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Résumeé

Les suivis écologiques permettent de collecter des données et d’acquérir des connaissances sur les especes ou les écosys-
témes. Les suivis écologiques constituent la base sur laquelle s’organise la gestion de la biodiversité. Aujourd’hui, ces
suivis se font dans le contexte d’une diversification des échelles d’analyse des enjeux de conservation, et d'une complex-
ification des dynamiques institutionnelles en lien avec la collecte de données écologiques. En Méditerranée francaise,
une trentaine d’Aires Marines Protégées (AMP) forment un maillage de la facade maritime. Ces AMP collectent des
données et ceuvrent pour la protection de la biodiversité marine, chacune a son échelle et avec ses moyens. Pour de
nombreux enjeux touchant a la protection de la biodiversité marine, I’échelle écologique pertinente est celle de la
facade Méditerranéenne. C’est par exemple le cas pour les especes mobiles comme les mammiferes marins.

Dans ce contexte, acquérir des connaissances écologiques a large échelle a partir de données collectées par une mul-
titude d’acteurs soulévent deux grands enjeux. Premiérement, un enjeu opérationnel et politique consiste a impli-
quer et coordonner les institutions et les acteurs qui collectent les données écologiques. Deuxiemement, un enjeu
méthodologique réside dans la capacité a proposer des outils statistiques pouvant produire des indicateurs écologiques
robustes a partir de plusieurs protocoles de suivis écologiques. Durant cette these, jai souhaité proposer I'étude si-
multanée de ces deux enjeux, opérationnel et méthodologique, en mettant en place une approche interdisciplinaire
mobilisant sciences sociales et écologie statistique. I'analyse est centrée sur les suivis écologiques du grand dauphin
(Tursiops truncatus) réalisés en Méditerranée francaise.

En réalisant des entretiens semi-directifs avec les agents des AMP de Méditerranée francaise, j’ai développé une réflex-
ion sur la place des données écologiques dans le fonctionnement des AMP et dans le quotidien des agents qui y
travaillent. Les entretiens et la collaboration avec les professionnels de la biodiversité ont aussi permis d’identifier des
besoins méthodologiques pour appuyer le suivi écologique du grand dauphin a I’échelle du réseau ’AMP de Méditer-
ranée francaise. Ainsi, j’ai développé des outils de modélisation intégrée permettant 'analyse conjointe de plusieurs
jeux de données pour estimer la distribution, les effectifs et la densité de grand dauphin a I’échelle de la Méditerranée
francaise.

Mon travail aura permis i) de proposer des outils statistiques adaptés au contexte actuel du suivi écologique du grand
dauphin en Méditerranée francaise, et ii) de mettre en évidence et décrire les enjeux opérationnels et politiques de
coordination des suivis écologiques entre les différentes AMP de Méditerranée francaise. Plus largement, ma these
constitue une illustration de la pertinence du dialogue entre sciences sociales et écologie statistique pour produire des
propositions d’outils de conservation écologiquement efficaces et socialement pertinents.

Mots-clés : aires marines protégées, écologie statistique, grand dauphin, Mer Méditerranée, recherche interdisci-
plinaire




Abstract

Abstract:

Ecological monitoring allows to collect data and to gain knowledge on species or ecosystems. Thus, ecological monitor-
ing is the basis on which biodiversity conservation is organized. Nowadays, the spatial scales of ecological monitoring
and conservation issues diversify, as well as the increased complexity of institutional dynamics related to the collection
of ecological data. In the French Mediterranean, a network of thirty Marine Protected Areas (MPA) is operating along
the coastline. These MPA collect ecological data and work for the protection of marine biodiversity, each at its own
scale and with its own means. For many issues related to the protection of marine biodiversity, the relevant ecological
scale is that of the Mediterranean coastline embracing the entire MPA network around the same ecological context.
This is the case for mobile species such as marine mammals.

In this context, acquiring ecological knowledge at large spatial scales from data collected by a multitude of actors raises
two major issues. First, an operational and policy challenge that consists in involving and coordinating institutions
and stakeholders that collect ecological data. Second, a methodological challenge that lies in the ability to propose
statistical tools that can produce robust ecological indicators from several monitoring protocols. During this thesis, I
wanted to jointly study both of these two issues, operational and methodological, by setting up an interdisciplinary
approach mobilizing social sciences and statistical ecology. The analysis is focused on the ecological monitoring of
bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) in the French Mediterranean Sea.

By conducting semi-directive interviews with MPA managers in the French Mediterranean, I studied the place of ecolog-
ical data in the functioning of MPA and in the working life of the MPA managers. The interviews and the collaboration
with biodiversity managers also allowed to identify methodological requirements to support the ecological monitoring
of bottlenose dolphins at the scale of the French Mediterranean MPA network. Thus, I developed integrated modeling
tools allowing the joint analysis of multiple datasets to estimate the distribution, abundance and density of bottlenose
dolphins at the scale of the French Mediterranean Sea.

My work will have allowed i) to propose statistical tools relevant to the current context of the ecological monitoring
of bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea, and ii) to highlight and describe the operational and political
issues of coordinating ecological monitoring between the different MPA of the French Mediterranean Sea. Overall,
my thesis is an illustration of the relevancy of the dialogue between social sciences and statistical ecology to produce
ecologically effective and socially relevant conservation tools.

Keywords: bottlenose dolphin, interdisciplinary research, Marine Protected Areas, Mediterranean Sea, statistical ecol-
ogy
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1 CONTEXTE SCIENTIFIQUE GENERAL

1.1 Les données écologiques comme pieces centrales de la conser-

vation de la biodiversité
Des données naturalistes aux suivis écologiques

Depuis toujours, 1’observation de la nature et de I'environnement ont amené les so-
ciétés humaines successives a observer et récolter des informations sur ce qui les
a entourés. Dans un premier temps, ces observations naturalistes se limitaient a
I'inventaire, la description, I'observation, le dessin des especes. Des 31000 avant
notre ere, les peintures de la Grotte Chauvet en Ardeche font état d’un sens aigu
de l'observation et de I’anatomie des espéces. Bien plus tard, les observations nat-
uralistes se sont affinées mais les techniques pour les rapporter restent descriptives.
En 1555, le médecin Montpelliérain Guillaume Rondelet livre un des premiers ou-
vrages zoologiques ot il décrit tous les animaux aquatiques qu’il connait, Universae
aquatilium historiee pars altera (Rondelet, 1555). Jusqu'a cette époque, les especes
macroscopiques, charismatiques, emblématiques, faciles a appréhender étaient prin-
cipalement observées mais progressivement, les moyens et les techniques de collecte
des observations naturalistes évoluent (Troudet et al., 2017). Les données écologiques
sont de plus en plus détaillées et se complexifient (Moussy et al., 2021). A partir du
XVIleme ssiecle, le développement de la méthode scientifique inonde les sciences dans

leur ensemble (Glass & Hall, 2008). Les sciences se dotent de cadres conceptuels
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liant hypotheses, prédictions, observations et déduction (Glass & Hall, 2008; Platt,
1964). La méthode hypothético-déductive se répand notamment aux sciences na-
turelles (Betts et al., 2021; Platt, 1964; Tosa et al., 2021). Elle propose i) la formulation
de multiples hypotheses, ii) la définition d’un protocole expérimental permettant de
discriminer les hypotheses, et iii) la réalisation de 1’expérience et I'interprétation des
résultats. Concernant les sciences naturelles, on formule des hypothése sur le fonc-
tionnement de la nature, et on met en place des stratégies de collecte de données a
propos des especes, concrétisant I’émergence de I'écologie comme une discipline sci-
entifique (Betts et al., 2021; Moussy et al., 2021; Tosa et al., 2021). Depuis le début du
XXeme siecle, 1’écologie scientifique a ainsi évolué, passant de 'histoire naturelle et
des observations naturalistes sur le terrain a un domaine multidisciplinaire appliqué
et quantitatif (Anderson et al., 2021).

Pour désigner communément les protocoles de collecte de données en milieu naturel,
on parle de suivis écologiques. Les suivis écologiques peuvent étre envisagés comme
la collecte standardisée et systématique de données dans le but de produire des in-
férences a propos de 1'écologie d'un ou plusieurs taxons ou groupes taxonomiques
prédéfinis (Moussy et al., 2021). Ces protocoles ont pour objectif la standardisation
des observation récoltées a des fins de comparaison, en permettant notamment la re-
productibilité de la méthode de collecte a d’autres contextes (Lindenmayer & Likens,
2010). Les protocoles de suivis écologiques peuvent prendre différentes formes : on
parle de suivis longitudinaux lorsque la collecte de données s’étale dans le temps, on
parle de suivis transversaux lorsqu’au contraire la collecte de données ne tient pas
compte du temps écoulé mais que I’échantillonnage est étalé dans I’espace, on parle
de réplica lorsqu’un un protocole est répété a I'identique plusieurs fois. Petit a petit,
c’est tout le champ disciplinaire de 1’écologie scientifique qui se construit autour des

données naturalistes (Besnard, 2013).

Les données ont permis de mettre en évidence le déclin de la biodiversité

Les données naturalistes récoltées ont progressivement bouleversé les rapports des
humains aux étres-vivants. Au XIXéme siecle, a partir des observations naturalistes
faites par Charles Darwin sur les pinsons des iles Galdpagos (genre Geospiza) et celles
faites par Alfred Russel Wallace en Asie du Sud-Est, les deux scientifiques renversent
la conception de la Nature vivante en théorisant I'Evolution des especes (Darwin,
1862). Au cours du XXeme siecle, les savoirs accumulés sur la biodiversité révelent les
impacts que représente les activités humaines pour les étres vivants (Dirzo et al., 2014;
McCauley et al., 2015; Payne et al., 2016). Devant1’alarmante évidence de 1’érosion de

la biodiversité due principalement aux pratiques des sociétés humaines occidentales,
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des efforts sont engagés pour tenter d’enrayer les déclins et de limiter les dangers
constatés (Godet & Devictor, 2018). Avec la prise de conscience d"une nécessaire pro-
tection de la nature depuis les années 1980, 1’observation et les données naturalistes
sont sorties de leur cadre de connaissance fondamentale pour s’appliquer a la préser-
vation de la diversité biologique (Godet & Devictor, 2018; Mauz & Granjou, 2010).
Utiliser les données écologiques dans le but de s’intéresser aux dynamiques et aux
problemes d’espéces et d’écosystemes menacés a fait émerger une science appliquée,
la biologie de la conservation, dont le but est de fournir des principes, et des outils
pour la préservation de la biodiversité (Besnard, 2013; Soulé, 1985).

