. A partir de ces indices, nous avons estimé la taille de la
population nicheuse sur les transects prospectés selon les trois méthodes d’analyse (Tableau 2). 46
platanes occupés ont été identifiés dont environ 10% étaient atteints du chancre coloré.

Tableau 2 : Estimation de 1’abondance de nids de rollier selon trois méthodes d’analyse sur 85 km le
long du Canal du Midi en 2017 et extrapolation sur 117 km de secteur favorable a 1’espéce.

Méthode Estimation Minimum Maximum | Extrapolation Minimum  Maximum
« Dire d"expert » 86 84 88 115 116 121
Closed capture 73 35 130 101 48 179

MN-mixture 122 45 382 168 62 527

Conclusion : Cette étude montre que la population de Rollier d’Europe nichant le long du Canal du
Midi est encore importante en 2017. Ses effectifs sont remarquables, puisqu’ils atteignent 10% de la
totalité de la population frangaise, ce qui souligne I’importance du Canal du Midi pour la conservation
du rollier en France. La tres grande majorité de la population de rollier du Canal du Midi niche entre
les communes de Roubia a 1’Ouest et de Poilhes a I’Est. Ces secteurs doivent donc faire 1’objet d’une
attention particuliere par VNF. La trés grande majorité des nids localisés sont situés dans des platanes,
dont plus de 10% étaient déja atteints de la maladie du chancre coloré au cours de I’été 2017, d’apres
nos observations. En 2020 la majorité des platanes ont été abattus ou sont atteints par la maladie sur le
secteur d’étude, entrainant la disparition de plusieurs dizaines de sites de nidification.

Pertinence de I’utilisation des nichoirs : A partir de I’arbre de décision (Figure 24), il ressort que
I’utilisation de nichoirs pour la nidification du rollier est une approche a priori pertinente pour
suppléer les cavités naturelles le long du Canal du Midi. En effet, le rollier est bien installé sur le site,
et ses sites de reproduction naturels sont limités et en régression. L’habitat naturel est donc limitant.
De plus, le rollier y subit la menace de voir son site de nidification disparaitre et donc étre forcé de
trouver un nouveau site de nidification. Reste a savoir si les rolliers impactés par la disparition de leur
nid choisiront de se reporter sur les nichoirs a leur disposition ou si ceux-ci seront prioritairement
colonisés par de jeunes individus, et comment se déroule la reproduction au sein des nichoirs en
comparaison aux sites naturels. Une étude d’une durée de 4 ans est en cours pour tenter de répondre a

ces questions a I’aide d’individus équipés de balises satellites et d’individus bagués.
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Apres avoir réalisé 1’état des lieux et si celui-ci permet de conclure que I’aménagement peut avoir a
priori un effet bénéfique sur la population (qui restera a évaluer et démontrer), il est nécessaire de
définir les caractéristiques de [’aménagement. Comme suggéré précédemment, cette phase de
conception devrait s’appuyer autant que faire se peut, sur ’identification de ce qui est connu de la
stratégie de sélection d’habitats de 1’espéce ciblée ainsi que des traits d’histoire de vie les plus corrélés
aux variables d’habitat. La recherche des expériences existantes visant les mémes habitats et les
mémes especes sera evidemment une priorité. Cependant, dans la majorité des cas, ces expériences
passees auront été menées dans des contextes spatiaux temporels différents, ce qui posera la question

de leur réplicabilité dans le contexte particulier de I’aménagement envisagé.

ENCADRE 4

Etat initial de la population de Lézard ocellé et des gites naturels présents sur les Costieres de
Nimes sites prévus pour I’installation de gites artificiels

Issu et résumé de Altherr (2018)

Contexte : Dans le contexte de la construction de la ligne a grande vitesse Nimes-Montpellier, des
mesures compensatoires et des travaux d’aménagement sont mis en place selon un « programme de
compensation ». Ces mesures visent notamment le Lézard ocellé. Le Lézard ocellé est une espéce dont
le statut de menace est classé Vulnérable sur la liste rouge des reptiles de France métropolitaine
(https://inpn.mnhn.fr) et qui connait un fort déclin. Cette espéce étant impactée par la modification et
la destruction de ses habitats du fait de la construction de la nouvelle ligne ferroviaire, une mesure
compensatoire via l’installation d’abris artificiels a été décidée pour sa préservation. De ce fait,
I’installation de plus de 400 gites artificiels a été prévue entre 1’hiver de 2017 et le printemps 2019
(Figure 26). Le Conservatoire d’Espaces Naturels Languedoc-Roussillon, responsable de la mise en
place des aménagements, souhaite maximiser 1’efficacité de ces dispositifs pour les 1ézards, a la fois
en termes d’optimisation des ressources allouées au projet (maximiser I’efficacité des dispositifs) et en

termes du risque d’en faire des pieéges écologiques. Pour cela, il souhaite implanter les gites sur des
sites ou les gites naturels sont rares ou en quantité limitante, et désire s’assurer que les lézards sont
bien présents a proximité et donc capables de coloniser les nouveaux gites.

Objectifs : Cet état des lieux visait donc a vérifier que la mise en place de gites artificiels sur les sites
choisis pour leur installation était pertinente (cf. arbre de décision Figure X) en :

- Vérifiant que la probabilité de présence du Lézard ocellé n’y est pas nulle, ce qui permettrait a priori
la colonisation des gites

- Déterminant si la densité de gites naturels constitue une ressource limitante pour 1’espece, en
comparant avec la densité présente sur des sites témoins, ce qui permettrait de s’attendre a ce que les
gites améliorent la qualité du site pour les lézards et rempliraient donc leur role de compensation de la
destruction de sites naturels.
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Figure 26 : Gite artificiel mis en place sur les Costieres de Nimes pour la conservation du Lézard
ocellé. N.B. : verser de la terre sur le haut et plus de 50% du gite s’est révélé étre une erreur de
conception puisque la terre colmate rapidement tout interstice existant entre les blocs de roche aprés
les premieres pluies, diminuant de fait les chances de colonisation et d utilisation par le Lézard
ocellé.©Thomas Altherr

Méthodes : L’étude s’est déroulée sur cing sites différents, dans la région Occitanie en France. Ces
sites sont les Costiéres Est, proches du village de Redessan (coordonnées : 43,8333 ; 4,5), et Ouest,
proches de Beauvoisin (43,7167 ; 4,3167), de Nimes, de Guzargues (43,7209 ; 3,9410), de Lunel
(43,7063 ; 4,1551) et de Saturargues (43,7239 ; 4,1210). Une cartographie des gites naturels présents
sur ces sites a été réalisée au préalable par le Conservatoire des Espaces Naturels Languedoc-
Roussillon (CEN-LR). Sur les différents sites d’étude, des carrés de 1 hectare ont été définis autour de
chaque gite naturel et de chaque gite artificiel installé ou prévu. 342 carrés ont été créés de cette
maniére et représentent deux modalités : Témoin (gite naturel) ou Etat initial (gite artificiel installé ou
prévu). Une sélection aléatoire a ensuite été réalisée pour ne garder que 133 carrés a prospecter (66
témoins et 67 en état initial). La méthode dite de « site occupancy » a été utilisée pour prospecter les
différents carrés. Chaque carré a été prospecté entre deux fois (en cas d’observation de I’espéce au
cours d’un des deux premiers passages) et trois fois (tous les autres cas) afin de rechercher la présence
du Lézard ocellé. Les sites d’installation des gites et les sites témoins ont également été caractérisés
par le nombre et le type de gites présents. La probabilité de présence a été estimée grace a une
sélection de modeles.

Résultats : 387 passages ont été réalisés sur les différents carrés entre le 29 mars et le 13 juillet 2018,
et des observations de Lézard ocellé ont été faites sur 17 carrés sur 133. Toutes les observations ont
été effectuées sur les sites de Lunel et de Costieres Est. Les carrés « état initial » contiennent
significativement moins de gites naturels que les carrés « témoins » (Tableau 3). Sur I’ensemble des
cing sites, la probabilité de détection moyenne est de 0,07 [0,04 ;0,18] et la probabilité de présence est
de 0,29 [0,15 ;0,48]. La probabilité de présence est significativement plus élevée sur les carrés témoins
que sur les carrés « état initial » (figure 27).
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Tableau 3 : Comparaison de moyennes du nombre de gites naturels présents selon les types de carreés.
Tests de Wald réalisés sur les intervalles de confiance a 95%. IC inf et IC sup : borne inférieure et
supérieure respectivement de ’intervalle de confiance. Etat initial : N = 67, Témoins : N = 66.

Gtes total ¥*=25.53 p=4,37e-07
Moyenne IC mf IC sup
Etat intial 4,15 3,08 5,59
Témoins 8,63 6.46 11,55
1.00+(a)
0751 Figure 27 : Probabilité de présence moyenne du
Lézard ocellé en fonction du type de carré (Tests
d de Wald réalisés sur les intervalles de confiance a

95%, y*=24.101 p = 9,14e-07). Les barres
verticales représentent les intervalles de
confiance. Les lettres c et d représentent la
significativité des différences observées.

Probabilité de présence
&
(=]

0257

0.004

Etat_initial Temoin

Conclusion : Les emplacements choisis pour 1’installation de gites artificiels semblent pertinents car
ils contiennent significativement moins de gites que les carrés témoins, et la probabilité de présence du
lézard y est non nulle mais inférieure a celle des carrés témoins. Les mesures de gestion mises en place
par le CEN-LR autour des gites artificiels (paturage et fauche, autres pratiques agricoles favorisant le
maintien de milieux ouverts) devraient renforcer ’attractivité des sites pour le Lézard ocellé, et
permettre une colonisation progressive des aménagements réalisés.

Pertinence de I’utilisation des gites artificiels : A partir de ’arbre de décision (Figure 24), il ressort
que l’utilisation de gites artificiels pour favoriser la présence du Lézard ocellé est une approche a
priori pertinente pour suppléer les gites naturels sur les Costieres de Nimes. En effet, le Lézard ocellé
est bien installé sur les sites choisis pour ’installation de gites, mais sa probabilité de présence y est
plus faible que sur les sites témoins. De plus, les gites naturels sont en quantité limitée sur les sites
choisis. L’habitat naturel est donc potentiellement limitant sur les sites identifiés, au contraire des sites
témoins. Reste a savoir si les Lézards ocellés présents autour des gites artificiels seront capables de
coloniser ces nouveaux abris, et a quel niveau se situera la valeur sélective des individus qui les
coloniseront en comparaison de ceux qui utilisent les gites naturels.

2.3- Utiliser les pré-études pour mieux concevoir les aménagements

Une pré-étude des caractéristiques physiques de 1’habitat naturel utilisé par ’espéce cible peut alors
s’avérer un complément indispensable a la conception des aménagements. Dans la Vallée des Baux
(13), la conception des nichoirs mis en place pour le rollier d’Europe par 1’association A Rocha s’est

ainsi appuyée sur plusieurs études, menées localement, des caractéristiques des cavités naturelles. En
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2001, une premiére étude a permis de montrer que les rolliers sélectionnaient des cavités aux
diameétres d’entrée compris entre 55 et 60mm (Butler 2001). L une des hypothéses avancée pour cette
sélection restreinte du diamétre des cavités était le compromis entre la taille des rolliers, et la réduction
du risque de compétition avec le Choucas des tours, qui serait plus gros que le rollier et donc pas
capable d’entrer dans les cavités faisant ce diameétre. En 2014, une seconde étude a montré que la
probabilité d’occupation des cavités par les rolliers augmentait avec la distance au couple nicheur le

plus proche (Eltabet 2013).

Ces deux études ont permis de définir des recommandations pour la construction et le placement des
nichoirs utilisés pour le rollier, avec un diamétre d’entrée compris entre 57 et 60mm et un espacement
minimum de 30 métres. Les nichoirs congus avec ce diamétre d’entrée, utilisés sur les secteurs
Alpilles — Vallée des Baux (13), n’ont a ce jour jamais été colonisés par le Choucas des tours (A
Rocha France, données non publiées), contrairement par exemple aux nichoirs utilisés dans la plaine
du Roussillon qui ont un diamétre d’entrée compris entre 62 et 65mm (Yves Aleman, communication
personnelle) et sont largement utilisés par le choucas ainsi que par tous les autres concurrents
cavicoles du Rollier (ANNEXE A). La distance minimale entre nids occupés permet d’exclure le
placement de nichoirs « par grappes », d’augmenter la proportion de nichoirs occupés et donc
d’optimiser les cofits de I’aménagement. Ces deux études ont été menées par une structure associative
et respectivement sur une seule saison de terrain, ce qui démontre que ce type d’étude est largement

accessible aux gestionnaires pour informer la conception des aménagements.

Enfin, les pré-études peuvent également servir a mettre au point des méthodologies de mesure de
proxys de la valeur sélective des individus, comme nous l’avons vu dans le cas de I’é¢tude de

I’utilisation de I’espace et du rythme d’activité du Lézard ocellé en Crau (Encadré 2).

Toutes ces recommandations, bien que développées ici dans le cadre de I’utilisation de dispositifs
artificiels, pourraient s’appliquer pour les projets de restauration des milieux naturels et des
populations d’especes menacées. Ces recommandations doivent cependant étre articulées entre elles

afin de pouvoir étre mises en ceuvre et contribuer efficacement a I’amélioration de futurs projets.
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3. Vers une conception adaptative des dispositifs artificiels (et des
projets de restauration)

En résumé, nous avons vu dans les chapitres et parties précédents que les dispositifs artificiels peuvent
constituer des outils de conservation efficaces pour les especes ciblées, notamment a travers les
nichoirs artificiels chez le rollier (Chapitre 4) ou les Tlots aménagés chez plusieurs especes de Laridés
(Chapitre 5). Cependant, nous avons aussi vu que leur usage n’est pas pertinent dans tous les
contextes, que des orientations de nichoirs peuvent étre plus favorables que d’autres pour le rollier
(Chapitre 4), et que des Tlots aménagés peuvent devenir des piéges écologiques dans le Sud de la
France pour les Sternes hansel, ou des ressources sous-évaluées pour la Mouette mélanocéphale
(Chapitre 5). Le risque de telles conséquences délétéres est d’autant plus grand que 1’écologie des
populations ciblées est mal connue. L’une des fagons de réduire ce risque est donc d’établir des états
des lieux rigoureux et des pré-études adaptées au contexte local. Ces études permettent de réduire les
incertitudes avant la prise de décision (« ex ante learning ») et donc de diminuer le risque d’échec des
aménagements (Dubois et al. 2020). De plus, 1’évaluation des dispositifs est nécessaire pour confirmer
les choix de conception, et devra s’appuyer sur la comparaison avec 1’habitat naturel de 1’espéce
ciblée. Pour cela, le test de I’hypotheése de piege écologique est un cadre simple et adapté aux
dispositifs artificiels. Cette évaluation a posteriori permet de tirer les conséquences de la mise en
ccuvre de I’aménagement (« ex post learning ») (Dubois et al. 2020). Dans tous les cas un lien fort
entre gestion et connaissance est nécessaire pour améliorer 1’efficacité des dispositifs depuis leur
conception jusqu’a leur évaluation (Gillson et al. 2019; Dubois et al. 2020). Ces éléments s’appliquent
aux dispositifs artificiels utilisés pour la conservation des espéces ou la restauration écologique, mais
sont aussi transposables a tout projet de restauration de I’habitat naturel visant une espéce en

particulier.

Dans le cadre de la conception des dispositifs artificiels, les connaissances nécessaires pour optimiser
les aménagements peuvent étre difficiles a acquérir. Les pré-études et I’analyse de la bibliographie ne
sont pas toujours suffisantes pour pouvoir répondre aux incertitudes concernant la sélection d’habitat

et les caractéristiques de I’habitat les plus corrélées a la valeur sélective des individus de 1’espece
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ciblée. Dans ce cas se pose la question de risquer d’intervenir malgré les incertitudes, ou de ne rien
faire et d’attendre que de nouvelles connaissances permettent de lever les incertitudes (Dubois et al.
2020). Dans un contexte de changements globaux rapides ou le temps est une contrainte forte pour la
conservation des espéces, attendre de connaitre suffisamment 1’écologie des espéces et les menaces
pesant sur elles avant d’agir est une option risquée pour la viabilit¢t méme des populations et des
espéces, que probablement peu de gestionnaires et protecteurs de la nature sont préts a accepter : a-t-
on le temps d’attendre ? L une des solutions pour concevoir les aménagements malgré les incertitudes

est d’utiliser la méthodologie issue de la gestion adaptative (Encadré 5).