Les sciences de la conservation, une multidisciplinarité qui s’impose

L’évidente dimension sociétale de la biologie de la conservation implique de relier les
informations écologiques et les politiques publiques de protection de la biodiversité
(Bennett et al., 2017). Cependant, convertir les informations écologiques en mesures
de protection nécessite de faire appel a des dimensions humaines et politiques qui
dépasse les sciences naturelles (Bennett et al., 2017; Christie et al., 2017; Mathevet &
Mauchamp, 2005). Lors du Congres International pour la Biologie de Conservation
qui s’est tenu en 2015 a Montpellier, le président de la Société pour la Biologie de la
Conservation a noté que « Les sciences de la conservation évoluent. Les sciences naturelles
et les sciences sociales sont toutes deux cruciales pour résoudre les problemes de conservation
» (« Conservation science is evolving. Both natural and social sciences are crucial to solve
conservation problems »). Plus largement que 1'écologie et la biologie, les sciences de
la conservation sont fortement multidisciplinaires et synergiques dans le but de pro-
poser des outils de protection de la nature efficaces écologiquement et socialement ap-
plicables (Bennett et al., 2017; Besnard, 2013). Ainsi, les sciences humaines et sociales
se sont imposées comme un complément vital aux sciences naturelles pour tenter de
comprendre et décrire les intéréts humains parfois antagonistes autour de problemes
liés a la nature (Redpath et al., 2013), pour étudier I’acceptabilité des mesures de con-
servation (Gall & Rodwell, 2016), ou encore pour appréhender les savoirs locaux et
informer le processus de prise de décision politique (Huntington, 2000; Nuno et al.,
2014; Vimal & Mathevet, 2011). Malgré la difficulté que représentent les approches
interdisciplinaires, I'inclusion des sciences humaines et sociales aux problemes de
conservation de la biodiversité est toujours en cours (Chassé et al., 2020; Martin et al.,
2009; Redpath et al., 2017).
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Quelle place pour les données écologiques dans 1’échiquier politique de la prise de

décision ?

Les sciences de la conservation ont une importance fondamentale puisque les
actions de gestion et de protection de la nature se fondent sur les connaissances
écologiques et les résultats scientifiques (Sutherland et al., 2004). Les informations
écologiques issues des protocoles de suivi de la biodiversité permettent d"identifier
les enjeux prioritaires, de comprendre le fonctionnement des écosystémes et les
mécanismes écologiques qui expliquent les déclins de la biodiversité (Moussy et al.,
2021; Nichols & Williams, 2006). Mais les informations écologiques permettent aussi
de proposer des modes d’actions pour une protection efficace, et de mesurer I'impact
des mesures de gestion (Besnard, 2013; Dunham et al., 2020; Nichols & Williams,
2006). Par ailleurs, les suivis écologiques peuvent aussi intrinsequement provoquer
des résultats positifs en matiére de conservation en structurant le fonctionnement
des aires protégées et en motivant les agents et les personnes impliquées dans la
récoltes des données écologiques (Danielsen et al., 2005; Vimal et al., 2018). Par les
multiples dimensions auxquelles ils touchent, les suivis écologiques sont considérés

comme un élément vital de la gestion de la biodiversité (Moussy et al., 2021).

La professionnalisation de la gestion de la biodiversité et I"émergence des indicateurs

écologiques

L’inscription de la conservation de la biodiversité dans l'agenda des politiques
publiques internationales a entrainé la professionnalisation croissante du secteur
et a transformé les recours aux connaissances écologiques (Besnard, 2013; Granjou,
2013). Alors qu’il y a 50 ans, les protecteurs de la nature étaient essentiellement des
activistes bénévoles, cette protection est aujourd’hui assurée en France par des fonc-
tionnaires (Arpin, 2020; Besnard, 2013). On a observé une transition du militantisme
environnemental vers des revendications d’expertises et une institutionnalisation
de la protection de la nature (Granjou, 2013). Progressivement, les considérations
esthétiques et passionnelles sont abandonnées pour passer de la Protection de la
Nature a la gestion de la biodiversité (Blandin, 2009). Les connaissances empiriques
ou le « dire d’expert » ne sont pas suffisants pour justifier des politiques de gestion
environnementale, alors que les indicateurs écologiques obtenus a partir de suivis
écologiques précis et rigoureux permettent d’objectiver une prise de décision
(Alphandéry & Fortier, 2015; Besnard, 2013; Granjou et al., 2010). On peut définir un
indicateur écologique comme une métrique reflétant une ou plusieurs composantes
de I’état des systemes écologiques. Un indicateur écologique peut étre soit mesuré

directement, soit résulter de la simplification de plusieurs valeurs estimées sur le
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terrain (Niemi & McDonald, 2004). Le recours aux indicateurs en conservation dé-
coule de la nécessité d’évaluer 1'état écologique des especes et des écosystemes pour
prendre des décisions en matiere de réglementation ou de gestion de la biodiversité
(Buckland et al., 2005; Nichols & Williams, 2006). Les informations écologiques étant
trées abondantes pour décrire 'état d'un écosysteme, les indicateurs écologiques
visent aussi a réduire la quantité d’informations pour isoler les aspects clés de 'état
de I’écosysteme, afin d’aider a déterminer les actions appropriées (Buckland et al.,
2005; Niemi & McDonald, 2004). Par exemple, le nombre d’individus appartenant a
une population donnée mais aussi la tendance dans le temps sont des parametres
percus comme objectifs qui peuvent conduire a juger la situation d’une popula-
tion en danger et appeler a la mise en place d’actions de gestion conservatoire
(Buckland et al., 2005; Magurran et al., 2010). Dans une optique de justification de
’action environnementale et d’évaluation des politiques publiques, I'introduction
des indicateurs écologiques devient un impératif scientifique sur lequel se fonde
I'action politique. Les indicateurs assurent ainsi un gain de légitimité mais aussi
une tragabilité a I'action publique (Ferraro & Pattanayak, 2006; Granjou et al., 2010).
Principalement développés depuis la Convention sur la Diversité Biologique en
2004, le nombre et 1'utilisation des indicateurs ont explosé a 1’échelle internationale
comme aux niveaux nationaux ou locaux (Arpin, 2020; Granjou, 2013). A 1’échelle
internationale, les données écologiques permettent d’identifier les listes d’especes
en danger comme la liste rouge de 1'Union International pour la Conservation de
la Nature (IUCN), ou d’établir des synthéses globales sur 1’état de la biodiversité
comme le fait les rapports de la Plateforme Intergouvernementale scientifique et
politique sur la biodiversité et les services écosystémiques (IPBES) dans le but
d’assister les gouvernements sur les questions de biodiversité (Mauz & Granjou,
2010). Localement, I’état met par exemple en place des réglementations interdisant
le mouillage des bateaux de plaisance sur la base d’indicateurs locaux attestant de la
bonne santé des herbiers de posidonie de Méditerranée (ANDROMEDE, 2020). Les
résultats scientifiques viennent justifier les décisions politiques de protection de la
biodiversité. La fiabilité des résultats écologiques est donc de premiére importance
pour informer efficacement la prise de décision. De fait, I'étude des populations
végétales et animales dans leur milieu naturel est un secteur marqué par une forte
demande en expertise scientifique (Granjou et al., 2010; Granjou & Mauz, 2007).
Mais l'exigence de fiabilité nécessite des développements méthodologiques pour
obtenir des indicateurs écologiques précis en prenant en compte les incertitudes
liées a I’étude des populations en milieu naturel (Buckland et al., 2005; Callon et al.,
2001; Stephenson et al., 2021; Yoccoz et al., 2001).
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1.2 TL’apport des statistiques a 1’écologie appliquée et a la gestion

Une apparente simplicité mais des questions complexes liées aux incertitudes des
suivis écologiques en milieu naturel

En fournissant des éléments de réponse a des questions écologiques fondamentales
telles que « combien ? » ou « ot », les méthodes de 1’écologie des populations per-
mettent de comprendre la biologie des especes menacées et de déterminer les condi-
tions de leur restauration ou conservation (Besnard, 2013). Répondre a la question «
combien ? » autrement dit quels sont les effectifs et les tendances d"une population,
revient a estimer le nombre d’individus dans un espace donné. Répondre a la ques-
tion « ot ? » revient a estimer la répartition géographique d’un groupe d’individus
donné et a décrire les mécanismes qui l'influence. En complément de I'estimation
des patrons écologiques « statiques » comme la distribution ou les effectifs d"une
population, d’autres questions plus complexes peuvent concerner I’estimation des
mécanismes écologiques qui sous-tendent la dynamique spatiale et temporelle de
la population (Williams et al., 2002). Inférer les mécanismes écologiques comme le
taux de survie, le taux de reproduction, la colonisation ou I'extinction d’une popula-
tion nécessite des données étendues dans le temps. Par exemple, il faut des données
écologiques plus qualitatives et quantitatives pour déterminer les raisons d’un déclin
des effectifs d"une population que pour « juste » documenter une tendance des effec-
tifs a la baisse, d’ou I'importance des jeux de données a long-terme en conservation
(Lindenmayer & Likens, 2009; Magurran et al., 2010). La réponse aux deux questions
portant sur la distribution et les effectifs d"une population peut paraitre triviale, pour-
tant, dans de nombreux cas lors de I’étude de population dans leur milieu naturel,
ces questions sont complexes (Besnard, 2013). C’est le cas lorsqu’il s’agit d’espéces
mobiles, élusives, et a larges domaines vitaux comme les mammiféres marins, les
grands carnivores terrestres, ou certaines especes d’oiseaux pour lesquelles des pro-
tocoles de suivis ne permettent pas de couvrir 'ensemble de 1'aire de répartition de
la population ou de dénombrer "ensemble des individus (Louvrier, 2018; Williams
etal., 2002). De plus, les observations naturalistes récoltées dans les milieux naturels
sont généralement contaminées par des erreurs comme les faux négatifs (on ne dé-
tecte pas un individu ou une espéce qui est présente) et les faux positifs (on détecte
un individu ou une espece qui n’est pas présente a cause d'une erreur d’identification
par exemple), que ce soit lors de comptages ou dans des données de détection/non-
détection (Kéry & Royle, 2020; Yoccoz et al., 2001). Ainsi, I’analyse écologique né-
cessite de prendre en compte les imperfections liées a la collecte des données et fait

appel a des méthodes statistiques permettant d’accommoder ces incertitudes.
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L’exemple de la détection imparfaite

Prenons un exemple, le dénombrement exhaustif de I'ensemble des individus
présents dans une aire d’étude est souvent impossible a réaliser y compris sur des
espéces peu mobiles, et génere des erreurs de type « faux négatifs ». Par exemple,
il est impossible de compter 'ensemble des loups gris (Canis lupus) présents dans
les Alpes afin d’obtenir la taille de population exacte, les loups étant trop difficile
a détecter et la zone d’échantillonnage trop importante (Louvrier, 2018). De fait,
I"'une des principales difficultés dans le suivi des populations en milieu naturel est
de prendre en compte cette détection imparfaite des individus (Guillera-Arroita et
al., 2010; Yoccoz et al., 2001). La détection imparfaite peut provenir de 1’écologie
de I'espéce qui la rend difficile a détecter, des caractéristiques de 1'habitat, ou du
processus d’observation (e.g. mauvaise météo, observateur inexpérimenté, Guillera-
Arroita et al. (2010); Besnard (2013); Louvrier (2018)). La détection imparfaite peut
aussi varier dans le temps et dans 1’espace. Ne pas prendre en compte ces problemes
de détectabilité engendre une sous-estimation de la taille de population (Cubaynes
et al.,, 2010) ou de l'aire de répartition de 'espece étudiée (Comte & Grenouillet,
2013; Lahoz-Monfort et al., 2014).

Pour faire des inférences sur les processus écologiques et pour quantifier 'erreur
générée lors de leur observation, nous avons besoin d’informations supplémentaires,
qui, la plupart du temps, se présentent sous la forme d’observations répétées, ou
de la connaissance de l'identité des individus (Kéry & Royle, 2020). Ainsi, certains
protocoles de suivis écologiques sont répétés plusieurs fois dans des conditions
similaires qui permettent d’estimer la détection imparfaite a partir de modeles
statistiques qui estiment conjointement le processus écologique étudié et le proces-
sus d’observation (Kéry & Royle, 2020; Kéry & Royle, 2016; Williams et al., 2002).
Au-dela de cet exemple sur la détection imparfaite, la variabilité des populations
naturelles est un enjeu majeur de l'écologie scientifique. La variabilité résulte a la
fois des processus écologiques (e.g. du mouvement des animaux, ou de leur écologie)
et de I’échantillonnage (e.g. un échantillonnage biaisé spatialement, des données
de présence seulement, des erreurs d’identification d’espece liées a un effet de
l'observateur). Afin de prendre en compte ces incertitudes, les résultats écologiques
s’obtiennent au prix de calculs et d’extrapolation a partir des données. Le recours a
des méthodes statistiques permet d’extraire 'information des données pour décrire,
interpréter, et inférer des mécanismes en prenant en compte les incertitudes liées
aux études en milieu naturel. Ainsi, 'écologie statistique se construit comme un
champ disciplinaire contribuant aux développements d’outils d’analyse des données

écologiques afin de répondre notamment a des questions sur la dynamique des
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populations et la distribution des especes (Gimenez et al., 2014).

Les méthodes d’estimation de la distribution et des effectifs

Pour I’estimation de la distribution écologique d"une espéce ou d’une population, les
outils statistiques utilisés sont les modeles de distribution d’especes (Species distri-
bution models, Franklin (2010); Guisan et al. (2017)). La plupart de ces modeles re-
posent sur des approches corrélatives entre les patrons spatiaux d’observation d’une
espece et des variables environnementales (Guilleral | Arroita, 2017; Guisan et al.,
2013). Les outils statistiques pour modéliser la distribution d’especes different par le
type de données écologiques analysées : présence seule (presence-only) ou présence-
absence (Elith & Leathwick, 2009). Pour analyser les données de présence seule qui
sont trés largement disponibles, les modeéles MaxEnt sont trés répandus et large-
ment utilisés en conservation (Bradie & Leung, 2017; Elith et al., 2011). La flexibil-
ité des modeles MaxEnt nécessite toutefois de prendre en compte les biais liés a
I'effort d’échantillonnage souvent irrégulier spatialement, et a ’absence de réelles
données d’absence (Kramer-Schadt et al., 2013). A partir de données écologiques de
présence — absence collectées répétitivement sur des sites géographiques fixes, les
modeles d’occupancy permettent d’estimer explicitement la probabilité de détection
de l'espece étudiée et d’inférer la distribution spatiale d’une espece corrigée par la
détection imparfaite (Mackenzie et al., 2002; Williams et al., 2002).

Concernant les approches permettant d’estimer les effectifs d’'une population, deux
grandes classes de méthodes coexistent selon si les animaux sont marqués ou iden-
tifiés individuellement ou pas. A partir de données de comptage, le « distance sam-
pling » consiste a mesurer les distances d’observation d’individus lors du parcours
d’un trajet linéaire ou lors d’une session d’observation de durée fixe sur un point.
Si I'on suppose que la probabilité de détection des individus décroit avec la dis-
tance a l'observateur, la mesure des distances fournit les informations nécessaires
a l'estimation des densités. Le principe de la méthode est de modéliser la fonction
reliant probabilité de détection et distance a 1’observateur (Buckland et al., 2005).
Une fois la fonction correctement modélisée, on obtient I’abondance ou la densité
de I'espece étudiée. Une autre approche se fonde sur des données sensiblement
différentes mais tres fréquentes dans les milieux professionnels de la gestion de la
biodiversité, a savoir des comptages répétés dans le temps et sur plusieurs sites
(Besnard, 2013; Royle et al., 2004). Ces modeles appelés « N-mixture » utilisent aussi
des données d’animaux non marqués et permettent d’estimer des abondances rela-
tives ou des densités d’individus sur des sites suivis. Contrairement aux méthodes

issues des données de comptages, les méthodes de capture-recapture reposent sur
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I'étude successive d’individus marqués ou identifiés et impliquent plusieurs pas-
sages sur le terrain pour constituer des histoires de captures pour chaque individu
observé (Williams et al., 2002). Les passages répétés permettent d’estimer la proba-
bilité de capture d’un individu et donc d’obtenir des estimations d’abondance non-
biasées. L'extension aux modeles de capture-recapture spatialement explicites per-
met d’estimer conjointement les effectifs et la répartition spatiale des individus, et
donc la densité (Kéry & Royle, 2016; Royle et al., 2014).

L’optimisation des suivis écologiques

D’autres développements statistiques s’intéressent a 1’étude et a I'optimisation des
suivis écologiques (Field et al., 2005; Hooten et al., 2009; Mordn-Ordoériez et al., 2018).
De nombreux parametres tels que la fréquence ou la répartition spatiale des proto-
coles influencent les données récoltées et les estimations écologiques. Sachant que
les suivis écologiques sont couteux en temps et en budget, des réflexions autour de
I’optimisation spatio-temporelle permettent de maximiser les chances d’obtenir les
informations écologiques voulues tout en minimisant les couts (Besnard, 2013; Grant
et al., 2013; Pacifici et al., 2016). Les méthodes de prise de décision structurée (Struc-
tured Decision Making) formalisent les objectifs de suivis puis, a travers une optimisa-
tion statistique, évaluent itérativement les résultats issus des données récoltées pour
réorganiser le plan d’échantillonnage afin de satisfaire au mieux les objectifs de suivis
définis (Gregory et al., 2013; Martin et al., 2009). Ces méthodes statistiques, dites de
suivi adaptatif, sont proches de celles de la gestion adaptative et visent a itérative-
ment réduire l'incertitude autour de la modélisation du systeme écologique pour
améliorer la pertinence du protocole de suivi écologique (Lindenmayer & Likens,
2009).

L’intégration de données

Dans de nombreuses situations lors de I’analyse de données écologiques, nous dis-
posons de plusieurs types d’observations ou d’ensembles de données (Kéry & Royle,
2020; Zipkin et al., 2019). Par exemple, nous pouvons disposer de comptages et de
données de détection / non-détection, qui contiennent tous deux des informations sur
la distribution d"une espece. Ou bien nous pouvons disposer de comptages qui ren-
seignent a la fois sur I’abondance, et nous pouvons également avoir acces a des don-
nées de capture-recapture qui renseigne sur la dynamique de la population et sur
la survie des individus. Dans ces cas ot plusieurs jeux de données coexistent, il
semble naturel de vouloir combiner ces données pour exploiter toutes les informa-
tions qu’elles contiennent (Besbeas et al., 2002; Miller et al., 2019; Schaub & Abadi,
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2011; Zipkin & Saunders, 2018). Ainsi, le développement de modeles intégrés a été
'une voies de recherche importante dans 1’écologie statistique des 20 dernieres an-
nées, voyant I'émergence de diverses approches pour combiner les informations de
plusieurs jeux de données (Amundson et al., 2014; Fletcher et al., 2019; Kéry & Royle,
2020; Miller et al., 2019; Pacifici et al., 2019). Le principe de base de la plupart des
modeles intégrés est que plusieurs jeux de données sont décrits en fonction du méme
processus écologique sous-jacent. Généralement ce processus écologique est exprimé
au niveau de résolution correspondant au jeu de données le plus détaillé. Une ap-
proche tres utilisée consiste a spécifier une vraisemblance jointe, olt au moins un
parametre est partagé entre plusieurs jeux de données. La vraisemblance jointe dans
la plupart des modeles intégrés décrit un processus écologique commun avec tous les
jeux de données impliqués, mais un processus d’observation différent pour chaque
protocole de collecte (Fletcher et al., 2019; Kéry & Royle, 2020; Miller et al., 2019).
Les deux principaux avantages des modeles intégrés sont une précision accrue des
estimations écologiques et parfois la possibilité d’estimer des parametres supplémen-
taires qui ne pourraient pas étre estimés a partir de chaque source de données seule
(Kéry & Royle, 2020; Zipkin et al., 2019). Les développements méthodologiques sur
I'intégration de données ont rendu possible la combinaison de nombreux types de
données différents (voir Kéry & Royle (2020) pour une revue). En raison de leurs
possibilités d’application dans de nombreuses situations, "utilisation des modeles
intégrés en écologie et pour la conservation a beaucoup augmenté ces derniéres an-
nées. Souvent, on peut combiner un jeu de données important, plutdt peu couteux
ou facile a collecter, mais qui contiendrait peu d’informations (e.g. des comptages
a large échelle, des données opportunistes), avec un ensemble de données plus re-
streint, plus difficile a obtenir, mais qui contiendrait plus d"information. D’une part,
les données détaillées peuvent atténuer les faiblesses du jeu de données plus grand
et plus pauvre en information (Dorazio, 2014). D’autre part, le jeu de données dé-
taillé est souvent collecté a une échelle spatiale ou temporelle plus limitée, tandis
que le jeu de données moins couteux peut s’étendre sur une échelle spatio-temporelle
plus grande. La combinaison des deux peut alors augmenter la portée de I'inférence
écologique pour le premier et pour le second (Kéry & Royle, 2020). La possibilité
d’une analyse intégrée offre des perspectives intéressantes lors de la planification de
protocoles de suivis écologiques dans des contextes de conservation (Zipkin & Saun-
ders, 2018). Les développements méthodologiques sur les modeles intégrés sont tou-
jours en cours, en témoigne le nombre important de publications scientifiques sur le
domaine, ou la constitution de session dédiées a l'intégration de données lors des
conférences internationales sur les méthodes statistiques appliquées a I’écologie. La