Dans le contexte de la restauration écologique, et plus spécifiquement lorsque 1’utilisation de
dispositifs artificiels est envisagée, la définition des objectifs et des mesures de gestion doit donc avant
tout s’appuyer sur les connaissances disponibles de I’écologie des espéces ciblées, de leur habitat
naturel et des menaces et pressions existantes (« Evidence-based ex ante learning ») (Dubois et al.
2020). Le fonctionnement cyclique de la gestion adaptative permet alors de tester différentes options
de gestion a partir des connaissances et des incertitudes a I’instant t, puis d’évaluer leur efficacité
relative. Lorsque les modalités de gestion ont été définies de telle fagcon a tester des hypothéses
scientifiques explicites, il est alors possible d’utiliser les résultats des tests pour améliorer la
connaissance de 1’écologie de 1’espéce et donc améliorer ou valider la conception des actions de
conservation, ou au contraire identifier de nouvelles incertitudes pouvant mener a tester des modalités
totalement différentes (« Adaptive ex post learning »). L’avantage du cycle adaptatif est de pouvoir se
permettre d’agir rapidement tout en se laissant la possibilité de changer son fusil d’épaule tout aussi
rapidement en fonction des résultats obtenus (Williams & Brown 2014; Gillson et al. 2019; Dubois et

al. 2020).
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ENCADRE 5

Gestion adaptative

La gestion adaptative est une approche cyclique visant & améliorer la gestion des ressources naturelles
en se basant sur I’évaluation en continu des résultats de la gestion mise en place pour définir les
nouvelles mesures (Williams et al. 2009). Cette démarche cherche a intégrer la complexité et
I’importance du contexte local dans la conservation, dans les contextes de fortes incertitudes, et de
changements environnementaux et sociaux rapides (Gillson et al. 2019). En d’autres termes, la gestion
adaptative consiste a apprendre par 1’action : « Learning by doing ». Elle se caractérise généralement
par une série de six étapes successives qui sont répétées en boucle tout au long du processus de
gestion (Williams et al. 2009; Westgate et al. 2013) :

1- Identifier les objectifs de gestion

2- Définir plusieurs options de gestion et des méthodes robustes de suivi et d’évaluation de ces options
3- Mettre en ceuvre les actions de gestion

4- Suivre la réponse du systéme aux différentes options de gestion

5- Interpréter les résultats des suivis et évaluer 1’efficacité des différentes options de gestion

6- Ajuster les méthodes de gestion

Une version plus complexe du cycle de gestion adaptative le sépare en deux boucles figurant deux
phases reliées entre elles (Williams & Brown 2014) : (A) la phase délibérative, qui vise a identifier les
objectifs, définir les options et comment les mettre en ceuvre et qui permet un apprentissage social et
institutionnel : cette phase s’appuie sur I’implication de I’ensemble des acteurs, et (B) la phase
itérative, qui consiste a répéter en boucle les étapes 4 a 6 du cercle (Figure 28) pour aboutir a un
apprentissage et donc une diminution des incertitudes techniques.

Définition
des objectifs

Figure 28 : Cycle des principales étapes de la gestion adaptative. La fleche en pointillés indique la
phase itérative du cycle entre ajustement et suivi (d’aprés Williams et al. (2009; 2014))
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Afin d’accélérer les processus d’apprentissage et d’amélioration de 1’utilisation des dispositifs dans le
contexte local, il peut étre utile de s’appuyer sur la gestion adaptative active (Walters & Holling 1990;
Westgate et al. 2013). La gestion adaptative active consiste a tester plusieurs modalités de gestion de
facon simultanée, et donc a avoir des réponses plus rapides sur les meilleures stratégies de gestion a
employer (Walters & Holling 1990). Cette approche est particulierement utile dans un contexte de
grande incertitude sur 1’écologie des espéces cibles. Elle est aussi particulicrement adaptée a des
situations de restauration, notamment a 1’aide de dispositifs artificiels puisque les conditions sont
contrdlées. C’est par exemple le cas lorsque la stratégie de sélection d’habitats naturels de ’espéce est
mal connue. On peut alors tester en paralléle différentes modalités d’un méme dispositif artificiel :
orientation, proximité des habitats d’alimentation, densité, matériaux, etc (cf. Encadré 6 pour un test
de différentes caractéristiques dans la conception de gites artificiels mis en place pour le Lézard
ocellé). Cependant cette approche demande de pouvoir multiplier les modalités lors de la phase de
mise en ceuvre afin d’avoir des échantillons suffisamment grands, sans oublier le groupe controle
généralement constitué par I’habitat naturel, puis de multiplier d’autant les suivis nécessaires, ce qui
peut générer un colit important. Ce colt est d’autant plus difficile a justifier si plusieurs modalités se

révelent étre peu ou pas sélectionnées.
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ENCADRE 6

Etude du microclimat dans les gites artificiels mis en place pour le Lézard Ocellé en Costieres
Nimoises, afin d’évaluer la capacité de tamponnage des gites ainsi que I’effet de différentes
modalités de construction des gites

Contexte : Avec I’aide de Séraphin Mangeart (stagiaire M1 Université de Grenoble) j’ai mesuré la
température et ’humidité au sein de 87 gites artificiels construits par le Conservatoire d’Espaces
Naturels Languedoc-Roussillon de 2017 a 2019 entre Montpellier (34) et Beaucaire (30), dans le cadre
de mesures compensatoires pour la construction de la ligne a grande vitesse Nimes-Montpellier (cf
Encadré 2). Ces gites ont été installés afin de créer des abris et des sites de reproduction et
d’hibernation pour le Lézard ocellé. Les gites étudiés sont répartis sur 4 sites (Guzargues, Lunel,
Saturargues, Costieres Est). Ils sont formés de gros blocs de pierre calcaire disposes de telle fagon a
former une « chambre » au centre du monticule. Un tuyau de PVC a été placé au moment de la
construction du gite afin d’accéder a la chambre centrale avec des appareils de mesure. Environ 50%
du gite est ensuite couvert de galets ou pierres de petit calibre puis de terre, ce qui laisse environ 50%
du gite avec des grosses pierres apparentes, idéales pour la thermorégulation des reptiles. L’orientation
de la partie non couverte de terre a été délibérément variée entre les directions Est, Sud et Ouest. Les
gites sont également enterrés (placés au sein d’un trou d’environ un métre de profondeur creusé a la
pelle) ou non.

Figure 29 : Lézard ocellé en thermorégulation sur un bloc de pierre. ©Thomas Altherr

Obijectifs : L’analyse de la littérature sur les gites utilisés par cette espece n’a pas permis de définir des
modalités de construction précises permettant a la fois, avec certitude, de les rendre attractifs pour
I’espéce cible, et favorables ou non délétéres pour la valeur sélective des individus (reproduction,
survie, etc.). Cependant, il est connu que la thermorégulation des lézards joue un grand role dans leur
choix de gites et d’abris, a la fois pour les sites de chasse et d’insolation, et pour les abris et sites
d’hivernage. C’est pourquoi I’un des objectifs des différentes modalités testées dans la conception des
gites artificiels était de pouvoir identifier les conditions microclimatiques les plus favorables, en
particulier a I’intérieur des gites. L objectif de cette étude était de mieux connaitre la capacité de
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tamponnage des gites ainsi que de comparer 1’effet de différentes modalités de construction de ces
gites sur le microclimat. Spécifiquement, les objectifs de 1’étude étaient de :

- Vérifier la capacité de tamponnage du microclimat des gites crées

- Déterminer si le tamponnage du microclimat varie en fonction de I’orientation du gite, et du fait que
le gite soit enterré ou non

Méthodes : Entre le 28 mars et le 2 juillet 2019, nous avons équipé 87 gites sur les 4 sites précités avec
des enregistreurs de température et d’humidité iButtons DS1923 et DS1921G-F5 (Maxim Integrated
Products, Inc.). Un iButton DS1923 (température et humidité) était placé au centre de la chambre
principale du gite a partir du tuyau PVC et suspendu par un cable afin de mesurer le microclimat au
sein des gites ; un iButton DS1921G-F5 (température) était placé a I’extérieur du gite dans un tuyau
PVC blanc lui-méme placé a I’ombre afin de mesurer la température extérieure. Les iButtons ont été
placés au moins 14 jours consécutivement (durée moyenne : 20,86 jours, mini : 14 jours, maxi : 39
jours). Les mesures ont été prises avec une fréguence horaire pour toute la période de mesure. Une fois
récupérées, les données ont été extraites grace au logiciel OneWireViewer (1-Wire drivers X86,
version 4.03), et le taux d’humidité mesuré a été corrigé conformément aux recommandations du
fabriquant (Maxim Integrated Products Inc, 2011: p.53). A partir des données récoltées, 11 variables
quotidiennes moyennes du microclimat ont été calculées (température et humidité maximales,
minimales et moyennes ; différence entre le maximum et le minimum de température et d’humidité ;
différence instantanée maximale, minimale et moyenne entre la température extérieure et la
température intérieure). J’ai utilisé des modeles linéaires mixtes pour estimer les valeurs moyennes des
variables et tester I’effet de ’orientation et de 1’enterrement du gite, avec la date de mesure et le gite
en facteur aléatoire et en contrélant pour le site en le mettant en facteur fixe additif dans les modéles.

Résultats : Les gites artificiels étudiés tamponnent la température extérieure en moyenne de 2.90°C
(n=87 ; 95% IC [2.53;3.07]), mais la différence maximale entre température extérieure et intérieure au
cours d’une journée est en moyenne de 7.06°C (n=87; 95% IC [6.39;7.73]). Aucune des variables
testées n’est sensible a I’orientation ou au fait que le gite soit enterré ou non. Cependant, il existe une
grande disparité du microclimat au sein des gites en fonction des sites : les gites du site de Lunel sont
plus humides et plus frais que ceux des Costiéres Est, eux-mémes plus humides et plus frais que ceux
de Saturargues. Ces derniers tamponnent d’ailleurs moins bien la température que ceux des autres sites
(Différence moyenne entre température intérieure et extérieure : 2.20°C contre 2.90°C, t=-2.38,
p=0.02).

Conclusion : Les gites artificiels congus par le CEN-LR tamponnent la température extérieure de fagcon
significative, ce qui était attendu. Cependant, aucune corrélation entre I’orientation ou la profondeur
(enterré ou non) du gite et le microclimat au sein des chambres principales n’a été observée. Ce
résultat permet de conclure que tous les gites construits présentent des conditions microclimatiques
similaires au sein d’'un méme site. Les différences observées entre sites pourraient étre liées a la
structure de la végétation locale ou a des microclimats locaux, ou a des différences dans la
construction des gites en termes de matériaux et de prestataires pour leur construction.
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Applications en termes de conception des gites: L’absence de différence microclimatique entre
orientation ou modalité de construction des gites plaide pour une simplification des designs, sans
contraintes sur I’orientation entre Est, Sud et Ouest (orientation Nord non testée). Au sein du cycle de
gestion adaptative (Figure 28), ces résultats permettent d’informer les phases 1 a 3 du cycle (définition
des objectifs, conception, mise en ceuvre), et de réduire les incertitudes identifiées lors de la phase
délibérative précédente. Une nouvelle phase de définition des objectifs peut alors commencer, en lien
avec tous les acteurs, et cette fois en tenant compte du fait que le microclimat au sein des gites n’est
pas affecté par les différentes modalités testées. Concernant 1’enterrement des gites, la décision

pourrait s’appuyer par exemple sur une comparaison des colits de construction et de gestion (entretien
de la végétation par exemple) entre les deux modalités et sur la consultation des riverains et usagers
des sites sur les aspects paysagers, les gites enterrés étant moins visibles que les gites non-enterrés.
Cependant, il serait utile de mettre en ceuvre un suivi sur quelques années de 1’occupation des gites par
le Lézard ocellé, afin de vérifier si d’autres facteurs liés aux caractéristiques testées influencent leur
colonisation (exemples de mécanismes possibles : (a) les gites enterrés pourraient étre plus rapidement
colonisés par la vegétation car plus abrités, et donc devenir moins favorables a la thermorégulation des
lézards ; (b) certaines orientations pourraient étre plus favorables que d’autres a la thermorégulation
des lézards) indépendamment des conditions dans les cavités.

Tout comme pour la définition des hypothéses de gestion et des modalités testées, une grande rigueur
est nécessaire pour la définition des protocoles de suivi et d’évaluation des actions, et ce afin de
pouvoir répondre aux questions posées en termes de gestion et de conservation (Besnard 2013), mais
aussi en termes de connaissances. Dans le cadre des dispositifs artificiels, nous I’avons wvu
précédemment, 1’évaluation doit reposer a minima sur le test de I’hypothése de piege écologique, et
donc se baser sur une mesure de I’occupation des dispositifs et de la valeur sélective des individus les
utilisant. Les deux types de paramétres doivent donc étre mesurés au cours des suivis. Rappelons ainsi
que I’occupation ou I’attractivité d’un dispositif ne sont pas des gages de son succes (Rodriguez-Ruiz
et al. 2011). De méme, le choix du paramétre a mesurer est primordial, en particulier pour la valeur
sélective. Par exemple, une augmentation locale de la population n’est pas un critére permettant de
conclure sur la valeur sélective des individus utilisant le dispositif, puisque celle-ci peut étre liée a
I’immigration d’individus venus d’autres populations. Dans le cadre d’une approche de gestion
adaptative active testant plusieurs modalités, les résultats des suivis et de 1’évaluation permettront
également d’améliorer les connaissances sur la stratégie de sélection d’habitat de 1’espéce ciblée, mais
aussi sur les liens entre caractéristiques de 1’habitat et valeur sélective des individus. Cette approche
peut également permettre une étude plus approfondie des mécanismes influencant la sélection

d’habitat et / ou la valeur sélective des individus, en 1’intégrant aux suivis nécessaires pour
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I’évaluation des aménagements. Dans le cadre des dispositifs artificiels, les mécanismes étudiés
peuvent inclure 1’étude de I’effet des caractéristiques du dispositif sur le microclimat (cf. Chapitre 4 et
Encadré 6; Ellis (2016); Griffiths et al. (2017)), I’étude de I’effet du microclimat et des
caractéristiques physiques des dispositifs sur la valeur sélective des individus utilisant les dispositifs
(cf. e.g. Ardia (2005); Dawson, Lawrie, et O’Brien (2005); Goodenough, Hart, et Elliot (2008);
Andreasson, Nord, et Nilsson (2018)), ou encore 1I’étude du lien entre caractéristiques physiques et
comportement de sélection d’habitat (cf. Chapitres 4 & 5 ; Ardia, Pérez, et Clotfelter (2006); Garcia-

Navas et al. (2008)).

Au final, I'utilisation du cadre conceptuel de la gestion adaptative pour la conception des dispositifs
artificiels permet de combiner, d’organiser et d’optimiser les différentes recommandations formulées
dans cette discussion : réduire les incertitudes en s’appuyant sur la bibliographie existante, en réalisant
des états des lieux et des pré-études, et évaluer rigoureusement les aménagements au moyen de
I’hypothése de piege écologique. Ce cadre permet également de maximiser les liens entre recherche et
gestion en organisant, au sein du cycle de gestion adaptative, des allers-retours entre chercheur et
gestionnaire. Comme développé par Dubois et al. (2020), ces allers-retours, en combinant analyse fine
de I’existant (« Evidence-based ex ante learning ») et test expérimental rigoureux (« Adaptive ex post
learning »), maximisent 1’apprentissage et donc la réduction des incertitudes, ce qui permet
d’optimiser rapidement la conception des dispositifs. Cette conception adaptative des dispositifs
artificiels pourrait ainsi s’appuyer sur 9 étapes (adaptées de Reever Morghan et al. (2006) et de

Gillson et al. (2019)) :

(1) Comme dans toute démarche de gestion, la premiére étape est d’identifier le probléme et de définir
les objectifs : dans le cas d’utilisation de dispositifs artificiels ou de restauration d’habitat, les
problémes a résoudre seront généralement la rareté, la perte ou la destruction de 1’habitat naturel qui
devient une ressource limitante pour une population ou une espéce, ou I’existence d’une menace qui
impacte négativement la population dans son habitat naturel. L’objectif est alors d’augmenter 1’habitat

disponible pour I’espéce ou de réduire la menace identifiée.
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Discussion genérale

(2) 11 s’agit d’identifier les connaissances disponibles sur I’espéce ciblée, son habitat naturel et les
pressions et menaces pesant sur elle in situ (cf. Discussion générale p189), et surtout d’identifier les
incertitudes et les connaissances manquantes le cas échéant. A partir des connaissances disponibles et
des incertitudes identifiées, des hypothéses claires et vérifiables a priori sur le terrain sont posées, en
termes de sélection d’habitat (quelles sont les caractéristiques de 1’habitat naturel qui incitent ou
pourraient inciter I’espéce a I’utiliser ?) et de valeur sélective (quelles sont les menaces et les
caractéristiques de 1’habitat naturel qui influent ou pourraient influer le plus sur la reproduction, la
survie ou tout autre trait d’histoire de vie des individus ciblés ?). Lorsque les connaissances
disponibles sont insuffisantes pour poser de telles hypothéses, la nécessité de mener des états initiaux
et des pré-études peut étre identifiée a ce stade (cf. Discussion générale p.191) et formeront des
boucles préalables a la conception des dispositifs. De plus, des études permettant d’améliorer les
connaissances sur les mécanismes impliqués dans la sélection d’habitat ou la valeur sélective des
individus peuvent étre proposées par les chercheurs a ce stade, en particulier si elles peuvent étre

intégrées au suivi des dispositifs.