rise en main des modeles intégrés est toutefois complexe et I’application a des suivis
d del t t toutef | tl’ licat d
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écologiques dans des cas de conservation nécessite 1’aide de statisticiens pour trans-

férer ces méthodes vers le monde des professionnels de la gestion de la nature.

1.3 Les différentes politiques de protection de la nature, un focus

sur les aires protégées

La prise de conscience de I'importance de la Conservation sur la Diversité Biologique
a conduit aI’émergence de différentes formes de politiques visant a protéger de la bio-
diversité. Outre les politiques dirigées vers la mitigation des pressions anthropiques
(« threat based conservation ») qui se traduisent par la réglementation de pratiques dan-
gereuses ou nuisible a la biodiversité (e.g. I'inscription d’especes protégées dont la
chasse ou la péche est interdite), la protection active de la nature se concrétise ma-
joritairement par la création d’espaces protégés depuis les années 1970 (« area-based
conservation », Maxwell et al. (2020)). Dans ces zones géographiques limitées, les
pratiques et les pressions humaines sont plus ou moins contrélées et régulées. Avec
I"'urgence du déclin de la biodiversité, I'agenda fixé par les institutions internationales
s’est accéléré et affiche des objectifs ambitieux en termes d’espaces a protéger. 17%
de la surface continentale et 10% des océans devait étre protégée efficacement en 2020
(decision, 2010; Maxwell et al., 2020). Malgré une augmentation de la surface d’aires
protégées au cours des dernieres années, les aires protégées couvraient uniquement
15.3% des terres et 7.5% des océans en 2019, faisant état d’un retard sur les objectifs
annoncés (Maxwell et al., 2020). Plus qu'un probleme de surface couverte, c’est sou-
vent la qualité des aires protégées qui est pointée du doigt (Coad et al., 2019; Maxwell
etal., 2020; Mazaris et al., 2019; Rife et al., 2013). Moins d'un quart des aires protégées
dans le monde font état de ressources budgétaires suffisantes pour répondre a leurs
objectifs, seulement de 4 a 9% des especes de vertébrés terrestres serait suffisamment
inclus dans le réseau mondial d’aires protégées (Coad et al., 2019). La surface d’aire
protégée est considérée comme une mauvaise métrique car elle ne fournit aucune
garantie sur l'efficacité de la protection (Costello & Ballantine, 2015; Maxwell et al.,
2020). Malgré tout, les aires protégées constituent I’outil principal de gestion de la bio-
diversité a travers le monde et ont a ce titre une dimension politique puisqu’il s’agit
de réglementer un espace public et de se conformer a des objectifs de géopolitique
internationale. Dans leur fonctionnement, les modes d’actions des aires protégées
mobilisent des champs d’actions variés puisqu’elles produisent de la connaissance
scientifique via les études écologiques (Granjou et al., 2010), mais elles ont aussi un
role social via I’accueil réglementé du grand public et la transmission d’expériences
de nature (Cosquer et al., 2019; Mazurek et al., 2019; NRC, 2001). Il n’en demeure pas

moins que 1'objectif principal constitue la sauvegarde et la protection de la biodiver-
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sité et des paysages.

1.4 La conservation de la biodiversité marine
Les spécificités du milieu marin

La plus grande partie des sciences de la conservation s’est concentrée sur le
développement de stratégies de gestion pour protéger la biodiversité terrestre
(Agardy et al., 2011; Boonzaier & Pauly, 2016). Au regard de "accessibilité difficile
du milieu marin, les connaissances sur 1’écologie marine sont moins avancées que
celles sur le terrestre. Seulement une petite partie de la diversité biologique des
océans a été décrite (Dayton, 2003). Néanmoins, on sait que les écosystemes marins
sont plus ouverts que les écosystemes terrestres qui ont des frontiéres plus nettes,
ce qui a des conséquences sur la dispersion et la migration des especes marines,
plus importante que sur terre (NRC, 2001). L’écologie terrestre des especes est
particulierement liée a la notion d’habitat, ce qui facilite I'identification des aires
de protection. Cependant, dans l'eau, les especes mobiles se déplacent en trois
dimensions et sont beaucoup plus aptes a migrer sur de longues distances que les
organismes terrestres. Il est donc plus difficile d’identifier des populations distinctes
et les frontieres apparentes des écosystemes marins s’en trouvent brouillées (NRC,
2001). De fait, I'ouverture des écosystemes marins augmente la probabilité qu’ils
soient soumis a des influences extérieures telles que la pollution des terres et des
eaux environnantes (Coll et al., 2012). Méme si les populations humaines ont moins
d’impact les écosystemes marins que terrestre, la perte d’habitat marin n’a été
que rarement documentée. Les déclins de population ou les extinctions d’especes
marines sont plus souvent attribués a la surexploitation ou au prélevement direct
(Dayton, 2003; McCauley et al., 2015; NRC, 2001).

Une différence fondamentale entre 1'utilisation des ressources en mer et sur terre dé-
coule des perceptions historiques de la propriété et des lois qui régissent le milieu
marin. Au niveau international, ce n’est que récemment que les nations ont pris
des mesures pour établir la propriété des fonds marins et des eaux subjacentes en
déclarant des mers territoriales et des zones économiques exclusives (ZEE) lors de
la Convention des Nations Unies sur le droit de la mer en 1982. Ces niveaux de
propriété sont bien plus limités que les normes appliquées a la plupart des zones
terrestres. La perception de la mer comme un bien commun accessible a tous se
retrouve dans les discours des utilisateurs. « La mer, elle est a tout le monde » note un
agent travaillant dans une aire marine protégée (communication personnelle). Mal-

gré ces différences juridiques, la conservation marine repose, elle aussi, sur la création
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d’espaces réglementés. Les aires marines protégées (AMP) sont le principal outil de

conservation du milieu marin (Agardy, 1994).

Les Aires Marines Protégées

Les motivations pour créer des AMP sont similaires aux aires protégées terrestres et
comprennent le maintien de la bonne santé des écosystemes, la préservation de biodi-
versité, assurer 1'utilisation durable des ressources marines, et la protection des sites
du patrimoine culturel (Mazurek et al., 2019; NRC, 2001). De nombreuses tentatives
ont été faites pour développer des définitions au terme d’AMP. Le systeme de classifi-
cation le plus communément admis est celui de 'TUCN qui détaille six catégories qui
permettent d’évaluer le statut des zones protégées au niveau international. Cepen-
dant, faute de consensus, on définira une AMP comme une zone géographique aux
frontieres nettes qui a vocation a améliorer la conservation des ressources marines
(NRC, 2001). On note qu’aucune mention du degré de protection de ces zones n’est
inclus dans la définition large d’'une AMP. De fait, plusieurs critiques soutiennent que
le label d’AMP crée une illusion de conservation de la biodiversité marine (Costello
& Ballantine, 2015; Rife et al., 2013). L'objectif de la Convention sur la Diversité Bi-
ologique (voir Section 1.3) qui a fixé a 10% l’objectif de couverture de 'océan par
des AMP pour 2020 aura donné lieu a un empressement des pays pour établir des
AMP sans les ressources appropriées, ce qui ne résout pas les problemes de conser-
vation (Agardy et al., 2003; Maxwell et al., 2020). I est établi que le pourcentage de
surface labélisé comme AMP n’est pas un bon indicateur de 1'efficacité de la protec-
tion (Boonzaier & Pauly, 2016). Des AMP sont créées recouvrant de larges surfaces
mais sans moyens pour assurer une protection efficace, avec comme exemple des
grandes AMP au Brésil (Magris & Pressey, 2018), aux Etats-Unis (Rife et al., 2013),
ou en Europe avec le réseau Natura 2000 en mer (Mazaris et al., 2019) et en Méditer-
ranée (Amengual & Alvarez-Berastegui, 2018; Giakoumi et al., 2017). Malgré ces
critiques, plusieurs études ont mis en évidence les apports bénéfiques de la mise en
place d’AMP pour protéger la biodiversité marine (Blowes et al., 2020; Evans, 2018).

1.5 Produire des indicateurs écologiques a I’échelle d'un réseau
d’AMP

Au regard de la grande mobilité des especes animales marines, les questions de con-

nectivité des zones de protection sont prépondérantes en milieu marin (Agardy et al.,

2011; NRC, 2001). Souvent, une seule AMP ne suffira pas a répondre aux besoins mul-

tiples d’une éco-région et il sera nécessaire d’établir un réseau d’AMP et de réserves
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(Garcia-Barén et al., 2019; Green et al., 2009; NRC, 2001; Pajaro et al., 2010; Roberts
et al.,, 2018). L'implémentation de plusieurs AMP en réseau peut théoriquement
surpasser les AMP individuelles pour diverses raisons écologiques, économiques
et sociales (Grorud-Colvert et al., 2014). D’une part, les réseaux d’AMP peuvent
minimiser les potentiels impacts négatifs économiques, sociaux et culturels d"une
grande réserve unique, et d’autre part présenter des avantages écologiques en termes
de connectivité entre les différentes populations (Grorud-Colvert et al., 2014; NRC,
2001). De fait, 1’échelle écologique pertinente en milieu marin devient souvent celle
du réseau d’ AMP, ce qui nécessite des indicateurs écologiques a large échelle (Roberts
et al., 2018) et souleéve des enjeux d’analyse liés a la compatibilité et a I'intégration
des différents jeux de données. De plus, dans des contextes institutionnels com-
plexes comme un réseau d’AMP, I’analyse et I’évaluation des cadres institutionnels
et des structures de gouvernance sont souhaitables pour une conservation efficace
(Agardy et al., 2011; Nuno et al., 2014). Ainsi, établir des indicateurs écologiques a
large échelle a partir de données collectées par une multitude d’acteurs soulévent
plusieurs enjeux. Premiérement, un enjeu opérationnel et politique pour arriver
a impliquer et coordonner les institutions et les acteurs qui collectent les données
écologiques. Deuxiémement, un enjeu méthodologique quant a la capacité de pro-
poser des outils statistiques pouvant produire des indicateurs robustes a partir de
différents protocoles et jeux de données existants.

Durant cette thése, nous souhaitions proposer 1’étude simultanée de ces deux enjeux
I'un opérationnel et I’autre méthodologique en mettant en place une approche in-
terdisciplinaire mobilisant sciences sociales et écologie statistique. Faire dialoguer
plusieurs disciplines peut faciliter 1'étude de certains problemes de conservation de
plus en plus complexes et multi-acteurs (Braunisch et al., 2012). L'interdisciplinarité,
entre sciences sociales et sciences naturelles, permet ainsi de s’ancrer sur un territoire
et de répondre directement a des problématiques auxquelles les acteurs sont confron-
tés (Chassé et al., 2020). Parce qu’elle facilite le lien entre le monde des gestionnaires
de la biodiversité et de la recherche, I'implémentation d’approches interdisciplinaires
permet de combiner pertinence sociale et recherche académique, c’est ce que nous
avons essayé d’illustrer dans cette these (Arlettaz et al., 2010; Chassé et al., 2020).
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2 LA CONSERVATION MARINE EN FRANCE ET
LE CAS D’ETUDE DU GRAND DAUPHIN EN
MEDITERRANEE

2.1 Les AMP frangaises et les politiques de conservation de la bio-

diversité marine

La France dispose du deuxiéme espace maritime mondial derriere les Etats-Unis
d’Amérique avec plus de 10 millions de km2 ce qui en fait un acteur de premier plan
de la conservation des mers et des océans. Pour protéger et gérer 1’espace maritime,
la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM, 2008, Marine Strategy
Framework Directive - MSFD) adoptée en 2008 par I'Union Européenne integre un
ensemble de textes réglementaires qui concernent le milieu marin, y compris en
France. La DCSMM offre un cadre juridique qui a pour objectif de « maintenir ou
restaurer un bon fonctionnement des écosystémes tout en permettant 1’exercice des
usages en mer pour les générations futures dans une perspective de développement
durable ». Au niveau national, I'application de la DCSMM se décline par fagade ou
sous-région maritime via un plan d’action pour le milieu marin (PAMM) révisé tous
les 6 ans, qui demande i) la définition du bon état écologique des eaux francaises

de la sous-région comme objectif de conservation a atteindre, ii) I'établissement
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d’indicateurs écologiques associés au bon état écologique, iii) le développement d'un
programme de surveillance des eaux marines pour renseigner les indicateurs afin de
mesurer |'état écologique et I'impact environnemental des activités humaines, iv) la
mise en place un programme de mesures qui doit permettre d’atteindre le bon état
écologique des eaux marines ou de conserver celui-ci. Depuis 2008, I'état frangais sol-
licite les AMP pour I'application de la DCSMM. Depuis l'inscription de la DCSMM
dans 'agenda politique, de nombreuses AMP ont été créées, notamment les Parcs
Naturels Marins. En 2019, 23.5% des eaux frangaises sont couvertes par au moins une
AMP contre 0.8% en 2009 (Figure 2). Les AMP francaises ont des statuts de protection
et des modes de gouvernance variés. Le code de I’environnement reconnait plus de
15 types différents d’AMP (Labach et al., 2021). En France, 1'Office Francais de la Bio-
diversité (OFB) est 1’établissement public administratif qui centralise les politiques
de gestion de la biodiversité en France. L'OFB est en charge d’animer le réseau des
AMP et d’en gérer certaines, principalement les Parcs Naturels Marins, ainsi que
des zones Natura 2000 en mer. Aux AMP gérées par I'OFB, s’ajoutent d’autres AMP
gérées par des collectivités locales : les Parcs Naturels Régionaux, certaines zones
Natura 2000, et des réserves naturelles. Le statut administratif des AMP peut étre
difficile a appréhender avec clarté au vu du millefeuille institutionnel impliqué. Les
Parcs Nationaux et Parcs Naturels Marins sont exclusivement rattachés ou gérés
par ’OFB. Cependant les zones Natura 2000 peuvent étre gérées par I'OFB ou par
les collectivités. Par exemple, la zone Natura 2000 des Posidonies du Cap d’Agde
est gérée par la commune d’Agde alors que la zone Natura 2000 des Posidonies de
la cote palavasienne est gérée par 'OFB. A ces statuts réglementaires de protection
s’ajoutent des labélisations internationales comme les Aires Spécialement Protégées
d’Importance Méditerranéenne (ASPIM, 2014), les Réserves de Biosphere, ou le
statut de Liste Verte de 'TUCN (https:/ /iucngreenlist.org/explore/). La nouvelle
stratégie nationale pour les AMP prévoit de protéger, des 2022, 30% des espaces
maritimes dont un tiers sous protection forte (OFB, 2021). A ce titre, la stratégie ne
vise pas uniquement la création d’aires protégées supplémentaires mais vise égale-
ment & garantir que celles-ci soient représentatives de la diversité des écosystemes,
bien gérées, interconnectées, disposant des moyens suffisants, et ce afin de créer un
réseau robuste d’aires protégées résilient aux changements globaux (Labach et al.,
2021). Le littoral méditerranéen frangais comptait plus d’une soixantaine d’AMP
en 2016 (dont 2 Parcs Naturel Marin, 2 Parcs Nationaux, 3 réservés naturelles, 3
aires de protection de biotope, 49 zones Natura 2000) représentant pres de 34 %
de la superficie de la ZEE frangaise. Cinq AMP sont labélisées ASPIM, 2 comme
réserves de biosphere, et 2 sont sur la Liste Verte de 'TUCN. Dans la Figure 1, nous

représentons les principales AMP de Méditerranée francaise incluant le Sanctuaire
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Pelagos une ASPIM de 87 500 km faisant 1'objet d’un accord international entre
I'Italie, Monaco et la France pour la protection des mammiféres marins. Les AMP de
Meéditerranée sont régulierement sollicitées pour collecter des données qui serviront

a établir des indicateurs écologiques du programme de surveillance de la DCSMM.

Le paysage institutionnel de la protection de la biodiversité en France est complexe.
Dans le milieu marin, la production des indicateurs écologiques est synthétisée a
I'échelle des fagades maritimes pour informer des directives nationales ou interna-
tionales comme la DCSMM. La gestion de de la biodiversité est centralisée par 'OFB
mais s’appuie sur une grande diversité de structures locales pour collecter des don-
nées et appliquer les politiques de gestion impliquant des communes, des partenaires
associatifs et privés. Au vu de la diversité des formes institutionnelles des AMP, la co-
ordination et la compatibilité des programmes de suivis écologiques a l’échelle d'une
facade maritime constitue un enjeu majeur pour obtenir des indicateurs écologiques
cohérents.
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Aires Marines Protégées de Méditerranée francaise
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Figure 1: Les principales Aires Marines Protégées de Méditerranée frangaise classées par
statut et par mode de gouvernance. La couleur de remplissage de ’AMP correspond au mode
de gouvernance, en distinguant les AMP gérées i) par des collectivités locales : un Syndicat
Mixte pour le Parc Marin de la Cbte Bleue ou pour le Parc Naturel Régional de Camargue, une
Commune pour le site Natura 2000 des Posidonies du Cap d’Agde, la Collectivité de Corse
pour les Réserves Naturelles de Scandola et des Bouches de Bonifacio, ii) sous la forme d’un
Parc National avec une gouvernance de 'état pour le Parc National de Port-Cros et celui des
Calanques, iii) sous la forme d’une gouvernance mixte entre I’Office Francgais pour la Biodi-
versité et un conseil de gestion issu des acteurs socio-professionnels locaux comme pour
les Parcs Naturels Marins du Golfe du Lion et du Cap Corse et de ’Agriate. Le réseau Natura
2000 en mer est affiché en pointillé par transparence. En orange, on retrouve deux grandes
AMP désignées notamment pour la protection des grands dauphins : la zone Natura 2000
des Grands dauphin du Golfe du Lion créée récemment, et le Sanctuaire Pelagos. Source :
https://inpn.mnhn.fr/telechargement/cartes-et-information-geographique
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2.2 Le grand dauphin en Méditerranée francaise, écologie et statut

de conservation

Le grand dauphin (Tursiops truncatus) est une espece commune en mer Méditerranée
(Bearzi et al., 2009). Il est observé le long de la plupart des cotes méditerranéennes,
plutét sur le plateau continental (Bearzi et al., 2009; Gnone et al., 2011; Labach et
al., 2021), méme si des groupes sont également observés au large (Laran et al., 2017).
D’apres des analyses génétiques, deux populations sont identifiées en Méditerranée :
une a I'ouest, une a l’est de la Méditerranée (Louis et al., 2014; Natoli et al., 2005), sé-
parées par une frontiere se trouvant au niveau de la péninsule italienne. L'isolement
génétique de ces deux populations de grands dauphins est marqué, indiquant peu
voire pas d’échanges entre les individus, méme proches géographiquement, tandis
que l'isolement entre les populations de 1’ouest de la Méditerranée et de 1’ Atlantique
est faiblement marqué indiquant un fort taux d’échange entre individus.