(3) La phase de conception consiste a s’appuyer sur les connaissances disponibles pour concevoir les
aménagements. Il s’agit de pouvoir tester les hypothéses posées en termes de design et d’emplacement
des dispositifs, et donc de les décliner dans la conception des dispositifs ou des actions de restauration.
Ainsi, le design des dispositifs artificiels pourra s’appuyer sur les caractéristiques de I’habitat naturel
utilisé par I’espéce cible in situ, sur la stratégie de sélection d’habitat de I’espéce cible et sur les effets
connus des caractéristiques de 1’habitat sur la valeur sélective des individus. Le choix du placement
spatial des aménagements pourra prendre en compte la répartition des menaces éventuelles sur le site,
ainsi que la répartition spatiale de 1’habitat naturel (voir e.g. Encadré 4). La quantité de dispositifs mis
en place ou la surface d’habitat restauré sera fonction du budget mais aussi du niveau de menaces
(vitesse de disparition des habitats naturels, ampleur des menaces pesant sur les individus utilisant les
habitats naturels existants). Idéalement, plusieurs modalités peuvent étre testées en paralléle dans
I’aménagement, en fonction des incertitudes identifiées dans la phase précédente. Les modalités

testées peuvent inclure par exemple, la disposition spatiale, les matériaux utilisés ou encore la période
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de mise en ceuvre (voir e.g. Encadré 6). A ce stade, un aller-retour entre gestionnaire et chercheur
permettra d’identifier le meilleur compromis entre le budget disponible et la taille de 1’échantillon
pour chaque modalité testée, afin de bénéficier d’une puissance statistique suffisante pour procéder a
I’évaluation. Enfin, la durabilité des aménagements sera essentiellement fonction de leur conception

(choix des matériaux et des emplacements pour les dispositifs artificiels).

(4) La quatriéme étape est la mise en ceuvre des aménagements & partir de la ou des conceptions
retenue(s). Cette mise en ceuvre doit étre suffisamment longue pour pouvoir recueillir suffisamment

d’informations pour pouvoir procéder a I’évaluation.

(5) 11 s’agit ensuite de suivre la réponse des espéces aux aménagements : occupation par les espéces
cibles, mesure de traits d’histoire de vie des individus choisis préalablement, et ce a la fois au sein des
aménagements (pour chaque modalité) et dans I’habitat naturel in situ ou a proximité. Les études

supplémentaires éventuelles (étude des mécanismes) peuvent avoir lieu au cours de cette étape.

(6) L’étape 6 est celle de I’évaluation des dispositifs. Il s’agira a minima de tester [’hypothése de picge
écologique en comparant occupation et valeur sélective des individus entre sites naturels et aménagés

(cf. Discussion générale p.179).

(7) Les résultats de 1’évaluation et des éventuelles études sur les mécanismes, vont pouvoir informer la
conception des aménagements (tant la conception que le placement des aménagements), mais aussi
identifier les éventuels manques de connaissance cruciaux pour pouvoir améliorer 1’utilisation des
dispositifs artificiels, particulierement en cas d’échec des dispositifs. En cas d’existence avérée de
piege écologique, il s’agira de se poser la question du manque de connaissances sur les facteurs de
I’habitat influencant la valeur sélective des individus. En cas de ressource sous-évaluée, des
connaissances supplémentaires sur la sélection d’habitat des espéces et sur les caractéristiques de

I’habitat naturel seront sans doute souhaitable.

(8) En fonction du résultat de 1’évaluation et des connaissances acquises, il s’agira enfin d’ajuster la

conception des dispositifs artificiels.

208



Discussion genérale

(9) L’étape de dissémination des résultats est particuliérement importante. A partir des résultats de
I’évaluation et des éventuelles études sur les mécanismes, elle peut prendre la forme d’articles
scientifiques ou d’articles de vulgarisation, idéalement les deux afin de sensibiliser les deux types
d’acteurs, mais aussi de conférences ou autres communications orales, numériques ou audio-visuelles.
Cette étape peut permettre de répondre aux attentes des financeurs, de contribuer aux bases de données

de « preuves » de conservation et d’aider a la conception d’autres projets de méme type.

Il s’agira ensuite de vérifier la pertinence des objectifs de gestion (retour a 1’étape (1)), puis des
hypothéses définies initialement et des mécanismes a étudier (étape (2)), notamment au regard des
nouvelles connaissances acquises lors de 1’évaluation, et d’intégrer éventuellement les ajustements de
conception identifiés a 1’étape (8) dans un nouveau test de modalités différentes si des incertitudes

demeurent.

ECOLOGIE
espéce,

habitat,
menaces

5 _ Etats des lieux
Pré-études

Figure 30 : Cycle de la conception adaptative des dispositifs artificiels montrant des boucles pour les
interactions nécessaires avec les connaissances sur l’écologie de [’espece ciblée, son habitat naturel
et les menaces pesant sur elle. Les boucles A et B sont détaillées dans les figures 31 et 32,
respectivement. Adapté de Gillson et al. (2019).

La mise en ceuvre d’un tel cycle repose donc principalement sur le tissage de liens étroits entre
gestionnaires et chercheurs (Reever Morghan et al. 2006; Dubois et al. 2020). Cette thése a montré

qu’une telle approche est possible et vertueuse, tant pour le gestionnaire en termes de résultats de la
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gestion, que pour le chercheur en termes d’acquisition de connaissances et d’opportunités de
publications. Une telle synergie pourrait également étre renforcée en amont de la conception des
aménagements, dans la recherche de financements ou dans le montage de projets, mais aussi dans le
contexte de la compensation écologique dans la séquence ERC. Ainsi, une obligation ou une incitation
a développer de telles collaborations par les pouvoirs publics pourrait étre encouragée dans le cadre de
projets impliquant la mise en place de mesures compensatoires. Enfin, comme pour toute démarche de
gestion adaptative (Williams et al. 2009; Williams & Brown 2014; Dubois et al. 2020) I’implication de
tous les acteurs potentiellement concernés par les aménagements au sein de la démarche est
indispensable pour en assurer le succés et la pérennité, et ce dés 1’étape 1 de la démarche (définition
des objectifs). Il pourra s’agir non seulement des acteurs institutionnels, propriétaires et agriculteurs,
mais aussi des associations de riverains, de protection de la nature, et de tous les usagers des sites

concernés par les aménagements.

HABITAT

Valeur

sélective ESPECE NATUREL
Stratégie Comportement Pressions
d'histt.)ire sélection Caractéristiques
de vie d’habitat physiques
Ressource
alimentaire

/] | _~J

Ecologie

Démographie

Quantité Dura)ilité

DISPOSITIF ARTIFICIEL

Conception

Design Emplacement

=== |Influence
== |nforme

Figure 31 : Détail de la boucle A de la figure 6, montrant comment la connaissance sur [’écologie de
I’espece ciblée, de son habitat naturel et des menaces extérieures peut informer la conception des
dispositifs artificiels. Dans le détail, la conception des dispositifs est aussi contrainte par des éléments
socio-économiques extérieurs, et notamment le budget alloué a I’aménagement, qui va nécessairement

contraindre, a minima, le design et la quantité de dispositifs mis en place.

210



Discussion générale

T c
5 o Quantité Durabilité
e
g % DISPOSITIF ARTIFICIEL
g2
=) Emplacement
- 0
< O
c S Y Y
(=]
= pi Ressource
g : I|ege sous-
E ecologique évaluée
w
o Valeur HABITAT
&b =R ESPECE NATUREL
[«) Stratégie Comportement Pressions
B d’hist?ire Sélection Caracter_'is‘tiﬂues
S I s s

alimentaire

=2 Informe
== Conduit a étudier

Figure 32 : Détail de la boucle B de la figure 6, montrant comment l’évaluation des dispositifs par le
test de I’hypothése de piege écologique (menant a 4 conclusions possibles : Succes du dispositif,
Echec du dispositif, Création de piege écologique, Création de ressource sous-évaluée), peut
contribuer non seulement a ajuster leur conception, mais aussi a la production de la connaissance sur

I’écologie de [’espéce ciblée.
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Conclusion générale

Le point de départ de cette these a été mes questionnements en tant que gestionnaire face au constat de
I’utilisation massive et croissante de dispositifs artificiels pour la conservation des vertébrés, et
particuliérement dans des contextes de compensation écologique. En voici quelques-unes: Ces
dispositifs sont-ils nécessaires pour assurer la pérennité des populations ? Répondent-ils & une menace
OuU a une pression existante dans le milieu ? Sont-ils attractifs pour les individus de I’espéce ciblée ?
Quel est leur effet sur la reproduction ou la survie des individus qui les utilisent ? Sont-ils équivalents
aux habitats naturels qu’ils sont sensés imiter et remplacer ? Peuvent-ils avoir des effets non désirés et
délétéres sur les individus ? Comment savoir s’ils sont favorables ou défavorables pour les espéces

qu’ils visent ?

J’ai tenté de répondre a quelques-unes d’entre elles a travers cette thése. Le fait que les nichoirs
installés pour les rolliers d’Europe et que les flots artificiels construits pour les laridés coloniaux ne
constituent pas, a priori, de pieges écologiques pour les individus qui les utilisent (a ’exception de la
Sterne hansel) est un résultat encourageant pour la pratique de la conservation de la nature. La
démarche entreprise dans cette thése mériterait donc d’étre fortement encouragée dans les politiques
publiques liées a 1’évaluation environnementale. Cependant, cette thése et le test de ’hypothése de
piége écologique ne permettent pas de répondre a des questions de recherche et de gestion plus vastes
que ces résultats soulévent et qu’il conviendra donc de traiter dans le futur : Quelle est la contribution
de ces dispositifs a la dynamique globale de la population de ces espéces ? Dans quelle mesure ces
dispositifs permettent-ils de réduire le risque d’extinction locale des populations ? Comment faire en
sorte que les populations ne dépendent plus de la construction et de I’entretien de ces dispositifs a

moyen et long terme ? Tout un programme.
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To maximize the effectiveness of conservation interventions, it is crucial to have an under-
standing of how intraspecific variation determines the relative importance of potential lim-
iting factors. For bird populations, limiting factors include nest-site availability and foraging
resources, with the former often addressed through the provision of artificial nestboxes.
However, the effectiveness of artificial nestboxes depends on the relative importance of
nest-site vs. foraging resource limitations. Here, we investigate factors driving variation in
breeding density, nestbox occupation and productivity in two contrasting study popula-
tions of the European Roller Coracias garrulus, an obligate cavity-nesting insectivorous
bird. Breeding density was more than four times higher at the French study site than at the
Latvian site, and there was a positive correlation between breeding density (at the 1-km?
scale) and nest-site availability in France, whereas there was a positive correlation between
breeding density and foraging resource availability in Latvia. Similarly, the probability of a
nestbox being occupied increased with predicted foraging resource availability in Latvia
but not in France. We detected no positive effect of foraging resource availability on pro-
ductivity at either site, with most variation in breeding success driven by temporal effects:
a seasonal decline in France and strong interannual fluctuations in Latvia. Our results indi-
cate that the factors limiting local breeding density can vary across a species’ range, result-
ing in different conservation priorities. Nestbox provisioning is a sufficient short-term
conservation solution at our French study site, where foraging resources are typically abun-
dant, but in Latvia the restoration of foraging habitat may be more important.
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Conservation actions tend to focus on manipulat-
ing breeding season processes because these are
generally the easiest to control, especially for
migratory populations which often disperse over

distant and disparate non-breeding sites (Finch
et al. 2017). Understanding the factors which limit
the breeding density or productivity of threatened
species is therefore often crucial for their
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conservation. Breeding birds are generally limited
by the availability of nesting and/or foraging
resources (Burke & Nol 1998, Cockle et al. 2010,
Martin 2015, Vincenzi et al. 2015). Reductions in
the availability of these resources have been impli-
cated in recent population declines (Franco et al.
2005, Thorup et al. 2010, Aebischer & Ewald
2012) and efforts to augment them form a key
part of many conservation efforts. For example,
direct food supplementation is used for the conser-
vation of many vulnerable and endangered species
(e.g. Pink Pigeon Nesoenas mayeri, Edmunds et al.
2008; Stitchbird Notiomystis cincta, Ewen et al.
2015; European vultures, Moreno-Opo et al.
2015), and several European agri-environment
schemes aim to increase the quantity and quality
of foraging habitat for farmland species of conser-
vation concern (e.g. Cirl Bunting Emberiza cirlus,
Peach et al. 2001; Grey Partridge Perdix perdix,
Ewald et al. 2010; Corn Bunting Emberiza calan-
dra, Perkins et al. 2011; European Roller Coracias
garrulus Catry et al. 2017). For obligate cavity-
nesting species, artificial nestboxes are frequently
prescribed where changes in land management
have reduced the availability of natural nesting
resources (e.g. Echo Parakeet Psittacula eques,
Tatayah et al. 2007; Eurasian Hoopoe Upupa
epops, Arlettaz et al. 2010; Eurasian Wryneck Jynx
torquilla, Zingg et al. 2010). Nestboxes also facili-
tate monitoring, and may allow competitors or
predators to be excluded (Bailey & Bonter 2017).
Conservation interventions are sometimes
implemented without an assessment of their neces-
sity or of the likelihood of negative outcomes
(Sutherland et al. 2004). Supplementary feeding
can reduce breeding success at the population
level (Plummer et al. 2013) and may attract gener-
alist nest predators (Hanmer et al. 2017), and
artificial nestboxes may present an ‘ecological trap’
if they attract breeders to suboptimal sites (Klein
et al. 2007, Bragin et al. 2017) or places which
could become less suitable under environmental
change (Catry et al. 2015). Measures that increase
the availability of foraging resources will be inef-
fective in situations where nest-sites are limiting,
and vice versa. An added complication is that
anthropogenic threats (Olea & Mateo-Tomds
2014), habitat associations (Whittingham et al.
2007), population demography (Morrison et al.
2016), vulnerability to local extinction (Yackulic
et al. 2011) and response to conservation interven-
tions (Walker et al. 2018) can vary across a

species’ range, sometimes over relatively small spa-
tial scales. This means that threats and solutions
identified in one part of a species’ range may not
generalize across space (Whittingham et al. 2007),
and uniform approaches to conservation will often
be unsuccessful, or at least inefficient (Kay et al.
2016). Instead, to maximize the effectiveness of
local conservation interventions, it is important to
understand not only the mechanisms underlying
resource limitation, but how these vary under dif-
ferent contexts. This requires the use of consistent
monitoring  across space, allowing explicit
intraspecific comparisons. Such intensive multi-site
studies are currently rare (Morris et al. 2001, but
see e.g. Ost et al. 2016), with global inventories of
threat typically generalizing within species (Birdlife
International 2018) and conservation action plans
often lacking detailed information on intraspecific
variation (e.g. Kovacs et al. 2008).

The European Roller (hereafter, ‘Roller’) is an
insectivorous, obligate secondary cavity-nesting
bird, breeding in open habitats in warm, lowland
regions of Eurasia (Cramp 1985). Rollers princi-
pally feed on large invertebrates (grasshoppers,
bush-crickets, beetles), as well as small vertebrates
and smaller insects (e.g. winged ants) opportunisti-
cally (Sosnowski & Chmielewski 1996, Avilés &
Parejo 2002, Kiss et al. 2014). Their versatile
foraging strategies include swallow-like aerial forag-
ing, raptor-like quartering and warbler-like sally-
gleaning, but they most often use a ‘sit-and-wait’
pounce strategy (Cramp 1985, Sosnowski &
Chmielewski 1996, Catry et al. 2017). The Roller
is declining in number and in range (Birdlife Inter-
national 2015) and reductions in the availability of
both food and nesting resources — driven primarily
by the intensification of land management, but also
land abandonment — have been implicated in this
decline (Kovacs et al. 2008). Nestbox provisioning
has been the primary conservation action, and we
estimate there to be a minimum of 7500 nest-
boxes across Europe targeted specifically at Roller
conservation (Appendix S1). In a recent synthesis
of conservation evidence, however, the provision-
ing of artificial nests for Rollers was assessed as
‘unknown effectiveness — limited evidence’
(Sutherland et al. 2015). Nonetheless, nestbox
schemes in Spain (Avilés & Sanchez 2000, Viclav
et al. 2011), France (Aleman & Laurens 2013),
Hungary (Molnar 1998) and Serbia (Ruzi¢ et al.
2014) have apparently been successful, achieving
high occupation rates and resulting in local
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population increases. This suggests that nest-site
limitation is potentially widespread across the spe-
cies’ range (Avilés et al. 2000), although the fail-
ure of other nestbox schemes, particularly towards
the north of the range (e.g. Poland, Sosnowski &
Chmielewski 1996; Estonia, Liititsepp et al. 2011)
suggests other factors may be limiting.

Here, we contrast the drivers of variation in
breeding density and productivity for two nestbox
schemes, one in France (a stable population,
towards the centre of the species’ core Mediter-
ranean range) and one in Latvia (a relict popula-
tion at the northern range limit). This represents
the first explicit test of intraspecific variation in
the factors limiting breeding density and produc-
tivity in this species. Based on 3 years of intensive
monitoring of both schemes, we quantify spatial
variation in foraging resource availability, and then
describe variation in landscape-level breeding den-
sity, local-level nestbox occupation and nest-level
productivity. Given the lower levels of primary
and secondary productivity typical of higher lati-
tudes (Gillman et al. 2015), we hypothesize that:
(1) foraging resource availability, breeding density
and productivity will be lower in Latvia than
France; (2) breeding density will be limited by
nesting resource availability in France but by forag-
ing resource availability in Latvia; and (3) the
effect of foraging resource availability on nestbox
occupation and productivity will be stronger in
Latvia than in France.

METHODS

Study sites

We collected data on Roller nest-site use, breeding
productivity and foraging resource availability for
3 years (2013-2015) for two established nestbox
schemes (Fig. 1). The French site (42.81°N,
2.94°F) lies to the north of the Plaine du Roussil-
lon, occupying a gradient from dry vineyard-domi-
nated landscape in the south to orchard- and
meadow-dominated landscape on the edge of a
brackish lagoon to the north-east. Some 2000 km
to the northeast, the Latvian site (57.05°N,
24 47°E) is situated on an ancient sand dune sys-
tem, where the well-drained soil supports dry
Scot’s Pine Pinus sylvestris forest, with a low
understorey of moss, lichen and dwarf ericaceous
shrubs, interspersed with patches of open heath
and clear-cuts.