Les grands dauphins sont des animaux sociaux avec une structure sociale de type
fission-fusion caractérisée par un haut degré de variation spatio-temporelle dans la
taille et la composition des groupes (Labach, 2021). En Méditerranée, la taille des
groupes de grands dauphins est en général inférieure a 10 individus (Bearzi et al.,
2009) bien que des groupes de plus de 50 dauphins aient été observés. Le grand
dauphin montre une grande variabilité dans 'amplitude de ses déplacements. Cer-
tains individus suivent des migrations saisonnieres alors que d’autres peuvent étre
considérés comme résidents d"une zone. La taille des domaines vitaux peut varier
en fonction des régions et des groupes sociaux (Wells & Scott, 2009). La taille totale
de la population de grand dauphin a I'échelle de la Méditerranée a été récemment
estimée autour de 75 000 individus (intervalle de confiance a 95 % — IC 95% 50 116-
114 903) par une campagne de survol aérien de toute la Méditerranée (ACCOBAMS,
2021). En Méditerranée, la sous-population de grand dauphin est listée comme “vul-
nérable” sur la liste rouge de I'TUCN (IUCN, 2009). Au niveau national, le grand

dauphin est strictement protégé par un arrété ministériel.

L'étude du grand dauphin est complexe car ¢’est une espece tres mobile, difficilement
accessible aussi bien a I’observation qu’aux mesures de gestion (Labach, 2021). Ainsi,
la pertinence des mesures de gestion des AMP pour la conservation des especes
mobiles comme le grand dauphin est discutable. Cependant, le grand dauphin
est I'espece de cétacés la plus présente dans les AMP de Méditerranée francaise
et fait partie de la liste des espéces a enjeux dans plusieurs AMP. Ainsi, les AMP
peuvent jouer un rdle pour mener des actions d’acquisition de connaissances, de
suivis écologiques, et d’identification des éventuelles pressions sur les populations
de grand dauphin (Dunham et al., 2020; Labach, 2021).
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2.3 Les jeux de données existants en Méditerranée francaise

Les connaissances sur la population de grand dauphin en Méditerranée frangaise
nous viennent principalement de deux programmes récents de suivis a large échelle.
Premierement, les campagnes de Suivi Aérien de la Mégafaune Marine (SAMM) con-
duites en 2011 et 2012, ont estimé les effectifs de grand dauphin en Méditerranée
francaise et dans les eaux italiennes du sanctuaire Pelagos a 13 400 individus (IC 95%
: 5 500- 32 600) en hiver et a 3 900 individus (IC 95% : 1 000-15 000) en été (Laran et
al., 2017). Ces survols sont opérés par le laboratoire de recherche Pelagis et visent a
collecter des données sur les activités humaines, les oiseaux marins, les poissons, et
les mammiferes marins (Baudrier et al., 2018; Lambert et al., 2020). Le programme
de survol aérien SAMM est planifié pour étre appliqué idéalement tous les 6 ans. La
premiere campagne a eu lieu en 2011-2012, et la deuxieme en 2018-2019. Le plan
d’échantillonnage suit un protocole de transects linéaires aériens qui couvre 24,624
km avec entre 1 et 4 passages par transect (Laran et al., 2017). Deux observateurs col-
lectent les données sur les cétacés en suivant un protocole de distance sampling, notant

le nom des especes observées, la taille des groupes, et I’angle de déclinaison.

L'autre programme de collecte de données sur le grand dauphin en Méditerranée
francaise est le programme Grand Dauphin Etude et Gestion en Méditerranée
(GDEGeM, Labach et al. (2021); Labach (2021)). L'objectif du projet GDEGeM
a été de prospecter tout I'habitat potentiel du grand gauphin en Méditerranée
francaise via un protocole de photo-identification. La prise d'une photographie
de la nageoire dorsale permet l'indentification individuelle a partir des marques
de dépigmentation situées sur la nageoire (Figure 2). La zone d’étude couvre le
plateau continental de Méditerranée frangaise entre la cote et I'isobathe des 500 m.
Elle est délimitée par la frontiere espagnole a I'ouest, la frontiere italienne a 1'est
et comprend tout le littoral Corse. Les routes de prospection étaient définies de
maniere aléatoire en fonction des conditions météorologiques pour photo-identifier

un maximum de groupes et couvrir un maximum de la zone d’étude (Labach, 2021).

D’autres jeux de données existent a propos du grand dauphin en Méditerranée.
Menés par I'TFREMER (Institut Frangais de Recherche pour I'Exploitation de 1la Mer),
les programmes de péche scientifique pour évaluer 1'état les stocks de poissons
pélagiques récoltent annuellement des données sur les grands dauphins du Golfe
du Lion en suivant un protocole de transect linéaire en bateau (Baudrier et al.,
2018). Toujours par I'IFREMER, des survols aériens visant a estimer les tendances
dans l'abondance des thons rouges en Méditerranée relevent aussi des détections

de grands dauphins dans le Golfe du Lion (Ifremer, 2015). Par ailleurs, quelques
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AMP de Méditerranée ont mis en place des programmes de suivis pour le grand
dauphin comme le Parc National des Calanques (PNC, 2020), le Parc National
de Port-Cros, ou ponctuellement la Réserve des Bouches de Bonifacio. En par-
allele, le développement des sciences participatives par l’application ObsenMer
(https:/ /www.obsenmer.org /) fournit de plus en plus d’observations opportunistes

de grands dauphins par des particuliers ou des usagers de la mer. Jusqu’a présent,

seules les données issues de SAMM et GDEGeM ont donné lieu a des estimations
d’effectif du grand dauphin (Labach et al., 2021; Laran et al., 2017), les autres
données protocolées ou opportunistes restant inutilisées.

Figure 2: Nageoire dorsale d'un grand dauphin (Trusiops truncatus) avec les traces de
dépigmentation utiles pour I'identifier individuellement

2.4 Les objectifs de suivis du grand dauphin

Le grand dauphin est une espéce patrimoniale a enjeux de conservation qui est
présente sur I'ensemble de la fagcade Méditerranéenne. Ainsi, 'espece fait 1'objet de
programmes d’études dans de nombreuses AMP, et d'un programme de surveil-
lance dédié pour renseigner les indicateurs écologiques de la DCSMM (DCSMM,
2008; Labach, 2021). Lors du premier cycle de la DCSMM, seules les données du
programme SAMM a partir des survols aériens de 2011-2012 ont été utilisées pour
établir les indicateurs écologiques d’abondance et de distribution du grand dauphin.
Cependant, les objectifs de suivis de la DCSMM pour le grand dauphin prévoient

29



de développer un suivi des populations cétieres via la photo-identification. Un
suivi régulier par photo-id donnera des indicateurs écologiques plus détaillés que
I'analyse seule des survols aérien qui se font qu'une fois par cycle, tous les six
ans (Labach, 2021). Dans ce but, 'OFB a pour volonté s’appuyer sur le réseau
d’AMP, tout en continuant les survols aériens a large échelle qui fournissent des
informations sur de nombreuses autres especes. Nous avons vu que le réseau d’AMP
en Méditerranée francaise est assez jeune (Section 2.1), et la construction des pro-
grammes de suivis écologiques est toujours en cours dans les AMP. Pour renforcer
les suivis du grand dauphin par le réseau d’AMP, I'OFB finance des formations a la
photo-identification pour les agents des AMP et aide a la définition des protocoles
de suivis écologiques dans les AMP (MIRACETI, 2019). Ainsi, plusieurs jeux de
données complémentaires coexistent autour du grand dauphin en Méditerranée.
Les survols aériens SAMM sont peu fréquents mais sont les seuls a échantillonner
les eaux pélagiques. Les suivis cotiers effectués par photo-identification dans les
AMP ou par des partenaires associatifs fournissent des informations plus détaillées
et plus fréquentes car les protocoles dans les AMP sont en général répétés annuelle-
ment ou mensuellement. Jusqu'a présent, chaque jeu de données a été analysé
indépendamment, produisant des indicateurs écologiques a la précision limitée,
voire parfois des résultats contradictoires. Alors que l’analyse conjointe de jeux
de données peut permettre de préciser les inférences écologiques (Section 1.2), le
développement d’outils de modélisation intégrée est une perspective opérationnelle
prometteuse pour les prochaines évaluations des populations de grand dauphin a

I’échelle de la facade Méditerranéenne.

La centralisation de la production d’indicateurs écologiques du grand dauphin sur
la facade Méditerranée est un idéal a atteindre mais reste ambitieux au vu de la mul-
titude d’acteurs impliqués, de la diversité des objectifs de chaque partenaire, et des
défis méthodologiques et logistiques. Autour du grand dauphin en Méditerranée
francaise, on retrouve les enjeux méthodologiques et opérationnels détaillés dans la
Section 1, i) la coordination de nombreux acteurs associatifs, professionnels, et sci-
entifiques qui participent activement a la collecte de données, ii) la coexistence de
plusieurs protocoles de suivis écologiques qui implique d’analyser conjointement les

données récoltées pour établir des indicateurs précis.
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3 OBJECTIF ET DEROULEMENT DE LA THESE