European Roller breeding ecology 3

Both schemes use wooden nestboxes; the design
varies slightly between and within schemes, with a
typical internal volume of 0.016 m® and entrance
hole diameter of 6 cm. The mean height (+sd)
from ground to entrance was 3.9 £ 0.95 m in
France and 5.1 & 0.36 m in Latvia. In France,
boxes were fixed either to trees (n = 13-14,
mostly Black Poplar Populus nigra), or pylons
(n = 52-58), whereas in Latvia they were all fixed
to Scots Pine (n = 97-98). Figure 1 shows the spa-
tial configuration of nestboxes, as well as the loca-
tion of known natural cavities.

The French Roller population is thought to be
increasing (Tron et al. 2008), with numbers in the
Pyrénées-Orientales département growing substan-
tially following the installation of approximately
150 nestboxes from 1997 onwards (Aleman &
Laurens 2013). In contrast, the Roller is ‘one of
the most rapidly disappearing species’ in Latvia
(Kerus & Racinskis 2008), with our study site now
holding almost all known breeding pairs in the
country; the provisioning of approximately 150
nestboxes since 1999 is currently sustaining a pop-
ulation of 20-25 pairs (Racinskis & Mardega
2011). Since the extirpation of Rollers as a breed-
ing species in Estonia in 2011 (Lidtsepp et al.
2011), the relict Latvian population now repre-
sents the most northerly known European breed-
ing population.

Foraging resource availability

We first produced a 5 x 5-m resolution land-use
map of each study site (Figs S1 and S2). We man-
ually digitized every land parcel (median
size = 0.75 ha in France, 1.01 ha in Latvia) within
1 km of a nestbox in QGIS (QGIS Development
Team 2015) with reference to aerial photography
(BD ORTHO 50 cm, National Geography Insti-
tute (IGN); 1:10 000 Orthophotographic Maps,
Latvian Geospatial Information Agency). The
land-use of each parcel was classified in the field
using the definitions in Tables S1 and S2, then
converted to a 5 x 5-m raster using the raster R
package (Hijmans 2016). Land-use in each parcel
was confirmed each year of the study in France
but, due to logistical constraints, only in 2014 in
Latvia. Although land-use maps were available for
only 1 year in Latvia, temporal changes in land-
use have been relatively minor at this study site.
The only major interannual change arises through
clear-felling which, based on the area and
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Figure 1. Study sites across Europe. (a) Location of study sites in France and Latvia, with the Roller breeding distribution (Birdlife
International & NatureServe 2013) illustrated by the dark grey shading. Detail of (b) French (2015) and (c) Latvian (2014) study sites.
Circular points are nestboxes (n =72 in France, 98 in Latvia), triangles are natural cavities (n = 24 in France, 1 in Latvia), and the

white outline shows the 1-km buffer around all nestbox locations.

approximate age of clear-cuts recorded in 2014,
we estimate has affected < 1% of the total study
area annually.

The Roller is typically a sit-and-wait, ‘pounce’
hunter. To mimic broadly the hunting method of
the Roller, we used visual transects to quantify the
availability of large terrestrial insect prey. We ran-
domly selected 48 (France) and 44 (Latvia) land
parcels from a starting pool of all parcels within
250 m of a nestbox, corresponding approximately
to the Roller’s core foraging range (Avilés & Cos-
tillo 1998, Bouvier et al. 2014, Catry et al. 2017).
Surveys were limited to the four main land-use
types at each study site to ensure sufficient inde-
pendent replications: in France, vine, fallow, or-
chard and hay meadow, which covered 81% of the
total area within 250 m of all nestboxes in 2014,
and in Latvia, pine forest, clear-cut, heath and sand,
which covered 80% of the total area within 250 m
of all nestboxes in 2014. We stratified this selec-
tion process according to the approximate propor-
tional cover of each land-use type, with more
transects allocated to the most widespread land-
uses, while ensuring a minimum of two transects
per land-use type (Table S3). Each 40-m transect
started at a random distance (> 40 m) along a
randomly selected parcel edge. Each transect was
walked perpendicular to the parcel edge at a
constant slow pace of approximately 0.3 m/s. A

1.5-m-wide strip was surveyed for large
(> 10 mm) terrestrial insects in the orders Coleop-
tera (beetles), Orthoptera (grasshoppers and bush-
crickets), Hemiptera (true bugs, including cicadas)
and Mantoidea (mantises), which make up the
majority of the Roller’s diet (Cramp 1985, Sos-
nowski & Chmielewski 1996, Avilés & Parejo
2002). Insects were identified, generally to family
level, but sometimes to order or genus, then
classed into 10-mm bins. Transects were repeated
once every 2 weeks throughout the breeding sea-
son in Latvia (2014) and France (2015). These
counts were then converted into summed per-
transect per-visit biomass estimates, using the
taxon-specific relationship between body length
and ash-free dry weight detailed in Table S4 and
Appendix S2. Additional invertebrate surveys
using the same methodology were carried out in
France in 2014, but over a slightly different time
period and by a different observer.

To generate predicted insect biomass in differ-
ent land-use types across the season, and due to
the zero-inflated, non-integer data structure, we
used a two-part hurdle model. The first part pre-
dicted the probability of recording an insect during
a transect (using a generalized linear mixed model
(GLMM) with binomial error structure and logit
link; ‘binomial model’), and the second part pre-
dicted the biomass of recorded insects given that
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one or more had been recorded during a transect
(GLMM with gamma error structure and log link;
‘gcamma model’). Both model parts were fitted
using the R package Ime4 (Bates et al. 2015) with
a random intercept of transect identity to account
for the pseudo-replication arising from repeating
the same transects through the season. We mod-
elled the fixed effect of land-use type, as well as
calendar date and its quadratic effect (both scaled
and centred). In France we also included the inter-
action between land-use and calendar date. How-
ever, due to low invertebrate numbers recorded in
Latvia, models including the interaction term
failed to converge. To identify the best-performing
predictive model of insect biomass, candidate
models using all combinations of predictor vari-
ables were fitted and compared according to cor-
rected Akaike information criterion (AICc) values
using the R package MuMlIn (Barton 2016). Pre-
dictions were model-averaged over the set of ‘top’
models with AAICc < 4 using the ‘full’ method, in
which absent variables are set to zero rather than
excluded (Burnham & Anderson 2002).

By multiplying the predictions of the two parts
of the hurdle model (i.e. weighting predicted bio-
mass by the probability of observing an insect),
we obtained predictions of insect biomass in each
land-use type over the course of the season. For
rarer land-uses in which insect surveys were not
conducted, we assigned insect biomass as detailed
in Tables S1 and S2. Briefly, we assume that
open water, built-up land and bare ground pro-
vide no foraging resources (key prey groups are
generally absent from bare ground because of the
lack of vegetation). In France, we treated grassy
land-uses (wheat and wet grass) as hay meadow,
and abandoned or fallow orchard as fallow; all
other land-uses (covering just 5.4% of the area
within 250 m of all nestboxes) were set to the
mean of surveyed land-uses. In Latvia, we treated
all forested land-uses as pine forest; all other
land-uses (covering just 2.8% of the area within
250 m of all nestboxes) were set to the mean of
surveyed land-uses.

Land-use-specific values were then mapped
onto the 5 x 5-m land-use raster for two time
windows; the 7-day period starting 23 May corre-
sponding to the pre-egg-laying period (approxi-
mately 1 week prior to the median first egg date),
and the 7-day period starting 27 June, correspond-
ing to the ‘chick-rearing period’ (approximately
1 week after the median hatching date). Predicted
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insect biomass (summed at the nest-level across a
250-m buffer) in the preceding and following
7-day periods was strongly correlated in France
(r,2 > 0.84, P<0.001), and in Latvia predicted
insect biomass was strongly correlated among all
7-day periods (r95 > 0.99, P < 0.001).

As intensive insect surveys were only conducted
in 1 year at each site, subsequent analyses assume
that these relative differences in insect biomass
between land-use types change little from year to
year. Comparison of 2015 French survey data with
pilot data collected in 2014 supports this assump-
tion (Fig. S3), although absolute biomass was
lower in 2015, perhaps due to observer differences
and an earlier survey window. Despite slight inter-
annual differences in relative insect biomass among
land-uses, when aggregated to the 1-km-square
level, predicted relative insect biomass was similar
when based on 2014 or 2015 survey data
(Fig. S4). In both years, biomass in France was
substantially higher than in Latvia in 2014.

Nest monitoring

Potential Roller nest-sites (both artificial nest-
boxes and suitable cavities in trees and buildings)
were monitored throughout the 2013-2015
breeding seasons in  France and Latvia
(Table S5). Although an intensive search of suit-
able natural cavities was beyond the scope of
this study, Roller nests were found in Iberian
Green Woodpecker Picus sharpei nest hollows,
decaying tree hollows and rural buildings in
France, and Black Woodpecker Dryocopus martius
nest hollows in Latvia. Nest contents were
observed either directly or with an inspection
camera (Rigid CA-100 with 360-cm extension)
attached to a telescopic pole.

We categorized nest-sites as ‘Roller’ (Roller eggs
or nestlings observed during a season), ‘empty’ (no
eggs or nestlings of any species observed during a
season) or ‘competitor’ (eggs or nestlings of another
bird species observed during a season, most com-
monly Western Jackdaw Coloeus monedula or Little
Owl Athene noctua in France, and Common Redstart
Phoenicurus phoenicurus, Eurasian Hoopoe or Great
Tit Parus major in Latvia), and recorded parameters
relating to the circumstances, timing and success of
breeding (Table S6). Note that the ‘Roller’ and
‘competitor’ categories are not mutually exclusive;
some nests were occupied by a competitor followed
by a Roller (in that order, without exception).
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Analysis: landscape-level breeding
density

To compare the relative importance of nest-site
and food availability in predicting landscape-level
breeding density, we divided each site into a regu-
lar 1000-m grid (following UTM gridlines) and cal-
culated for each square, or ‘landscape’: (1) the
number of nestboxes, as a measure of nest-site
availability; (2) the mean predicted insect biomass
during the chick-rearing period, as a measure of
foraging resource availability; and (3) the number
of Roller breeding attempts in nestboxes (but not
natural cavities), as a measure of breeding density.
In France, 12 squares contained nestboxes in 2013
and 2014, and 13 squares in 2015. In Latvia there
were 24 squares in all years.

We compared five nested models designed to
test our hypothesis that the effects of nestbox
density and foraging resource availability on
breeding density should differ between the two
countries, controlling for interannual variation.
All models were GLMMs (with Poisson error
structure and log link) with Roller nest density
as the dependent variable and a random inter-
cept grouping each unique grid cell (surveyed in
multiple years). Independent variables were
either: (1) the four-way interaction of nestbox
density, foraging resource availability (both scaled
and centred separately for each country), year (a
three-level factor) and country (a two-level fac-
tor); (2) the three-way interaction of nestbox
density, foraging resource availability and coun-
try; (3) the two-way interactions between nest-
box density and country and foraging resource
availability and country; (4) the additive effects
of nestbox density and foraging resource avail-
ability; or (5) an intercept-only model (Table 1).
These competing models were ranked according
to AICc and, for the purposes of plotting fitted
relationships (Fig. 4), we averaged model predic-
tions over the set of models with AAICc < 4
(Burnham & Anderson 2002).

We also tested the sensitivity of this analysis to
grid size (comparing 500- and 1000-m grids) and
placement (comparing 500 random origin coordi-
nates) by fitting two Poisson GLMMs for each res-
olution, origin and country, with either nestbox
density or foraging resource availability as the
independent variable and a random intercept
grouping each grid cell.

Table 1. Model selection for landscape-scale breeding density
analysis.

Model (n = 109) k  AlCc A; w;

Nestbox density x Country + 6 2309 0.00 0.84
Foraging resource

availability x Country

Nestbox density x Foraging 8 2342 332 0.16
resource availability x Country

Five competing models are ranked in order of AlCc. k = num-
ber of parameters, A; = difference in AlCc between ith model
and ‘best’ model, w; = Akaike model weight. Parameter esti-
mates are not shown. Only models with A; <4 are shown,
although w; is calculated across all models.

Analysis: local-level nest-site selection

To test whether Rollers selected nestboxes based on
the availability of surrounding foraging resources,
we calculated mean predicted prey biomass within
250 m of each nestbox based on land-use in the
appropriate year for the pre-laying and chick-rearing
periods. We also calculated the distance to the next-
nearest known Roller nest (including those in natu-
ral cavities) based on occupancy patterns in the
appropriate year. Additionally, to test whether Roll-
ers avoided the approximately 12% of French nest-
boxes with missing lids (through disrepair), we
generated a two-level factor describing whether the
lid was present (1) or absent (0).

We constructed GLMMs (with binomial error
structure and logit link) separately for France and
Latvia, because we include slightly different inde-
pendent variables in each country (see below).
Nestboxes which were empty but checked only
once during a season were excluded, as were nest-
boxes occupied by competitors but not Rollers.
The dependent variable was a binary outcome dis-
tinguishing whether, in a particular year, a nest
was occupied by a Roller (1) or was empty (0).
For France, the model included predicted prey bio-
mass for laying- and chick-rearing periods, distance
to nearest neighbour and lid presence/absence.
There was no variation in nestbox condition in
Latvia, so lid presence/absence was not considered
in the model. Furthermore, due to strong correla-
tions between predicted prey biomass for laying-
and chick-rearing periods (95 > 0.99, P < 0.001)
in Latvia, only the latter was included in this
model. A random intercept grouping nests into
1-km grid cells was included to account for spatial
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non-independence, and continuous variables were
centred and scaled. As above, we ranked several
competing models (testing all combinations of
additive effects as well as an intercept-only model,
Table 2) according to AICc, with the expectation
that models including the effect of foraging
resource availability would receive more support
in Latvia than in France.

This modelling approach assumed that only
empty nestboxes were available to Rollers. We
repeated these analyses under the alternative
assumption that competitor nests were also avail-
able to Rollers, with the binary variable distin-
guishing Roller (1) from empty or competitor (0)
nestboxes (Table S9).

Analysis: reproductive parameters

To compare differences between France and Latvia
across all years in the mean number of eggs (ex-
cluding clutches which were possibly incomplete at
the time of failure, assuming a 2-day laying inter-
val), hatchlings and fledglings, we used a general-
ized linear model (with Poisson error structure and
log link) with the single fixed effect of country. In
France, there were four apparent instances of
repeat laying following the failure of a previous
breeding attempt. We excluded the initial failures
from analysis, but because we cannot be certain
that these consecutive attempts involved the same
individual birds, our measures should be inter-
preted as number of eggs per cavity, rather than
per pair. Equivalently, ‘breeding density’ measures
occupied cavity density rather than breeding pair

European Roller breeding ecology 7

density; it is not possible to rule out the possibility
of two pairs using the same cavity in the same year.

We then tested whether fecundity (clutch size)
and success (fledglings per egg) varied according to
surrounding foraging resource availability. As
above, we constructed separate models for each
country. Variation in the number of eggs per cav-
ity (excluding nests which had incomplete clutches
at the time of failure) was modelled using a Pois-
son error structure with log link, and variation in
fledglings per egg (excluding nests which were dis-
covered after hatching) was modelled using a bino-
mial error structure with logit link. Data from
nestboxes and natural cavities were combined over
2013-2015. Fixed effects were year (a factor), lay
date, nearest-neighbour distance and predicted
prey biomass (for the pre-egg-laying period for the
clutch size model, and both pre-egg-laying and
chick-rearing period for the breeding success
model in France, and the chick-rearing period only
for the breeding success model in Latvia), with a
random intercept grouping nests into regular 1-km
grid cells. As above, continuous variables were
scaled and centred, and we compared several com-
peting models using AICc, fitting combinations of
spatial (nearest-neighbour distance and/or prey
biomass) and temporal predictors (year and lay
date), as well as an intercept-only model (Tables 3
and 4), with the expectation that models including
the effect of foraging resource availability would
receive more support in Latvia than in France. For
the purposes of plotting fitted relationships
(Fig. 5), predictions were averaged across the set
of models with AAICc < 4.

Table 2. Model selection for nestbox occupation (Roller-empty model).

Neighbour Nestbox Foraging resource Foraging resource
distance condition availability (laying) availability (chick-rearing) k AlCc A; w;
France (n = 148) 0.622* o* (@) 0.554 5 166.8 0.00 0.296
0.798* [ & 0.536 0.585 6 166.9 0.03 0.292
0.842* o+ 0.606 O 5 168.2 1.38 0.148
0.674* o+ O O 4 168.4 1.61 0.132
O o* O 0.595* 4 169.6 2.77 0.074
Latvia (n = 206) —0.462 0.473* 4 185.1 0.00 0.403
O 0.559* 3 185.2 0.12 0.380
—0.583 O 3 187.2 2.15 0.138
O (@) 2 188.3 3.23 0.080

@ = categorical factor present; O = continuous variable or categorical factor absent from model; k = number of parameters in model;
A; = difference in AlCc between ith model and ‘best’ model; w; = Akaike model weight. Intercept, although not shown, is present in
all models. Parameter estimates marked with * have 95% confidence intervals which do not overlap 0. Parameter estimates are not
shown for categorical factors. Only models with A; < 4 are shown, although w; is calculated across all models.
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For all analyses we tested for spatial autocorrela-
tion by calculating Moran’s I on raw residuals
(from the best performing model across each
analysis) at a range of different spatial lag dis-
tances, using the Moran.I function in the ape pack-
age in R (Paradis et al. 2004).

RESULTS

Foraging resource availability

Insect biomass varied substantially between coun-
tries, land-use types and across the course of the
breeding season (Fig. 2). Most striking were the
differences in  biomass  between  France
(mean 4 se  biomass per transect = 0.25 &
0.025 g) and Latvia (0.05 #+ 0.006 g), indicating
a fundamental disparity in the availability of large
terrestrial insects.

There was strong support for the fixed effect of
land-use in both the binomial and gamma models
in France (Table S7), but only in the binomial
model in Latvia (Table S8). In France, insect bio-
mass was more than twice as high in hay meadow
and fallow than in orchard and vine, and in Latvia,
insect biomass was substantially higher in open
(sunny) habitats (clear-cut, heath and sand) than
in pine forest (Fig. 2).

Temporal patterns were more complex, but
there was a general increase in insect biomass
across the season with a peak in late June (corre-
sponding approximately to the start of the chick-
rearing period), except in hay meadows in France,
which saw a decline in biomass after harvesting in
early June (Fig. 2). Towards the end of the

Table 3. Model selection for clutch size.

breeding season, insect biomass declined in most
land-use types.

Landscape-level breeding density

Despite the density of nestboxes being similar
between sites (France: mean 4 se = 5.4 4+ 0.66/
km?, range 1-17; Latvia: 4.0 + 0.38/km?, range
1-15), the mean density of Roller-occupied nest-
boxes was more than four times higher in France
(2.2 £ 0.43 pairs/km?, range 0-11) than in Latvia
(0.5 + 0.09 pairs/km?, range 0-3).

The importance of nestbox density and foraging
resource availability in predicting variation in land-
scape-level breeding density varied strongly
between countries, with strong support for interac-
tion terms (Table 1). Breeding density was
strongly positively related to nestbox availability in
France but not in Latvia (Fig. 3a,c); conversely, it
was strongly positively related to foraging resource
availability in Latvia but not in France (Fig. 3b,d).

These patterns were insensitive to the resolution
and placement of the grid used to calculate density
(Fig. S5). In France, the relationship between nest-
box density and breeding density was positive
(lower 95% confidence bound > 0) for 100% of
500 random origin points at both grid sizes,
whereas the effect of foraging resource availability
was positive for only 1 and 20% of random origin
points at 500- and 1000-m grid sizes, respectively.
In Latvia, the effect of foraging resource availabil-
ity was positive for 96 and 75% of random origin
points, whereas the effect of nestbox density was
positive for only 6 and 24% of random origin
points at 500- and 1000-m grid sizes, respectively.

Neighbour distance  Foraging resource availability (laying) Year Laydate k  AlCc A; w;
France (n = 87) ©) @) (@) O 2 3174 0.00 0.363
O 0.064 O O 3 3179 047 0.286
—0.020 O (@) O 3 3194 200 0.133
—0.018 0.064 O O 4 3199 254 0.102
Latvia (n = 39) ©) O (@) O 2 1367 0.00 0.540
o 0.043 O O 3 1388 2.06 0.193
0.021 @) (@) O 3 1390 228 0.172

@ = categorical factor present; O = continuous variable or categorical factor absent from model; k = number of parameters in
model; A; = difference in AlCc between ith model and ‘best’ model; w; = Akaike model weight. Intercept, although not shown,
is present in all models. Parameter estimates are not shown for categorical factors. Only models with A; <4 are shown,

although w; is calculated across all models.
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Table 4. Model selection for breeding success.

European Roller breeding ecology 9

Foraging resource

Foraging resource

Neighbour distance availability (laying) availability (chick-rearing) Year Laydate k AICc A; w;
France (n=79) O 0.180 —0.648* o* —0.508* 7 299.7 0.00 0.756
—0.004 0.181 —0.647* o* —0.508* 8 302.1 248 0.219
Latvia (n = 39) @) O o+ 0.390 5 110.1 0.00 0.484
(©) —0.296 [ & 0.331 6 1114 1.28 0.256
—0.191 ©) o* 0407 6 1123 2.18 0.163
—0.256 —0.341 o+ 0.344 7 1133 3.21 0.097

@ = categorical factor present; O = continuous variable or categorical factor absent from model; kK = number of parameters in model;
A; = difference in AlCc between ith model and ‘best’ model; w; = Akaike model weight. Intercept, although not shown, is present in
all models. Parameter estimates marked with * have 95% confidence intervals which do not overlap 0. Parameter estimates are not
shown for categorical factors. Only models with A; < 4 are shown, although w; is calculated across all models.
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Figure 2. Insect biomass (g per transect) as a function of calendar date and land-use in (a) France and (b) Latvia. Lines show mean

observed biomass per transect +se.

Nestbox occupation

Consistent with differences in nestbox density rela-
tive to landscape-level breeding density, nestbox
occupation rates were much higher in France than

in Latvia; on average, Roller breeding attempts were
recorded in 42% of nestboxes in France but in only
13% in Latvia. In France, only 21% of nestboxes
were empty — the remainder being occupied by
other avian species — compared with 58% in Latvia.
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Models describing the probability of a nestbox
being occupied by a Roller had relatively low
explanatory power (France best model: RZ = 0.29,
R? =043; Latvia best model: RZ =0.13,
R? =0.29). In both France and Latvia, no model
stood out as having especially strong support,
although the majority of models outperformed the
intercept-only model (Table 2). In France, the
only variable appearing in all top models
(AAICc < 4) was nestbox condition (Table 2),
with intact boxes more likely to be occupied than
those without lids. On average, 57% (13/23) of
nestboxes without lids were empty, compared
with only 26% (33/125) of nests with lids
(Fig. 4e). There was also a positive effect of near-
est breeding neighbour distance such that, com-
pared with empty boxes, Roller nests tended to be
farther away from other Roller nests (Table 2,
Fig. 4a). In Latvia, there was a positive effect of
foraging resource availability during the chick-rear-
ing period, with empty nestboxes concentrated in
areas with lower predicted prey biomass (Fig. 4b,
d). The 95% confidence intervals of these

parameters did not overlap 0, suggesting that they
represent reliable effects (Table 2).

The above results are based on the ‘Roller-
empty’ model, in which nestboxes occupied by
competitors were assumed to be unavailable. Mod-
els assuming that competitor nests were also avail-
able yielded similar results in Latvia, but slightly
different results in France, where support for the
effects of nestbox condition and foraging resource

availability was reduced (Table S9).

Reproductive parameters

Although there were differences in reproductive
parameters between France and Latvia (Fig. 5a),
none of these were significant (chi-square likelihood
ratio test, P > 0.05). Losses in France primarily
occurred due to partial and complete failures during
the egg stage (mean & se = 0.68 £ 0.04 hatchlings
per egg, with 15% of clutches producing no chicks

at all), whereas chick survival was high
(0.92 + 0.02 fledglings per hatchling). In Latvia,
losses were higher during the chick stage

© 2018 The Authors. Ibis published by John Wiley & Sons Ltd on behalf of British Ornithologists' Union.



European Roller breeding ecology 11

a - State: b e 1004
[&] Empty .
1 [l Roller
2 2
5 g b -
3 - =
e o
[ | [ 0.754
o o
I 0
Q
10
[ Do . | HOlon 3
0 500 1000 1500 0.2 03 0.4 05 8 m
Nearest neighbour distance Foraging resource availability 5 0.50- g
(m) (chick-rearing) s 8
£
c (] T [ d | 1 = g
| o
1 o
2 | 2 0.25-
2 | -2 c
[} o o o
2 | - © <
o 'Y o o
2 1 [
o | o |
| 0.00
| L= ] bSl
0 1000 2000 3000 0.00 0.02 0.04 0.06 _953\00“ (»\@5’
Nearest neighbour distance Foraging resource availability A ¥ A
(m) (chick-rearing) )
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across all years 2013-2015.

(0.84 4 0.03 hatchlings per egg, 0.68 + 0.06 fledg-
lings per hatchling), with several complete post-
hatching losses (20% of broods produced no fledg-
lings).

Models predicting variation in fecundity
(clutch size) performed poorly; in both France
and Latvia, the best model was the intercept-
only model (Table 3). Models predicting varia-
tion in breeding success (fledglings per egg) per-
formed better, with R2 values of 0.21 and 0.34
for the best models in France and Latvia, respec-
tively. Contrary to our expectations, there was
little support for an effect of foraging resource
availability on breeding success in Latvia
(Table 4). Instead, temporal predictors appeared
in all top models, with strong interannual varia-
tions driven by particularly low productivity in
2014 compared with 2013 (Fig. 5¢). In France
there was a significant seasonal decline in breed-
ing success (Fig. 5b), as well as a surprising neg-
ative effect on breeding success of foraging

resource availability during the chick-rearing per-

iod (Table 4).

Spatial autocorrelation

Across all models and most spatial lag distances,
Moran’s I was low and not significantly different
from O (Fig. S6). For the nestbox occupation
model in Latvia, Moran’s I was significant and pos-
itive at the smallest spatial lag (I = 0.184,
P = 0.018; Fig. S6¢), and for the clutch size analy-
sis in France, Moran’s I was significant and positive
at lag distances >900 m (I <0.08, P < 0.05;
Fig. S6d). The spatial autocorrelation observed in
the France clutch size model is weak and of little
concern. Spatial autocorrelation was stronger for
the Latvia occupation model (but still relatively
weak), suggesting that high and low residuals are
clustered in space, at least over small (50-m) spa-
tial scales. Fitting separate models to data from
each year in turn reduced Moran’s I close to 0
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(P > 0.05), with no effect on the sign, and little
effect on the magnitude, of the estimated model
coefficients.

DISCUSSION

To maximize the effectiveness of conservation
interventions, an understanding of between-popu-
lation variation in the relative importance of differ-
ent limiting factors, and the mechanisms
underpinning these, is crucial. The effectiveness of
nestboxes is likely to be maximized in areas where
foraging resource availability is not currently limit-
ing, whereas other interventions may be necessary
where populations are limited by foraging resource
availability. By testing which factors drive variation
in breeding density and nestbox occupation at two
contrasting study populations, we provide evidence
to improve the efficacy of conservation interven-
tions at both sites.

Nest cavity limitation

At our French study site, variation in landscape-
level breeding density was strongly driven by nest-
site availability. The linear relationship between
nestbox density and Roller breeding density was
striking, with almost half of all nestboxes being
occupied by breeding Rollers even at high nestbox
densities of 15 per km?. This result corroborates
observed population increases following the

provisioning of nestboxes in this region (Aleman &
Laurens 2013). Although our inventory of natural
cavities was not comprehensive, when we included
the availability and use of these natural cavities (in
addition to nestboxes), our conclusions remained
unchanged; breeding density increases with cavity
availability in France but not in Latvia.

Given the ad hoc distribution of nestboxes, we
were unable to test whether Roller density contin-
ues to increase beyond nestbox densities of 15 per
km?. However, over small areas, natural cavities
can reach very high densities in our French study
site, especially in poplar hedges surrounding fruit
orchards. These areas of high cavity availability
have correspondingly high breeding density, and
more extreme instances of ‘semi-coloniality’ have
been reported elsewhere (Butler 2001, Viclav
et al. 2011). Nonetheless, we did find a slightly
negative density-dependent effect (i.e. a positive
effect of nearest-neighbour distance) on nestbox
occupation probability, suggesting that at the terri-
tory-scale, Rollers tend to avoid conspecifics (Kiss
et al. 2017).

Nestboxes have become a central tool for
Roller conservation (Kovacs et al. 2008), in part
because they facilitate monitoring, but also
because of their apparent effectiveness, as indi-
cated by high occupation rates and increases in
local population size (e.g. Ruzi¢ et al. 2014).
However, the long-term viability of these
schemes must be borne in mind. Our results
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suggest that nestboxes with damaged lids (mak-
ing up approximately 12% of all nestboxes at
our French study site in 2015) are twice as likely
to remain empty compared with intact boxes. If
sufficient funds cannot be secured to ensure
maintenance and replacement, then the conserva-
tion gains attributable to nestbox schemes may
be short-lived. The negative density-dependent
effect on nestbox occupation probability suggests
that Rollers avoid proximity to conspecifics. High
nestbox densities may force Rollers into inter-
and intraspecific competition, and we suspect
that the high egg loss rates observed in France
may be due as much to competition as to preda-
tion. Additionally, evidence from Spain suggests
that exposed (i.e. unconcealed) nestboxes may
present an ecological trap by attracting Rollers to
nest-sites in which breeding success is depressed
(Rodriguez et al. 2011), and in Portugal, wooden
nestboxes offer poorer insulation from high
temperatures compared with traditional cavities
in rural mudbrick buildings (Catry et al. 2015).
Nestbox provisioning should therefore be
accompanied by longer-term solutions such as
planting and protecting suitable tree species (Lin-
denmayer et al. 2009) and supporting popula-
tions of primary excavators (Blanc & Walters
2008).

The high local densities observed in France may
not necessarily translate into wider population
increases if nestboxes draw breeders away from
neighbouring breeding sites. Nestboxes — usually
placed on pylons or exposed tree trunks — are con-
spicuous and potentially attractive (Rodriguez
et al. 2011, Kiss et al. 2017), so increases in local
density may reflect the abandonment of natural
cavities, perhaps re-enforced through conspecific
attraction (Véclav et al. 2011). In France, our
observations of high natural cavity occupation
within the study site suggest that this is not the
case, although we cannot rule out that nestboxes
cause a redistribution (rather than an augmenta-
tion) of breeding pair numbers at the regional
scale. At our Latvian study site, there has been
gradual redistribution of Roller nests from natural
cavities to nestboxes, which has facilitated the pro-
tection of nests against predation by Pine Martens
Martes martes. In addition, the narrow entrance
hole diameter excludes Stock Doves Columba
oenas, which otherwise compete with Rollers for
natural cavities.

European Roller breeding ecology 13

Foraging resource limitation

In Latvia, we found no relationship between the
availability of nestboxes and the density of breed-
ing Rollers, with many nestboxes remaining
empty. This suggests that, here, Rollers have
reached a carrying capacity set by some other fac-
tor. Previous studies have demonstrated associa-
tions between insect-rich habitats (as opposed to
more intensively managed ones) and Roller nest-
site use in Spain, Portugal and France (Avilés &
Costillo 1998, Catry et al. 2011, 2017, Rodriguez
et al. 2011, Bouvier et al. 2014) but not Hungary
(Kiss et al. 2017). There is also evidence that vari-
ation in breeding productivity can be explained by
surrounding foraging habitat (e.g. Avilés & Parejo
2004, Kiss et al. 2014), although this is not always
the case (e.g. Rodriguez er al. 2011).

In Latvia, we found positive relationship
between predicted insect biomass and both Roller
breeding density and nestbox occupation. The
availability of insect prey in Latvia is low and
restricted mainly to open habitats (open heaths
and clear-cuts); even the richest land-use types in
Latvia had a lower insect biomass than the poorest
types in France. The clustered distribution of open
habitats and the slight negative effect of nearest-
neighbour distance on nestbox occupation proba-
bility suggest that Rollers are aggregating in
patches of high-quality foraging habitat. In France,
there was no support for an effect of foraging
resource availability on breeding density, and only
a weak effect on nestbox occupation. Clearly, our
ability to detect such an effect depends on there
being sufficient variation in habitat quality at an
appropriate spatial scale, and the fine-scale mosaic
of land-use types in France may result in most
nestboxes being within a few hundred metres of
insect-rich habitat. Alternatively, the higher rates
of occupation by medium-sized resident avian
competitors (Jackdaws and Little Owls) in France
compared with Latvia may prevent higher quality
breeding sites being immediately available to Roll-
ers on arrival. When we assumed that nestboxes
occupied by competitor species were available to
Rollers (i.e. the Roller-other model), the weak
positive effect of foraging resource availability on
nestbox occupation disappeared, suggesting that
competitor species may indeed be tending towards
higher quality breeding sites.

We also detected no positive correlation
between foraging resource availability and breeding
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productivity. In Latvia, contrary to our expecta-
tion, there was no association, and in France the
effect was surprisingly negative. In Latvia, variation
in breeding success was primarily driven by inter-
annual variations in weather, perhaps swamping
any effects of foraging resource availability (which
may be small anyway, given that most nests were
located near areas of open habitat). In France, the
negative relationship between breeding success and
predicted prey biomass during the chick-rearing
period is surprising. One hypothesis which
deserves further attention is that inter- and
intraspecific nest-site competition is elevated in
areas of high foraging habitat quality, with des-
potic interactions resulting in the loss of eggs (or,
we speculate, in some cases in the death of breed-
ing adults).

Although our visual transects were coarsely
analogous to the foraging mode of the Roller, it is
possible that some important taxa went under-
recorded. Beetles, for instance, were poorly repre-
sented in Latvia (28% of biomass) despite being
known to contribute an important part of the Roll-
er’s diet in central and northern Europe (Cramp
1985, Sosnowski & Chmielewski 1996). Beetles
were patchily distributed, often around piles of
dung or dead wood; this low encounter rate does
not lend itself to our relatively short transects.
Similarly, in France we may have under-estimated
cicada abundance (also 28% of biomass), which
can form an important part of Roller nestling diet
(Christof 1991). Cicadas tend to aggregate around
taller vegetation (e.g. poplar and cypress Cupressus
sempervirens hedges, but also vines, scrub and rank
vegetation), often towards field edges. In addition
to this taxonomic-bias, encounter rates may have
varied between habitats and across the course of
the season (e.g. lower detectability in denser vege-
tation). All invertebrate survey methods have their
biases, however (Doxon et al. 2011), and our
visual transects at least provide a quantification of
general terrestrial insect activity. Although we sur-
veyed insects in only 1 year in each country, com-
parable data from 2 years in France suggest that
relative differences between land-uses were rela-
tively consistent between 2014 and 2015, and
unlikely to influence our findings.