3.1 Objectif et contexte collaboratif de la these

La construction du sujet de these prend racine début 2018. Ce sont les discussions
avec Hélene Labach, directrice de MIRACETI (ex Groupement d’Intérét Scientifique
pour les Mammiferes Marins de Méditerranée et leur environnement — GIS3M)
qui ont motivé la construction de ce projet de thése autour des suivis écologiques
du grand dauphin. A ce moment, plusieurs discussions étaient en cours entre
MIRACETI et I’Antenne Méditerranée de I'OFB (Agence Francaise pour la Biodi-
versité — AFB a I'époque) pour favoriser la gestion intégrée et pérenne du grand
dauphin sur la facade de Méditerranée frangaise a travers la valorisation du réseau
d’AMP (Labach, 2021). C’est dans ce contexte que plusieurs objectifs sont abordés :
i) homogénéiser les suivis de grand dauphin réalisés dans les AMP, ii) centraliser,
analyser, et valoriser les données récoltées par les AMD, iii) former et appuyer les
agents des AMP pour les protocoles de suivis, et iv) développer la recherche sur la
gestion des cétacés en France, en lancant des collaborations entre MIRACETI, 1'OFB,
et les acteurs académiques. C’est dans ce contexte que nait le projet de these qui vise
a identifier les enjeux liés au suivi du grand dauphin en Méditerranée Frangaise et

apporter des outils d’analyse statistique appropriés a la gestion de I'espece.
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3.2 Le choix d’une approche interdisciplinaire et cheminement de

pensée

Des le début, la collaboration se veut étroite avec MIRACETI et avec 'OFB dans
le but de proposer des outils méthodologiques utiles aux acteurs et a la gestion de
I'espece. Alors que les mondes des professionnels de la gestion de la biodiversité
et des scientifiques académiques ont parfois du mal a dialoguer (Arpin et al., 2019;
Besnard, 2013), la volonté dans cette these a été d’associer les gestionnaires d’ AMP
des l'origine des réflexions. Dans cette optique, nous avons voulu développer une
étude de sciences sociales visant a caractériser les besoins méthodologiques et les
limites associées aux suivis écologiques dans les AMP, mais aussi pour comprendre
le contexte de la collecte de données et les ressentis des agents des AMP. Les mo-
tivations a se lancer dans cette étude de sciences sociales proviennent, d'une part,
de mon intérét pour I'étude des dimensions humaines dans les conflits de conser-
vation développé lors d’un stage précédent (Lauret et al., 2020), et d’autre part du
contexte scientifique au CNRS de Montpellier avec la création d"une nouvelle équipe
multidisciplinaire rassemblant des compétences en statistique, écologie, ethnologie
et géographie qui a constitué un terreau favorable a I'émergence des réflexions. La
démarche de sciences sociales a été amorcée des le début du projet de thése avec
l’aide de Nicolas Lescureux pour I’encadrement méthodologique en sciences sociales
et 'appui financier de la Société Francaise d’Ecologie et d’Evolution (SFE2) pour les
frais de déplacement. Nous avons réalisé des entretiens semi-directifs avec les agents
des principales AMP de Méditerranée frangaise (voir Section 4) dans le but d’étudier
la mise en place des suivis écologiques et leur mobilisation dans le fonctionnement
des AMP. Au total 21 agents d’AMP ont été interrogés : 9 sont des agents de terrain,
9 sont des chargés de missions, et 3 sont directrices ou directeurs d’AMP provenant
de 8 AMP différentes du littoral méditerranéen frangais (voir Section 4). En marge de
I’étude de sciences sociales, plusieurs réunions et missions de terrain ont eu lieu avec
des agents de I'antenne Méditerranéenne de 1'OFB et avec les gestionnaires d’AMP.
Les réunions avaient pour but d’identifier les verrous et les leviers d’actions autour
des suivis écologiques du grand dauphin dans les AMP de Méditerranée afin de pro-

poser des outils de gestion plus adaptés.

L'étude de sciences sociales, tout comme I’ensemble des réunions et des discussions
avec les acteurs de terrains, ont contribué a la réorientation du projet de these durant
les premiers mois. En « vase clos », avant le début de cette démarche de concer-
tation et lors de discussions informelles avec Olivier Gimenez et Héléne Labach
autour des enjeux du suivi des grands dauphins, les pistes de développement

méthodologiques ciblaient ’optimisation spatio-temporelle des protocoles de suivis
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écologiques. Dans un premier temps, nous avions commencé a explorer des modeles
de suivi adaptatif via des études de simulations (Annexe 2). Les perceptions des
gestionnaires recueillies lors de 1'étude de sciences sociales et la collaboration avec
I’antenne Méditerranée de 1'OFB nous ont clairement montré que 1’enjeu principal
autour des suivis écologiques du grand dauphin était 'intégration de données.
Notre idée d’optimisation temporelle des programmes de suivis écologiques était
loin d’étre a I'ordre du jour au vu des enjeux actuels de coordination du réseau
d’AMP de Méditerranée francaise. Ceci nous a été confirmé lors d"une réunion avec
des gestionnaires du Parc Naturel Marin du Golfe du Lion durant laquelle il a été
rapidement souligné la nécessité de jongler entre les différents protocoles qui coexis-
tent a I'intérieur méme de leur AMP. Des suivis cotiers par photo-identification sont
développés en parallele de transects linéaires visant plusieurs especes et prospectant
les zones cotieres et pélagiques. Les outils statistiques les plus attendus dans 'AMP
du Golfe du Lion visent a pouvoir combiner les deux protocoles pour renseigner les
indicateurs sur le grand dauphin. On observait dans ce cas une illustration a I’échelle
d’une AMP des enjeux que I’on retrouvait a ’échelle de la fagade méditerranéenne :

I'intégration de données.

Dans ce projet de these, il faut souligner que 1'étude de sciences sociales dépasse la
seule identification des outils statistiques et aborde les ressentis et perceptions indi-
viduelles des agents d”AMP vis-a-vis des données écologiques, comme présenté dans
la Section 4. L'ensemble des discussions réalisées avec les professionnels de la bio-
diversité souligne I'intérét du dialogue entre gestionnaires et scientifiques, et les ap-
ports des sciences sociales pour identifier correctement les enjeux méthodologiques

mais aussi les déterminants institutionnels des politiques de la conservation.

3.3 Objectif des développements méthodologiques

A partir de I’étude de science sociales et par la collaboration avec les gestionnaires,
les enjeux autour des suivis du grand dauphin en Méditerranée étaient clairs

développer des outils d’analyse permettant l'intégration de plusieurs jeux de
données de nature différente pour répondre a la fois aux indicateurs DCSMM et
des AMP. Les deux indicateurs écologiques évoqués par les professionnels sont :
la distribution et I’abondance/densité. Suite a identification de ces objectifs de
développement méthodologiques, nous nous sommes appuyés sur les données
des programmes SAMM et GDEGeM présentés en Section 2 car ils constituent les
jeux de données les plus fournis et les plus larges a propos du grand dauphin en
Meéditerranée francaise. Nous avons congu les outils statistiques dans I'optique

de pouvoir intégrer les futurs jeux de données récoltés par les AMP et par I'OFB
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et ainsi répondre aux besoins des institutions de protection de la biodiversité
méditerranéenne. L'intérét principal étant dans la possibilité de combiner les jeux
de données pour établir des indicateurs, les interprétations écologiques a propos
du grand dauphin n’étaient pas au centre de nos préoccupations. Ainsi, seule une
analyse sommaire des déterminants écologiques a été faite, nous y revenons en

Discussion (Section 7).

Dans la Section 4, nous présentons les résultats de I"approche de sciences sociales
visant a étudier la perception des suivis écologiques par les agents des AMP de
Meéditerranée francaise. Le premier objectif est de poursuivre une réflexion sur la
place des données écologiques dans le fonctionnement des aires protégées et dans le
quotidien des agents qui y travaillent. Le deuxieme objectif de 1’étude est d"identifier
des développements méthodologiques pertinents pour appuyer le suivi du grand

dauphin a I’échelle du réseau d’AMP de Méditerranée frangaise.

Dans la Section 5, nous proposons un modele d’occupancy permettant d’intégrer
plusieurs jeux de données pour estimer la distribution du grand dauphin. Nous
avons développé ce modele a partir des jeux de données SAMM et GDEGeM en
réalisant une approche comparative. Dans cette méme étude, nous avons exploré
la possibilité de construire des modéles d’occupancy sans visites répétées aux sites
d’échantillonnage, ¢.a.d des modeles dits de single-visit. A partir de simulations et des
jeux de données sur le grand dauphin, nous soulignons que les modeles d’occupancy
intégrés et de single-visit permettent un usage flexible et pertinent des données de

grand dauphin pour estimer sa distribution.

Dans la Section 6, nous mobilisons a nouveau les jeux de données SAMM et GDEGeM
mais cette fois pour estimer les effectifs et les densités de grand dauphin en Méditer-
ranée francaise. Toujours a partir d'une approche comparative, nous avons construit
: 1) un modele spatial de distance sampling pour analyser les transects linéaires de
SAMV, ii) un modele de capture-recapture spatialement explicite pour analyser les
données de photo-identification de GDEGe), et iii) un modele spatial intégrant la
partie de distance sampling et celle de capture-recapture pour combiner les deux jeux
de données. Nous montrons que le modéle intégré ouvre des perspectives encour-
ageantes quant a l'intégration de données pour estimer les effectifs de grand dauphin

en Méditerranée francaise.

Dans la Section 7, nous reviendrons sur l'intérét des méthodes développées pour le
suivi du grand dauphin en Méditerranée francaise. Nous discuterons aussi de leur
application dans d’autres contextes écologiques et des autres avancées statistiques

a implémenter. Ensuite, nous adopterons une lecture plus globale de la place des
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suivis écologiques dans les politiques de la biodiversité en France et sur le fonction-
nement du réseau d’AMP. Finalement, nous porterons rapidement une réflexion sur

la recherche interdisciplinaire et la portée de ce genre d’approches.
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Section 4

Les suivis écologiques
dans les AMP




Section 4

Article 1: La construction de I'expertise écologique et ses implications, le
regard des travailleurs de la biodiversité sur la place des suivis
écologiques dans les Aires Marines Protégées de Méditerranée francaise

Résumé : A I'’heure ol les motivations pour constituer une solide expertise écologique sont importantes dans le
monde de la gestion de la biodiversité, nous étudions ici les réactions des professionnels de la biodiversité a la
place des données écologiques dans le fonctionnement des aires marines protégées et dans leur quotidien. Dis-
poser d'une expertise écologique permet aux aires marines protégées et a leurs agents de s’'imposer localement
comme des institutions incontournables de la gestion de la biodiversité. Cependant, le sous-financement des poli-
tiques de la biodiversité induit un double risque car les objectifs affichés en termes d’expertise écologique devien-
nent difficilement réalisables. Le manque de moyens humains, principal marqueur de ces budgets insuffisants,
fait craindre un risque d'une part pour la qualité et la quantité des expertises écologiques produites, et d’autre part
pour la qualité des conditions de travail des agents. Ce travail constitue une premiere enquéte qualitative réalisée
aupres des professionnels de la biodiversité marine et prolonge les travaux menés en milieu terrestre. Nous mon-
trons que la collecte de données écologiques dans les aires protégées revét de multiples dimensions et remplit
plusieurs fonctions d’ordre scientifique, économique, psychologique, et politique qui peuvent étre altérées par le
tournant actuel des politiques de la biodiversité en France.