Context-dependent conservation

Our results point towards context-dependent priori-
ties for Roller conservation. In France, the

maintenance and expansion of the nestbox scheme
appears sufficient to increase local population size.
If all 1-km? landscapes in our study area contained
15 nestboxes, we would expect breeding density to
increase to approximately 8 pairs/km? (a substantial
increase on the current average of 2.2 pairs/km?). In
Latvia, although the erection of nestboxes has
almost certainly prevented the extinction of this
relict population — in part because they facilitate
active protection against nest predation — we suggest
that efforts should also focus on protecting, improv-
ing and expanding the open habitats which provide
important foraging resources.

We suspect that our findings will extend to
other parts of the Roller’s range, with northerly
populations tending to be the most sensitive to
foraging resources and southerly populations to
nesting resources. Many southern populations have
expanded into suitable foraging habitat following
the provisioning of nestboxes over the last few
decades (Rodriguez et al. 2011, Viclav et al. 2011,
Aleman & Laurens 2013), whereas the provision-
ing of nestboxes has had limited success in Poland
(Sosnowski & Chmielewski 1996), and the small
and isolated population in Estonia became extinct
despite the provisioning of nestboxes (Liititsepp
et al. 2011).

Although our results point to the factors cur-
rently limiting local breeding density, they do not
necessarily explain historical changes in Roller
numbers. We found no evidence of nest-site limita-
tion in Latvia, indicating that availability is cur-
rently sufficient. However, prior to the installation
of nestboxes, nest-site availability may have been a
limiting factor, and probably still is, in suitable for-
aging habitats away from the nestbox scheme.
Black Woodpecker holes are few and far apart, and
often far from appropriate Roller foraging habitat.
Our Latvian study population is somewhat atypical
of the historical national population, which was
until recently widely distributed across the farmed
landscape (Kerus & Racinskis 2008). The cause of
this decline was probably a location-specific combi-
nation of loss of suitable foraging habitat and,
through the removal of large old trees as well as
the decline of the Green Woodpecker Picus viridis
(Birdlife International 2015), loss of nest-sites.

Nestboxes represent the primary conservation
intervention for the European Roller, and probably
account for the ‘actions in several countries
[which] have contributed to national recoveries’,
resulting in the recent down-listing of the species

© 2018 The Authors. Ibis published by John Wiley & Sons Ltd on behalf of British Ornithologists' Union.



from Near Threatened to Least Concern (Birdlife
International 2017). The extent to which the esti-
mated 7000-10 000 breeding pairs in Europe
(Birdlife International 2015) are dependent on
artificial nestboxes is unclear, but taking our esti-
mate of 7500 boxes and an occupation rate of
27.5% (the mean across our two study sites), the
numbers could be significant. Our results suggest
that the efficacy of nestbox installation might vary
across the species’ range, and highlights the need
for longer-term solutions.

Thanks to Lourdes del Horno Sempere, leva Mardega and
Patrick Mayet for help in the field, and to the Groupe
Omnithologique du Roussillon for allowing access to the
French nestbox scheme. Thanks to Jenny Gill, Stuart Bear-
hop and Phil Saunders for useful discussions. T.F. was
funded by an NERC studentship (student number
6109659). Two anonymous reviewers provided useful
comments which improved an earlier version of this paper.
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Le suivi des laro-limicoles coloniaux sur le littoral méditerranéen francais

1) Méthode et biais a I’échelle du site : @ un moment donné

La question est ici : quel est le nombre de couples sur la colonie le jour de mon passage ?
a) Recensement a pied des nids avec ceufs

La méthode la plus précise présentant le moins de biais dans 1’estimation des effectifs des
especes coloniales reste le comptage a pied des nids avec des ceufs. Cette méthode présente,
en outre, I’avantage de se rendre compte sur place du bon déroulement de la reproduction
(présence/absence de nids détruits, d’ceufs prédatés etc.). Cette méthode est d’autant plus
adaptée que les colonies sont denses et peu visibles de 1’extérieur. Il est important de noter
que méme une telle méthode n’est pas exempte d’erreurs comme le montre les méthodes de
double-observateur sur les colonies de grands goélands en Bretagne (fonction de la typologie

de la colonie et des observateurs, le meilleur observateur ne pouvant détecter que 90% des
nids).

C’est pourquoi un ensemble de regle sont a suivre pour limiter les biais et I’'impact du
dérangement occasionné.

Eviter de se rendre sur la colonie :

* les jours de pluie et de fortes chaleurs (recensement en matinée ou soirée),

« en début d’installation, un dérangement précoce pouvant provoquer un abandon de
I’ensemble de la colonie. A distance, pour ’espéce la plus précoce, faire le ratio entre
le nombre d’oiseaux présents et le nombre d’oiseaux en posture d’incubation et ne
réaliser le recensement a pied que lorsque le nombre d’oiseaux en posture
d’incubation dépasse 25%. Ces oiseaux nicheurs reviendront rapidement sur le site de
la colonie et attireront avec eux tous les autres,

e durant I’¢levage des jeunes. L’intrusion de 1’observateur peut entrainer un
déplacement des poussins en dehors de leur nid et induire une mortalité accrue (cas
des poussins qui subissent 1’agression des adultes en voulant rejoindre leur nid apres le
départ de I’observateur). Les poussins de quelques jours sont cependant peu mobiles et
restent dans leur nid malgré le dérangement. C’est la premicre espeéce qui arrive a
I’éclosion qui détermine I’arrét du recensement a pied a la session suivante. Cette
contrainte ne s’applique pas a I’Avocette qui emmene rapidement ses poussins en
dehors du site de la colonie.

Réduire la durée du dérangement (20-30mn max) en :

* adaptant le nombre d’observateurs a la taille de la colonie,

* utilisant un dictaphone pour dicter le contenu des nids en répétant pour chaque nid le
nom de I’espéce et la taille de ponte (gain de temps par rapport a 1’utilisation de
carnet). Attention a I’utilisation du dictaphone (s’assurer de son fonctionnement avant
d’aller sur la colonie, bien parler dans le micro les jours de vent, ne pas parler trop
vite, retranscrire le jour méme sur papier ou informatique le contenu du dictaphone).

Réduire les biais :

* observateur expérimenté (apprentissage) pour notamment distinguer les nids et ceufs
selon les especes,

Nicolas Sadoul, AMV, le 22/04/2014



* en présence de plusieurs observateurs, ils avancent ensemble sur une seule ligne de
facon synchrone en signalant du doigt a leurs plus proches voisins les nids qu’ils
comptent afin d’éviter le double comptage ou les nids non détectés,

* dans le cas des grandes colonies ou de colonies denses, marquage d’un transect au sol
avant de commencer le recensement (utilisation d’une ficelle posée au sol, de canes de
Provence etc.) marquage qui est ensuite enlevé apres le recensement.

Cette méthode est particulierement adaptée pour les goélands, mouettes, sternes et avocettes
nichant sur les ilots, les digues et berges d’étang. Elle est moins adaptée pour les colonies tres
clairsemées, comme souvent les sternes naines installées sur les plages pour lesquelles la forte
distance inter-nids et le caractére cryptique des nids (ceufs de petite taille) rend leur détection
difficile.

Les autres méthodes présentent des biais plus importants mais non quantifiés. Il serait
nécessaire de développer une étude quantitative afin d’estimer les sources d’erreurs et leur
importance respective. En absence de telles études, la validité des résultats provenant de ces
méthodes réclame une certaine prudence.

b) Recensement a distance des oiseaux en incubation

Le recensement a distance des oiseaux en incubation compléte la méthode de recensement a
pied. En effet, cette derni¢re préconise de ne pas se rendre sur les colonies au début de
I’installation (moins de 25% des oiseaux installés) et apres les premieres éclosions (quelque
soit I’espece exceptée 1’Avocette). Le recensement a distance des oiseaux en incubation est
méme préféré au comptage a pied pour les colonies a faible densité dans des milieux offrant
une bonne visibilité (couverture végétale réduite, point d’observation plus haut que la colonie,
distance réduite entre observateur et colonie).

Afin de réduire les biais dus a la non détection des individus (forte sous-estimation, souvent
supérieure a 50%), il est préconisé de :
* utiliser des mémes points d’observation afin que les recensements soient comparables,
e chercher a identifier clairement les individus en incubation des oiseaux au repos
(apprentissage)
* réduire la distance si nécessaire en s’approchant de la colonie avec une cache.

Nicolas Sadoul, AMV, le 22/04/2014



¢) Recensement aérien

Le manque de visibilité et un acces difficile au site de la colonie peuvent rendre les deux
méthodes précédentes inopérantes. C’est le cas notamment des colonies de mouettes installées
dans les roselieres. Le recensement aérien est alors la seule méthode pertinente. Les
comptages sont réalisés sur photo.

Les biais du recensement aérien sont liés a la difficulté de distinguer les individus en
incubation des individus au repos, voire a distinguer les especes. Aussi, la réduction de ces
biais est liée a la qualité des clichés et il est préconisé de :
* voler a 300 pieds au dessus de la colonie,
» utiliser un appareil photo numérique de bonne qualité afin de faire le décompte en
zoomant a 1’écran,
» photographier le plus a la verticale possible de la colonie,
* choisir une météo sans vent pour le confort du vol et éviter les écrans provoqués par la
végétation en mouvement.

2) Méthode et biais a I’échelle du site : sur I’ensemble de la saison

La question est ici : quel est le nombre de couples reproducteurs sur la colonie pour I’année
considérée ?

Il est a noter que le nombre total de couples ayant pondu restera inconnu du fait de la
désynchronisation des installations et de I’impossibilit¢ de distinguer les couples entre eux.
Ainsi, a chaque session de comptage, 1’observateur peut recenser le nombre de couples ayant
pondu avant son passage et encore présents mais ignore le nombre de couples ayant échoué
avant son passage. Méme un marquage individuel des nids lors d’une premicre session de
comptage ne permettra pas de distinguer a la session suivante les pontes des nouveaux
couples venant de s’installer (et qu’il faudrait prendre en compte) des pontes de remplacement
des couples ayant échoué entre les deux sessions sur la méme colonie (et qu’il ne faudrait pas
prendre en compte).

Par conséquent, le mieux que 1’on puisse faire est de recenser le nombre de couples présents
au pic de ponte.

Les petits laro-limicoles coloniaux montrent une forte variation inter-annuelle, inter-colonies
(Figure 1) et inter-spécifique (Figure 2) de leur phénologie. Dans ces conditions, il est donc
impossible de connaitre a I’avance la date du pic de ponte d’une espéce sur une colonie
donnée. Seul un suivi périodique de la nidification peut permettre d’identifier ce pic de
présence a posteriori.

Un recensement hebdomadaire apparait comme le meilleur compromis entre la nécessité de

faire des passages répétés au regard de la vitesse de croissance des effectifs sur les colonies, la
nécessité de réduire I’impact du dérangement et le besoin d’investissement modéré en temps.
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Figure 1 : exemple de variation de la phénologie de reproduction de la Sterne pierregarin sur
trois colonies des salins de Salin de Giraud (source AMV/TdV).
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Figure 2 : exemple de variation de la phénologie de reproduction d’une colonie pluri-
spécifique sur le salin d’Aigues-Mortes en 2008 (source AMV/TdV).
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La figure 2 illustre le déroulement du protocole de recensement sur une colonie au cours
d’une saison. La premiére session de comptage le 4 mai est réalisée a distance (moins de 25%
des oiseaux installés). Durant la seconde session, plus de 25% des oiseaux sont en posture
d’incubation et le comptage est réalisé a pied sur la colonie. Cette méthode est répétée lors des
deux sessions suivantes malgré les premicres éclosions des avocettes le 20 mai (troisiéme
session). A la quatrieéme session, les premieres pontes de Goé¢land railleur et de Sterne caugek
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sont en éclosion. Par conséquent, les comptages seront réalisés a distance lors des sessions
suivantes.

Quand les poussins deviennent thermiquement indépendants des parents et que leur besoin
alimentaire grandit, les parents sont de moins en moins présents sur la colonie. Selon le site, il
peut alors devenir difficile de faire un recensement exhaustif du nombre de couples. Dans ces
conditions, il est préférable de cesser le comptage afin de ne pas sous-estimer le nombre de
couples. De fait, le passage hebdomadaire se limitera a vérifier la présence de la colonie, le
bon déroulement de la nidification en attendant que les poussins soient suffisamment agés
pour estimer le succes de reproduction (voir § 7, « le suivi de la productivité en poussins »).

En cas d’échec de la colonie et abandon du site, se rendre systématiquement a pied sur le
site afin de rechercher tout indice permettant d’identifier les causes d’échec : traces de
mammiferes (chien, renard, sanglier etc.), restes d’ceufs (un trou unique et bien délimité =
prédation par corvidés, ceufs cassés = prédation par goélands, ceufs broyés = prédation par
mammiferes etc.) ou de poussins, indices d’inondation... Ces observations seront notées en
remarque dans la base de données.

Le pic d’abondance varie d’une a trois semaines selon les espéces (tableau 1). Par
conséquent, la période minimale de recensement s’étale de la premiére semaine de mai
(pic le plus précoce des mouettes rieuses) jusqu’a la troisiéme semaine de juin (pic le plus
tardif des sternes naines).

Tableau 1 : variabilité du pic d’abondance pour chaque espéce recensée en Camargue entre
1993 et 2010.

Espéce Minimum Maximum

G. railleur 3% semaine de mai 1¥° semaine de juin
M. rieuse 1¢° mai 4% maj

M. mélanocéphale 3% maj 4% maj

S. pierregarin 3™ mai 2¢me juin

S. naine 4% maj 3™ juin

S. caugek 3™ maj 1% juin

S. hansel 3% maj 2% juin

Avocette 2°™ mai 1° juin

3) Méthode et biais a I’échelle de la région : détection et dénomination des colonies

Le suivi des laro-limicoles coloniaux est appréhendé sur le long terme. Il est ainsi
indispensable que les données soient conservées dans une base de données standardisée
compréhensible par les personnes qui seront en charge du suivi dans 1’avenir.

Chaque site de nidification doit étre localisé précisément et pointé sur une carte. Chaque site
recoit un nom unique et ses coordonnées géographiques sont relevés par GPS afin de pouvoir
étre intégré dans un Systeme d’Information Géographique. Il est recommandé de prendre
comme nom de référence le nom de 1’étang, du marais sur lequel est situé le site et d’y joindre
un numéro ou une lettre. Par exemple, trois ilots occupés sur I’étang de Pavias recoivent les
noms de Pavias 1, Pavias 2, Pavias 3 codés ensuite par PAV_1, PAV 2 et PAV_3 (attention
a ce que les codes restent uniques).
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Il est recommandé que chaque site soit individualisé selon leur entité physique. L’idée est de
pouvoir comprendre le devenir des colonies en fonction de ces entités :

-exemple 1 : deux ilots distinctement séparés I'un de I’autre représente chacun une entité et
recoivent chacun un nom distinct.

-exemple 2 : . deux ilots séparés I’'un de I’autre de quelques metres seulement. Si les ilots
présentent par exemple une végétation différente, il est bon de les distinguer car le succes de
reproduction des colonies pourra étre différent. La situation est similaire si I’un des ilots est
séparé de la berge par un canal profond tandis que 1’autre est séparé de la berge par de faibles
niveaux d’eau, deux situations différentes qui pourront conduire a deux succés de
reproduction différents. Inversement, si les deux ilots sont physiquement similaires, ils
pourront recevoir le méme nom.

-exemple 3 : cas d’une colonie installée sur une digue ou la berge d’un étang. Par convention,
la portion de digue entre deux intersections re¢oit un nom unique. La portion de digue
individualisée peut étre raccourcie en présence d’un repere topographique facilement
identifiable sur le long terme (cf STG 1 et STG_2 ci-dessous).
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Etang de PAVIAS

Il est recommandé de conserver au bureau une cartographie de référence de 1’ensemble des
sites historiques de nidification et d’en emmener une copie sur le terrain afin de repérer
chaque site occupé au cours du suivi et de localiser les nouveaux sites. La carte de référence
pourra ainsi €tre mise a jour a la fin de la saison. Aujourd'hui, en Languedoc-Roussillon, le
CEN L-R fournit cette carte mise a jour a partir de la base de données SIG.

De méme, une cartographie générale des zones prospectées doit étre établie et mise a jour
régulierement. On doit ainsi pouvoir savoir si I’apparition d’une colonie sur un nouveau site
correspond ou bien a la récente colonisation de ce site sur un secteur habituellement prospecté
ou a une colonisation peut étre ancienne du site situé sur un secteur jamais encore prospecté
(extension de la zone de prospection). Les petits laro-limicoles coloniaux sont des espéces trés
mobiles et un fort renouvellement de I’occupation des sites est observé d’une année a 1’autre.
C’est pourquoi le recensement de ces espéces nécessite de couvrir tous les ans et de fagon
hebdomadaire la totalité de la zone de suivi.

Puisque les données récoltées concernent les colonies en activité 1'année considérée, 1'absence
de données concernant les sites historiques de nidification signifie que ces sites n'ont pas été
occupés par des colonies 1'année considérée. Il est entendu que ces sites non occupés ont été
contrlés lors de la prospection par les observateurs et que l'absence de colonie a bien été
constatée.

La détection des colonies varie en fonction de leur taille et des habitats fréquentés. Les petites
colonies de quelques couples peuvent facilement échapper a un observateur. La seule fagon de
réduire la probabilité de rater des colonies est d’apporter une attention particuliere a leur
recherche : chaque étang, lagune, marais doivent étre parcourue a la jumelle, de préférence a
partir de plusieurs points d’observation afin de limiter les angles morts. Ce mode de
prospection doit étre aussi standardisé que possible afin de réduire la variabilit¢ de la
prospection d’une année a 1’autre. Dans 1’impossibilité¢ de transférer verbalement sur le terrain
ce mode de prospection d’un observateur a un autre, 1’idéal serait de pouvoir le formaliser par
écrit (cartographie des trajets et des points d’observation).

Enfin, assurez-vous d’obtenir les autorisations d’acces sur les propriétés avant le début de la
saison afin de pouvoir prospecter I’ensemble de la zone d’étude. En cas de non acceés a un
secteur, le spécifier en remplissant par « ? » le champ « effectif » dans la base de données a
tous les sites historiques de nidification qui n’ont pas été prospectés.
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4) Méthode et biais a I’échelle de la région : bilan régional

La question est ici : quel est le nombre de couples reproducteurs a I’échelle de la région pour
I’année considérée ?

Le décompte des effectifs reproducteurs a 1’échelle d’une région, d’un département ou d’une
localité vise a intégrer les effectifs de toutes les colonies recensées. Dans le cas d’une bonne
synchronisation des colonies, la différence entre 1’effectif au pic d’abondance et la somme des
effectifs maximaux de chaque colonie est minime. Dans I’exemple de la Mouette
mélanocéphale (Figure 3), leffectif au pic d’abondance est de 533 couples alors que la
somme des effectifs max de chaque colonie est de 534 couples.

Figure 3 : Evolution du nombre de nids de la Mouette mélanocéphale en 2008 en Camargue
(source AMV/TdV)
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Inversement, en présence d’une forte désynchronisation, la différence entre les deux
estimations peut €tre importante. Dans I’exemple de la Sterne pierregarin (Figure 4), I’effectif
au pic d’abondance est de 582 couples alors que la somme des effectifs max de chaque
colonie (cerclés en orange) est de 860 couples !
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Figure 4 : Evolution du nombre de nids de la Sterne pierregarin en 2008 en Camargue.
Chaque colonie est représentée d'une couleur différente (source AMV/TdV)
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Quelle estimation est la plus proche de 1’effectif réel ?

L’effectif au pic d’abondance est une sous-estimation de 1’effectif réel car il ne prend en
compte ni les couples précoces ayant échoué et qui n’ont pas re-pondu avant le pic, ni les
couples tardifs qui ont pondu apres le pic. Non biaisé par le double-comptage (probabilité de
compter deux fois les mémes couples), cet estimateur peut étre considéré comme I’effectif
reproducteur minimum (dans I’exemple de la Sterne pierregarin de la figure 4, on peut tre str
qu’il y avait au minimum 582 couples puisqu’ils étaient tous installés au méme moment).

L’estimation des effectifs par la somme des effectifs maximaux de chaque colonie présente
I’inconvénient majeur d’étre fortement dépendant du taux de réinstallation des colonies : en
I’absence de réinstallation, c’est I’estimateur le plus juste car il prend en compte les colonies
précoces et tardives ; en présence d’un taux de réinstallation important, tous les oiseaux qui
ont échoué sur un site pour se réinstaller sur un autre sont comptés deux fois. Cet estimateur
peut étre considéré comme 1’effectif reproducteur maximum.

La réinstallation et la redistribution des couples ayant échoué en début de saison est un
phénomene fréquent chez les petits laro-limicoles coloniaux. C’est lui qui est responsable en
grande partie de la désynchronisation des colonies.

Par conséquent, I’estimation des effectifs au pic d’abondance est le moins biaisé et donc le
plus appropriée chez ces espéces. Les résultats peuvent cependant étre présentés sous forme
de fourchette (effectif 2008 de la Sterne pierregarin = 582 — 860 couples), 1’effectif réel étant
trés certainement compris entre ces deux estimateurs et plus proche du premier que du second.
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5) Compilation des données

Le résultat de chaque comptage est compilé dans la feuille « Recensement » du fichier excel
intitulé « Recensement laro-limicoles ».

Ce fichier est la mémoire du recensement et doit contenir toutes les informations pertinentes
relevées au cours de la saison.

Chaque ligne correspond au recensement d’une espece sur une colonie a une date donnée. Les
colonnes suivantes (présentées ici en ligne) sont a compléter :

Intitulé des colonnes Explication de remplissage Exemple

Localité Nom de la localité Salin de Giraud

Etang Nom de I'étang Etang de Pavias

Colonie Nom de code des colonies PAV_1

X Coord. géographique X (WGS84 décimaux) 4,704329

Y Coord. géographique Y (WGS84 décimaux) 43,361433

Date Date de 'observation 25/05/2011

Semaine N° de semaine calendaire 21
Goéland railleur Lg
Goéland d'Audouin La
Mouette rieuse Lr
Mouette mélanocéphale Lm

Espéce Sterne pierregarin Sh
Sterne naine Sa
Sterne caugek Ss
Sterne hansel Sn
Avocette élégante Ra

Consignes :

« Colonie » : un nom unique par site de colonie.

« X » : longitude ; « Y » : latitude ; sur le GPS, prendre la projection Longitude/Latitude en
WGS84. Sur Google Earth, cliquer dans le menu sur Outils puis Options et choisir dans 'objet
Afficher lat/long l'onglet Degrés décimaux.

« Semaine » : correspond au N° de semaine sur une année.

« Espece » : prendre 'abréviation du nom de I'espéce basée sur les premicres lettres du nom
latin.
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Intitulé des Explication de remplissage
colonnes
4 | VIDE (1) Nombre de nids vides

PRED (2) Nombre de nids prédatés
PERD (3) Nombre de nids perdus : ceufs froids, perdus etc.
01 (4) Nombre de nids a 1 ceuf
02 (5) Nombre de nids a 2 oeufs
03 (6) Nombre de nids a 3 ceufs
04 (7) Nombre de nids a 4 ceufs
05 (8) Nombre de nids a 5 ceufs

Contenu des 06 (9) Nombre de nids a 6 ceufs

nids lors du o7 (10) Nombre de nids a 7 ceufs

passage a 0O1P1 (11) Nombre de nids avec 1 ceuf et 1 poussin

pied 01P2 (12) Nombre de nids avec 1 ceuf et 2 poussins
01P3 (13) Nombre de nids avec 1 ceuf et 3 poussins
0O2P1 (14) Nombre de nids avec 2 ceufs et 1 poussin
02P2 (15) Nombre de nids avec 2 ceufs et 2 poussins
03P1 (16) Nombre de nids avec 3 ceuf et 1 poussin
P1 (17) Nombre de nids avec 1 poussin
P2 (18) Nombre de nids avec 2 poussins
P3 (19) Nombre de nids avec 3 poussins
P4 (20) Nombre de nids avec 4 poussins

Y |P5 (21) Nombre de nids avec 5 poussins

A distance NID (22) Nombre de nids ou de couples quand comptés a distance

TOTAL Somme des colonnes (4) a (22)
Consignes :

« PRED » et « PERD » : correspond au nombre de nids, et non au nombre d'ceufs, prédatés ou
perdus. Le nombre d'ceufs peut étre indiqué dans la colonne Remarques.

« NID » : c'est la colonne a remplir pour les comptes a distance ou par survol et comptabilise
le nombre de couples reproducteurs. Attention, aprés les premiéres éclosions, il peut étre
difficile de comptabiliser les couples avec poussins. Deux cas de figure :

1) le nombre de couples peut étre recensé avec assurance : ou bien la colonne NID peut
contenir le nombre de couples (= couples en incubation + couples avec poussins), ou bien
la colonne NID ne prend en compte que le nombre de nids en incubation a la condition
que les colonnes P1, ..., P5 soient remplies avec le nombre de nids avec 1 poussin, ..., 5
poussins.

2) le nombre de couples ne peut pas étre recensé avec assurance (voir § 2 page 5) : dans
ce cas, le comptage n'est pas réalisé et les colonnes NID ou P1, ..., PS ne sont pas
remplies. Seule la colonne « Remarques » est complétée par un commentaire sur 1'état
de la colonie (RAS par exemple), ou une estimation approximative du nombre de
poussins ou le nombre de couples en incubation.

« TOTAL » : correspond a la somme des nombre de nids actifs (avec des ceufs ou des
poussins) et du nombre de nids comptés a distance. Ne prend pas en compte les nids vides
perdus ou prédatés.
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Quand le nombre de couples ne peut pas étre recensé avec assurance (voir § précédent), cette
colonne est vide.

Intitulé des colonnes Explication de remplissage Exemples
Rq Observations sur le déroulement de la| Traces de renard
reproduction et les causes d’échec.
Obs Nom de ou des observateur(s) CPN
A pied P
Type comptage A distance D
A distance avec une cache C
Mixte (a pied et a distance) M
Survol S
Compte des Pu 1sem Nombre de poussins agés d'1 semaine 12
poussins Pu 2sem Nombre de poussins agés de 2 semaines 10
pour‘le Pu 3sem Nombre de poussins agés de 3 semaines 8
succeés de = Nombre d ins A0ds de 4 - >
reproduction u 4sem ombre de poussins agés de 4 semaines
Pu volants Nombre de poussins volants 0
Consignes :

« Rq » : Toute information pertinente sur le déroulement de la reproduction. En l'absence de
comptage, voir la consigne se référant a la colonne NID. En cas d’échec de la colonie et
abandon du site, se rendre systématiquement a pied sur le site afin de rechercher tout
indice permettant d’identifier les causes d’échec (voir § 2 page 5).

«Pu Isem », ... « Pu volants » : ces colonnes indiquent le nombre de poussins recensés par
catégorie d'age lors de 1'estimation du succés de reproduction. Elles permettront de remplir la
feuille « Productivité » (voir § 7 « Le suivi de la productivité en poussins ») du fichier excel
« Recensement laro-limicoles ».

6) Synthese pour I'estimation des effectifs reproducteurs régionaux

La feuille « Recensement » du fichier excel « Recensement laro-limicoles » une fois remplie
permet de construire la synthése des données pour estimer les effectifs régionaux de chaque
espeéce. Vous pouvez la construire pour votre propre territoire de recensement mais la
démarche prend toute sa valeur une fois que l'ensemble des données régionales sont
compilées.

Pour chaque espéce, la construction de la synthése du suivi se fait automatiquement en
utilisant dans le menu Outils de Excel « Tableaux croisés dynamiques » ou dans le menu
Données de Libre Office « Table de Pilote ».

En prenant en compte les colonnes « Espéce », « Semaine », « Colonie » et « TOTAL », on
peut alors produire pour chaque espéce un tableau présentant les effectifs reproducteurs
(TOTAL) par semaine (en colonne) et par colonie (en ligne).

Ce tableau permet de visualiser 1'évolution hebdomadaire des effectifs de l'ensemble des
colonies et de déterminer l'effectif maximal observé sur chaque colonie. La somme des
effectifs hebdomadaires de chaque colonie (somme sur chaque colonne) permet en outre de

calculer l'effectif hebdomadaire de la population et de déterminer le pic d'abondance et son
effectif.
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Selon les colonies, le nombre de recensement hebdomadaire varie. Par exemple, les colonies
recensées par photographie aérienne ne sont couvertes au mieux que par deux passages au
cours de la saison. De méme, apres 1'éclosion des poussins, il est souvent difficile de recenser
le nombre de couples. Aussi, les séries hebdomadaires de comptage présentent des trous. Des
régles empiriques ont été établies afin d'extrapoler un effectif théorique en I'absence de
données. Ces régles sont appliquées principalement sur les semaines de recensement qui
entourent le pic d'abondance de I'espece et sont négligées quand on s'éloigne de ce pic.

Les régles d'extrapolation ne sont données ici qu'a titre d'information afin de montrer
I'importance de noter certaines informations dans la feuille « Recensement ».

Exemple de tableau de synthése du suivi :

Colonie Semaine Max
19 20 21 22 23 24 25 26
BEA_20 0 9 9 0 9
FAN_3 0 2 7 9 6 6 6 9
GAR_6 22 22 52 81 65 56 40 24 81
JCO_3 0 1 0
JCO_4 0 5 22 20 1 0 22
JCO_7 19 53 97 97 97 97 97
MUL_6 5 17 39 46 42 42 42 46
PAV_1 0 1 2 2 2 3 4 4
PEB_3 1 1 1 1 1 1
PRA_3 0 4 0 4
PRA_5 0 1 1 1 1 1 1
QUA_4 0 5 6 0 1 2 1 6
RAS_11 0 1 2 3 7 7
STA_23 17 17 8 0 17
STA 4 0 2 2 1 0 2
STG_1 0 10 21 23 37 37 37
STG_13 2 1 1 2
STG_14 0 4 0 4
VAG_5 0 3 0 3
VIG_3 2 2 0 2
Somme 63 130 241 269 248 239 134 80 355

Signification du code couleur :

Noir : Recensement des nids a pied

Bleu : Recensement a distance

Jaune : Premiéres éclosions

Rouge : Effectif extrapolé quand la colonie n'est pas contrdlée ou n'est pas recensée.

Cas d'un trou entre deux données : ici, la présence de la colonie est certaine. Le report est
calculé par la moyenne entre les deux comptages, rapportée au nombre de semaines
manquantes selon une progression linéaire.

Colonie 21 22 23 24 25 26 27
PAV_1 8 12 16
PAV_2 8 11 14 17

Cas d'un trou en début ou fin d'une série de données : en l'absence d'information sur la
présence ou non de la colonie, un report de I'effectif recensé la semaine précédente (en fin de
série) ou la semaine suivante (en début de série) est effectué. Quand la colonie est présente
(notée dans la colonne « Remarques ») mais non recensée, le report peut alors étre effectué
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sur une semaine supplémentaire (c'est la cas notamment en fin de série quand la colonie cesse
d'étre recensée a cause de la présence des poussins).

Colonie 21 22 23 24 25 26 27
SDG _1

SAM_4 8 8 6 6

SAM_8 24 48 54 54 54

Remarquez ’importance de noter I’absence de colonie (TOTAL = 0) pour le décompte

de Peffectif total qui évite de faire une extrapolation inappropriée (exemple de la colonie
SAM 4 ci dessous).

Colonie 21 22 23 24 25 26 27
SDG._1 2 2 2

SAM 4 0

SAM_8 24 48 54 54 54

Cas de l'observation d'éclosion sur la colonie : I'observation d'éclosion ou des permiers
poussins une semaine donnée (dans les colonnes qui concernent le compte de nids avec
poussins ou dans la colonne « Remarques ») permet de savoir que les premiers couveurs
¢taient présents sur le site depuis un nombre de semaine correspondant & la durée de
l'incubation (2 semaines pour la sterne naine, 3 semaines pour les autres especes) + 1'age des
poussins observés. Le report est donc effectué en conséquence.

Si l'observation est faite lors d'un comptage a pied, les poussins ont moins d'une semaine et le
report n'est que sur la durée de I'incubation (cas de PAV_2 ci-dessous).

Si 'observation est faite a distance sans information sur 1'age des poussins, il est suppos¢ que
les poussins sont agés d'au moins une semaine (avant, ils restent dans le nid et sont
difficilement visibles). Le report est donc effectué¢ sur 1 semaine supplémentaire par rapport a
la durée d'incubation (cas de PAV 1 ci-dessous).

Si I'age des poussins est précisé, le report = durée d'incubation+age des poussins.

Colonie 21 22 23 24 25

PAV_1 poussins observés a distance en sem25 13 13 13 13 16

PAV_2 compté a pied en sem25 23 23 23 25
14

Nicolas Sadoul, AMV, le 22/04/2014




7) Le suivi de la productivité en poussins

La variation des effectifs reproducteurs répond a un grand ensemble de facteurs, locaux ou
externes, et n’est pas un indicateur suffisamment fiable de 1’état de santé d’une population
locale. Outre qu’une décroissance des effectifs peut subvenir avec un temps de latence de
plusieurs années suite a des problémes locaux, le mouvement des individus entre populations
peut empécher toute détection de problemes de conservation. Ainsi, une forte immigration
peut entrainer une forte croissance des effectifs reproducteurs sur une localité alors que
localement les colonies présentent une production en poussins insuffisante pour assurer, a elle
seule, le maintien de la population. C’est le cas par exemple du Goéland railleur.

A ce titre, le succés de la reproduction est un parametre de premier intérét car il dépend
en grande partie des facteurs locaux (alimentation, prédation etc.) et répond de facon
immédiate aux changements.

Le succes de la reproduction s’exprime a proprement parlé a partir d’un échantillon de nids
marqués a partir desquels on estime le nombre de poussins parvenus jusqu’a 1’envol. Cette
approche scientifique requiert un investissement en temps important et des dispositifs de
terrain (marquage des poussins au nid, construction d’enclos autour de chaque nid) souvent
incompatible avec le besoin de tranquillité des colonies.

Une autre approche, moins précise, consiste a rapporter le nombre total de poussins produits
avant I’envol sur le nombre total de couples estimés durant le recensement. Cette méthode
laisse place a une faible précision de la productivité en poussins et ne permet pas de distinguer
de petites différences entre colonies. Mais elle permet cependant de savoir si la reproduction a
¢té nulle, médiocre ou plutdt bonne sur une colonie. Ce niveau de précision parait suffisante
par rapport aux objectifs de conservation que 1’on se fixe au départ.

M éthode

Le but est ici non pas de recenser le nombre maximal de poussins, proches de I’enval,
produits sur une colonie mais de recenser le nombre de poussins proches de I’envol
produit par les couples recensés & un moment donné. Ce moment correspond le plus
souvent a celui ou |’ effectif reproducteur est le plus important dans une semaine proche des
éclosions (semaine 3 dans |’ exemple ci-dessous). Tous les poussins issus des couples qui se
sont installés apres cette semaine ne doivent pas étre pris en compte.

C'est pourquoi, dans I'absolu, il n'est pas nécessaire de recenser les poussins toutes les
semaines. Puisgu’il faut donner le temps aux poussins de grandir, leur compte ne commence
gue 3 a 4 semaines apres les premiéres éclosions (semaine 8 ci-dessous), c'est a dire au
moment ou les premiers poussins éclos (ala semaine 4) en sont a leur 4°™ semaine et proches
de I’envol. Pour la Sterne naine dont le développement des jeunes est plus rapide, faire le
premier recensement 3 semaines aprés les premiéres éclosions.

Afin d optimiser la qualité du compte des poussins, I'utilisation d'une cache mobile et portable
est fortement recommandée pour réduire la distance entre I'observateur et la colonie. Les
poussins se cachent souvent dans le végétation, aussi prenez le temps de compter en observant
le nourrissage par les parents (les poussins sortent alors de |a végétation).

L es poussins sont recenses par classe d'ége d’ une semaine a partir de criteres de plumage :
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Semaine 1: plumage en duvet

Semaine 2: mue du ventre (apparition plumes sur le ventre)
Semaine 3: mue de la téte

Semaine 4: plumage complet (ou presque)

Dans |’exemple ci-dessous, le but est d’ estimer le nombre de poussins proches de I’ envol
produits par les 151 couples recensés en semaine 3. Ces 151 couples rassemblent les oiseaux
ayant pondu en semaine 1, 2 et 3. Durant la semaine 8, sont observés les poussinsde 1 a 4
semaines. Les poussins de 4 semaines sont ceux parvenus al’ éclosion la semaine 4, issus des
caufs pondus par les 70 couples installés en semaine 1. De méme, les poussins de 3 semaines
sont ceux issus des oaufs pondus en semaine 2 etc. La somme total de ces poussins comptés en
semaine 8 est de 110 poussins.

Sem1 Sem2 Sem3 Sem4 Sem5 Sem6| Sem7 Sem8 Sem?9

N couples @ @ 147 135 | 121 146 153

N poussin 1 sem. 5

4
N poussin 2 sem. :r>\ 3
N poussin 3 sem. ™ \23
N poussin 4 sem. [ @ 38

N poussin wlants 0 %41

Sjmme = 110 102

Sous-estimation

Sous-estimation

Le nombre de poussins de 1 et 2 semaines est fortement sous-estimé car ils sont souvent a cet
age peu mobiles et cachés dans la végétation. Aussi, pour compléter ce compte, un second
recensement est réalisé une semaine plus tard. Les poussins de 2 semaine en semaine 8 ont
donc trois semaines en semaine 9. Mais les poussins qui avaient alors 4 semaine en semaine 8
sont volants en semaine 9 et leur déplacement ponctuel hors de la colonie fait en sorte que
leur nombre est cette fois sous-estimé.

Les effectifs des poussins recensés (ici en sem 8 et 9) sont reportés dans les colonnes « Pu
1sem, ... Pu volants » de la feuille « Recensement » du fichier de données. Ils sont ensuite
utilisés pour la calcul de productivité.

Estimation de |a productivité

La productivité est calculée a partir des comptes de poussins les moins biaisés. Dans
I'exemple ci-dessus, le compte final ne retient que les poussins de 3 et 4 semaines de la
semaine 9 et les poussins de 4 semaines delasemaine 8 :

53 + 38 + 23 = 114 poussins.
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La productivité de la colonie est donc :

114 poussins/ 151 couples = 0,75 poussin par couple.

A noter que les 8 poussins de 1 et 2 semaine en semaine 9 ne sont pas pris en compte car issus
d ceufs pondus aprés la semaine 3.
Du fait de la faible précison des recensements a distance, le nombre de poussins est
généraement sous-estimé. |l est alors préférable de rendre compte de la productivité sous

forme de fourchette :

Classe de |Productivité observée (P) N jeunes min N jeunes max

productivité
0 aucun poussin al’envol 0 0
1 0< P <0,1 poussin par couple N couples* 0,01 N couples* 0,1
2 0,1<P<05 poussin par couple N couples* 0,11 N couples* 0,5
3 05<Px1 poussin par couple N couples* 0,51 N couples* 1
4 1,1 <P <1,5poussin par couple N couples* 1,1 N couples* 1,5
5 P> 1,5 poussins par couple N couples* 1,6 N couples* 2

Dans I'exemple ci dessus, la productivité estimée a 0,75 poussin par couple correspond au
code de productivité 3 et le nombre de poussin a I’envol doit ére compris entre 77 (151 *
0,51 =77) et 151 poussins (151*1 = 151).

Le résultat de chaque comptage est compilé dans le fichier excel intitulé « Recensement laro-
limicoles », a la feuille « Productivité ». Chaque ligne correspond au résultat de productivité
d’une espeéce sur une colonie a une date donnée. Les colonnes suivantes (présentées ici en
ligne) sont a compléter :

Intitulé des colonnes Explication de remplissage Exemple
Localité Nom de la localité Salin de Giraud
Etang Nom de I'étang Etang de Pavias
Colonie Nom de code des colonies PAV_1
Goéland railleur Lg
Goéland d'Audouin La
Mouette rieuse Lr
Mouette mélanocéphale Lm
Espéce Sterne pierregarin Sh
Sterne naine Sa
Sterne caugek Ss
Sterne hansel Sn
Avocette élégante Ra
Date Date du recensement des couples pris en compte 25/06/2011
Année Année du recensement 2011
Nombre de couples [Nombre de couples pris en compte 151
IAbsence d'éclosion 0
Eclosion Présence d'éclosion 1
Inconnu 9
N poussins observés [Nombre total de poussins recenseés sur les deux visites 114
Productivité Code productivité 3
N Jeunes min Nombre min de jeunes calculé a partir du code productivité 77
N jeunes max Nombre max de jeunes calculé a partir du code productivité 151

17

Nicolas Sadoul, AMV, le 22/04/2014



Il parait illusoire de prétendre estimer le succes de toutes les colonies méme s'il est estimeé sur

une partie d'entre elles durant le suivi des effectifs: en effet, toutes les colonies ayant

échoué avant |’ envol doivent étre prises en compte.

Parmi les colonies qui amenent des poussins a l’enval, il est souvent nécessaire de faire une

sélection. Naturellement, la productivité des colonies ou le compte des poussins est

impossible ne sera pas estimée. Si, faute de temps, vous ne pouvez réaliser cette estimation

sur les autres colonies, choisissez en priorité :

- lescoloniesinstallées sur desilots ayant fait I’ objet d’aménagement depuis 2007, afin
de mesurer la pertinence des aménagements. L e suivi de ces colonies est prioritaire.

- lescoloniesles plus grandes, qui pourraient contribuer de la fagon la plus significative sur
la production totale en poussins,

- les colonies sur lesquelles la productivité a été calculée I’ année précédente, afin d avoir
une mesure de |’ évolution de la productivité entre les années.
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Appendix 2: Bayesian models

MODEL Al

model

{

### biological parameters ###

# clz = Pr(colonization)

# abd = Pr(abandonment)

### define transition probabilities (math. parameters) ###
for (i in 1:N)

{

for (k in 1:K)

{

p[1,i,k,1] <- 1-pba[K]

p[1,i,k,2] <- pba[k] * (1-clz[i,k])
p[1,i,k,3] <- pba[k] * clz[i,k]
p[2,i,k,1] <- pbna[K]

p[2,i,k,2] <- (1-pbna[k])*(1-clz[i,Kk])
p[2,i,k,3] <- (1-pbna[k])*clz[i,k]
p[3,i,k,1] <- pbna[K]

p[3.i,k,2] <- (1-pbna[k])*abd[i,k]
p[3.i,k,3] <- (1-pbna[k])*(1-abd[i,k])

}
}
### covariate dependence - type of site ###
for (i in 1:N)
{
for (kin 1:K)
{
# effect of island type on prob. of colonization
logit(clz[i,k]) <- coef.clz[1] + coef.clz[2] * type[i,2]
# effect of island type and colony size the year before on prob. of abandonment
logit(abd[i,k]) <- coef.abd[1] + coef.abd[2] * type]i,2] + coef.abd[3] * size[i,k]
¥
}

### likelihood ###
#y is the dataset

for (i in 1:N)
{
for (j in 2:(K+1))
{
yli.j] ~ deat(p[y[i,j-1].i,j-1,1:3])
¥
}
Hit# priors #
# colonization
for (iin 1:2){

coef.clz[i] ~ dnorm(0,0.001)
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}

# abandonment

for (iin 1:3){

coef.abd[i] ~ dnorm(0,0.001)}
}

# pba and pbna

for (k in 1:K)

{pba[k] ~ dunif(0,1)

pbnalk] ~ dunif(0,1)

}

}

MODEL A2

model

{

### define transition probabilities (math. parameters) ###
for (i in 1:N)

{

for (k in 1:K)

{

p[1,i,k,1] <- 1-pba[K]

p[1,i,k,2] <- pba[k] * (1-clz[i,k])
p[1,i,k,3] <- pba[k] * clz[i,k]
p[2,i,k,1] <- pbna[k]

p[2,i,k,2] <- (1-pbna[k])*(1-clz[i,Kk])
p[2,i,k,3] <- (1-pbna[k])*clz[i,k]
p[3.,i,k,1] <- pbna[K]

p[3.i,k,2] <- (1-pbna[k])*abd[i,k]
p[3.i,k,3] <- (1-pbna[k])*(1-abd[i,k])
}

¥
### covariate dependence ##

for (iin 1:N)

{

for (kin 1:K)

{

# effects on prob. of colonization — occupation previous year, type of site

logit(clz[i,K]) <- coef.clz[1] + coef.clz[2] * species[i,k] + coef.clz[3] * type[i,2]

# effects on prob. of abandonment — size of the colony previous year, type of site, breeding
outcome previous year

logit(abd[i,k]) <- coef.abd[1] + coef.abd[2] * effectif[i,k] + coef.abd[3] * type]i,2] +
coef.abd[4] * repro_e[i,K]

}

}
### likelihood ###

for (iin 1:N)
{

287



for (j in 2:(K+1))
{
y[i.j] ~ deat(p[y[i,j-11.i,j-1,1:3])
}

}
Ht# priors ##

# abandonment

for (iin 1:4){

coef.abd[i] ~ dnorm(0,0.001)}

# colonization

for (i in 1:3){

coef.clz[i] ~ dnorm(0,0.001)}

# pba and pbna

for (k in 1:K)

{pba[k] ~ dunif(0,1)

pbnalk] ~ dunif(0,1)

}

clz.intercept<-coef.clz[1]
clz.type<-coef.clz[1]+coef.clz[3]
clz.species<-coef.clz[1]+coef.clz[2]
abd.intercept<-coef.abd[1]
abd.effectif<-coef.abd[2]
abd.type<-coef.abd[1]+coef.abd[3]
abd.repro<-coef.abd[1]+coef.abd[4]

}

MODEL B1

model

{

### define transition probabilities (math. parameters) ###
for (i in 1:N)

{

for (k in 1:K)

{

p[1,i,k,1] <- 1-pba[K]
p[1,i,k,2] <- pba[K] * (1-clz[i])
p[1,i,k,3] <- pba[k] * clz[i]
p[2,i,k,1] <-0

p[2,i,k,2] <- 1-clz]i]

p[2,i,k,3] <- clz[i]

p[3.i,k,1] <- 0

p[3.i,k,2] <- abd[K]

p[3,i,k,3] <- 1-abd[K]

}

¥
### covariate dependence ###

for (iin 1:N)
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{

# effects on prob. of colonization — shape of the island, depth of the water around the island,
# substrate type on the island, vegetation cover (covarl[i,1]), area of the island (covar[i,2]) and
#distance to the shore (covarf[i,3])

logit(clz[i]) <- coef.clz[1] + coef.clz[2] * shape]i,2] +

coef.clz[3] * Cdepth[i,2] + coef.clz[4] * substrate[i,2] + coef.clz[5] * substrate[i,3]+
coef.clz[6] * covarli,1] + coef.clz[7] * covar]i,2] + coef.clz[8] * covar[i,3]

}
### likelihood ###
for (i in 1:N)
{
for (j in 2:(K+1))
{
y[i.j] ~ deat(p[y[i,j-1].i,-1,1:3])
}
}
H#it priors #i#
# availability
for (kin 1:K)

{pba[k] ~ dunif(0,1)

# abandonment

abd[k] <- abdtemp

}

abdtemp ~ dunif(0,1)

# colonization

for (i in 1:8){coef.clz[i] ~ dnorm(0,0.001)}
## OUTPUT #i#
clz.intercept<-coef.clz[1]
clz.stretched<-coef.clz[1]+coef.clz[2]
clz.deep<-coef.clz[1]+coef.clz[3]
clz.shell<-coef.clz[1]+coef.clz[4]
clz.sand<-coef.clz[1]+coef.clz[5]
clz.vegetation<-coef.clz[6]
clz.area<-coef.clz[7]
clz.distance<-coef.clz[8]

}

MODEL B2

model

{

### define transition probabilities (math. parameters) ###
for (iin 1:N)

{

for (kin 1:K)

{

p[1,i,k,1] <- 1-pba[K]

p[1,i,k,2] <- pba[K] * (1-clz[i])
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p[1,i,k,3] <- pba[k] * clz[i]
p[2,i,k,1] <-0

p[2,i,k,2] <- 1-clz[i]
p[2,i,k,3] <- clz]i]
p[3.i,k,1] <-0

p[3,i,k,2] <- abd[K]
p[3,i,k,3] <- 1-abd[k]

¥

¥
##H# covariate dependence ##

for (iin 1:N)
{

# effects on prob. of colonization — shape of the island, depth of the water around the island,

#vegetation cover (covar[i,1]), area of the island (covar[i,2]) and distance to the shore

#(covarl[i,3])

logit(clz[i]) <- coef.clz[1] + coef.clz[2] * shape[i,2] +coef.clz[3] * Cdepth[i,2] +
coef.clz[4] * covar]i,1] + coef.clz[5] * covar]i,2] + coef.clz[6] * covar[i,3]

}
### likelihood ##

for (i in 1:N)
{
for (j in 2:(K+1))
{

y[i.,j] ~ deat(p[y[i,j-1],i,j-1,1:3])

}

}
Ht# priors #

# availability

for (kin 1:K)

{pba[k] ~ dunif(0,1)

# abandonment

abd[K] <- abdtemp

}

abdtemp ~ dunif(0,1)

# colonization

for (i in 1:6){coef.clz[i] ~ dnorm(0,0.001)}
### OUTPUT ###
clz.intercept<-coef.clz[1]
clz.stretched<-coef.clz[1]+coef.clz[2]
clz.deep<-coef.clz[1]+coef.clz[3]
clz.vegetation<-coef.clz[4]
clz.area<-coef.clz[5]
clz.distance<-coef.clz[6]

}
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RESUME

Pour faire face aux changements rapides de I'environnement induits par 'Homme, de
nombreuses politiques publiques de protection de la nature ont été mises en place. Parmi
celles-ci, les mesures compensatoires conduisent a restaurer des habitats d’espéces, qui
peuvent cependant créer des pieges écologiques. Ce risque est particulierement grand
pour les dispositifs artificiels, largement plébiscités, dont il est aujourd’hui crucial
d’évaluer I'impact sur les populations. Dans cette thése, a travers les exemples du Rollier
d’Europe et des Laridés coloniaux nichant dans le Sud de la France, je montre que le test
de I'hypothése de piege écologique est bien adapté a I'évaluation des dispositifs
artificiels, et est généralisable a d’autres contextes. L’étude de mécanismes de création
des pieéges permet également la formulation de recommandations. Je propose une
démarche adaptative pour la conception, la mise en ceuvre et I'évaluation des projets de
restauration et de compensation écologique.
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Coracias garrulus ; nichoir ; cavité naturelle ; ilot artificiel ; dynamique d’occupation ;
conservation

ABSTRACT

In order to cope with the human induced rapid environmental changes, many public
actions for the protection of nature have been undertaken. Among these are those
biodiversity offsetting measures that can enable the restoration of species habitats.
These can however create ecological traps. This risk is particularly great for artificial
devices which have been widely acclaimed but whose impact on the target populations is
often untested. In this thesis, | use the examples of the European roller and the colonial
Laridae breeding in the south of France, to show that the test of the ecological trap
hypothesis is well adapted to the evaluation of artificial devices, and is generalizable to
other contexts. The study of trap creation mechanisms also allows the formulation of
good practice recommendations. | propose an adaptive approach for the design,
implementation and evaluation of restoration and biodiversity offsetting projects.
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