Mots-clés : biodiversité, données, espaces naturels protégés, expertise, professionnels

Contribution : J'ai motivé et défini le sujet de I'étude autour des suivis écologiques. Je remercie Ruppert Vimal
qui m’a fourni un corpus littéraire pour m’initier au domaine de la sociologie de I'expertise et a I'étude des micro-
politiques de la biodiversité. J'ai identifié la méthodologie a adopter et rédigé le guide d’entretien avec l'aide de
Nicolas Lescureux. Jai réalisé 'ensemble des entretiens semi-directifs en me déplacant dans les aires marines
protégées (sauf pour deux entretiens qui ont été effectués a distance en raison de la situation sanitaire). Chaque
entretien a été enregistré puis je les ai ensuite retranscrits manuellement. J’ai codifié et analysé I'ensemble des
discussions. Puis j'ai rédigé un article scientifique avec l'aide de Nicolas Lescureux et Olivier Gimenez. Le travail
de terrain a été financé grace ala bourse de terrain 2019 de la Société Francaise d’Ecologie et d’Evolution a laquelle
j'ai candidaté, et avec l'aide logistique d’Héléne Labach et de MIRACETI.

Publication : L'article sera soumis prochainement a la revue interdisciplinaire Nature Sciences et Société (https:
//www.nss-journal.org/fr/).
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La construction de Uexpertise écologique et ses
implications, le regard des travailleurs de la
biodiversité sur la place des suivis écologiques dans les
Aires Marines Protégées de Méditerranée francaise

Valentin Lauret!, Olivier Gimenez!, Héléne Labach?, Nicolas Lescureux!

(1) CEFE, Université Montpellier, CNRS, EPHE, IRD, Université Paul Valéry Montpellier 3, Montpellier, France
(2) MIRACETI, Connaissance et conservation des cétacés, Place des traceurs de pierres, 13500 La Couronne, France

Résumé: Al'heure ol les motivations pour constituer une solide expertise écologique sont importantes dans le monde de la ges-
tion de la biodiversité, nous étudions ici les réactions des professionnels de la biodiversité a la place des données écologiques
dans le fonctionnement des aires marines protégées et dans leur quotidien. Disposer d’une expertise écologique permet aux
aires marines protégées et a leurs agents de s’'imposer localement comme des institutions incontournables de la gestion de la
biodiversité. Cependant, le sous-financement des politiques de la biodiversité induit un double risque car les objectifs affichés
en termes d’expertise écologique deviennent difficilement réalisables. Le manque de moyens humains, principal marqueur de
ces budgets insuffisants, fait craindre un risque d'une part pour la qualité et la quantité des expertises écologiques produites,
et d’autre part pour la qualité des conditions de travail des agents. Ce travail constitue une premiere enquéte qualitative réal-
isée aupres des professionnels de la biodiversité marine et prolonge les travaux menés en milieu terrestre. Nous montrons
que la collecte de données écologiques dans les aires protégées revét de multiples dimensions et remplit plusieurs fonctions
d’ordre scientifique, économique, psychologique, et politique qui peuvent étre altérées par le tournant actuel des politiques de

la biodiversité en France.

Mots-clés: biodiversité, données, espaces naturels proteges, expertise, professionnels

1 Introduction

Avec la prise de conscience d'une nécessaire protection
de la nature depuis les années 1980, 'observation et les
données naturalistes sont sorties de leur cadre de con-
naissance fondamentale pour prendre une dimension
politique dans la préservation de la diversité biologique
(Godet & Devictor, 2018; Mauz & Granjou, 2010). Les
connaissances écologiques sur un milieu naturel, une
espece, ou une population constituent un élément in-
dispensable a la protection et a la gestion de la biodi-
versité (Martin et al., 2009; Nichols & Williams, 2006).
Les politiques de protection de la nature se fondent
généralement sur des connaissances et sur des données
écologiques pour établir des réglementations (e.g. la
liste rouge de I'IUCN permet de classer des especes
comme protégées). Cependant, au cours des dernieres
décennies, deux changements majeurs ont impacté le
monde de la protection de la nature dans leur rapport
aux données écologiques. Tout d’abord, le virage tech-
nologique et scientifique a permis I'observation de nou-
velles espéces, et I'acces a des systemes écologiques
complexes (Moussy et al., 2021). Alors que les études
dans les parcs nationaux ciblaient surtout les espéces
de grande faune, la part d’études dédiés aux insectes,
a la flore et a d’autres taxons qui peuvent étre mal
connus ou difficile a étudier a considérablement aug-
menté dans les dernieres décennies (Jailloux, 2010).

C’est ensuite un changement politique et institutionnel
qui a traversé le monde de la gestion de la biodiver-
sité depuis les années 1990. L’inscription de la con-
servation de la biodiversité dans 'agenda des politiques
publiques internationales a entrainé la professionnal-
isation croissante du secteur et a transformé les re-
cours aux connaissances écologiques (Granjou, 2013).
Les connaissances empiriques ne sont plus suffisantes
pour justifier des politiques de gestion environnemen-
tale, alors que des indicateurs écologiques quantitatifs
obtenus a partir de protocoles scientifiques précis et
rigoureux permettent d’objectiver une prise de décision
(Alphandéry & Fortier, 2015; Granjou et al., 2010). Ces
évolutions ont fait émerger de nouveaux besoins de con-
naissances écologiques « scientifiques » ou « objectives »
dansles milieux de la protection de la biodiversité. Dans
les aires protégées, la collecte de données écologiques
s’effectue de plus en plus a travers la mise en place
de protocoles scientifiques poussés et met de coté les
avis d'experts plus qualitatif (Jailloux, 2010). Pour
désigner communément ces protocoles de collecte de
données écologiques, on parlera de suivis écologiques.
Les suivis écologiques peuvent étre envisagés comme la
collecte standardisée et systématique de données dans
le but de produire des inférences a propos de I'’écologie
d'un ou plusieurs taxons ou groupes taxonomiques
prédéfinis (Moussy et al., 2021). Dans cet article, nous
adopterons une définition large des suivis écologiques
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comme l'ensemble des opérations protocolées de col-
lecte de données écologiques. Ainsi, on pourra dis-
tinguer l'expertise scientifique qui se constitue suite
a la mise en place d’'une démarche scientifique au-
tour de l'acquisition de la connaissance (e.g. protocole
d’échantillonnage robuste, méthode d’analyse statis-
tique) ; et I'expertise écologique qui constitue une con-
naissance écologique, indépendamment du fait que
ce savoir émerge d’'une démarche scientifique ou pas
(e.g. les « dire d’experts »).

Revendiquer une expertise écologique permet aux ac-
teurs de la gestion de la biodiversité de disposer
d’arguments dans la prise de décision des politiques
environnementales (Arpin et al.,, 2015). Lexpertise
écologique assure un gain de légitimité pour celui qui la
détient et fonctionnerait comme une condition d’acces
a l'action et aux dispositifs délibératifs (Alphandéry &
Fortier, 2015; Granjou, 2013). Principalement dévelop-
pée depuis la Convention sur la Diversité Biologique
en 2004, I'explosion du recours a I'expertise écologique
a eu lieu a I'échelle internationale (e.g. IUCN, IPBES)
comme aux niveaux nationaux ou locaux (e.g. indi-
cateur de bonne santé des herbiers de posidonie de
Méditerranée, ANDROMEDE (2020)) pour évaluer et pro-
téger la biodiversité. Le recours quasi-systématique
aux études d'impact avant un aménagement, ou encore
la désignation des sites d’intérét écologique accroit la
demande en données environnementales nécessaires
a ces procédures. Avec les besoins croissant en ex-
pertise écologique robuste pour évaluer et connaitre
I'état des écosystemes et des espéces, les démarches sci-
entifiques de collecte et d’analyse de données devien-
nent impératives dans l'acquisitions de connaissances
écologiques. Les institutions publiques financent des
programmes de collecte de données écologiques pour
alimenter ce que Céline Granjou appelle le « marché
de I'expertise écologique » sur lequel les professionnels
de la gestion de la biodiversité sont amenés a se posi-
tionner. Parmi les acteurs, on peut englober tres large-
ment les associations de protection de la Nature, les
gestionnaires d’espaces protégés, les bureaux d’études
privés, ou encore les administrations publiques spécial-
isées comme 1'Office Francais de la Biodiversité (OFB).
Récemment, d’autres structures sectorielles comme les
syndicats agricoles, les fédérations de pécheurs, de
chasseurs sont devenues en mesure de se présenter
comme des porteurs d’expertise écologique. La reven-
dication d’une expertise écologique répond & une néces-
sité économique mais a aussi une visée de légitimation
politique. Disposer d'une expertise permet d’obtenir
des financements et de se présenter comme interlocu-
teur crédible (Granjou, 2013). Ainsi, les attentes crois-
santes en termes d’expertise écologique transforment le
meétier des professionnels de la protection de la nature
en France. Les deux grandes voies empruntées par les
institutions gestionnaires de la biodiversité pour se con-
former aux exigences d’analyse et aux exigences tech-
niques sont la technicisation des suivis et la spécialisa-

tion croissante des agents (Granjou, 2013).

Actuellement, les  politiques  publiques de
I'environnement misent sur les aires protégées comme
outil privilégié de gestion des milieux naturels (Blandin,
2009). Les suivis écologiques constituent un élément
central du fonctionnement des aires protégées et
structurent le quotidien des agents qui y travaillent
(Granjou, 2013; Vimal et al.,, 2018). Parmi les études
portant sur les politiques et les travailleurs de la bio-
diversité en France, le milieu marin a été peu investi.
Les facades maritimes francaises sont maillées par un
réseau d’Aires Marines Protégées (AMP) qui constituent
l'outil institutionnel de protection des mers et océans
(Agardy, 1994) et au travers duquel les politiques de
la biodiversité sont déclinées de facon analogue au
milieu « terrestre ». Les AMP sont des institutions
administratives qui produisent et utilisent des données
écologiques pour mettre en place des indicateurs et des
réglementations locales (Dunham et al., 2020). Ainsi,
les AMP forment un réseau dont la contribution a la pro-
duction de données écologiques sur le milieu marin est
importante, notamment car ce sont des structures insti-
tutionnelles pérennes comme les acteurs académiques
(e.g. IFREMER), et au contraire des acteurs privés ou
associatifs.

La collecte de données écologiques en mer s’inscrit
dans un cadre législatif bien défini. Récemment in-
scrit dans l'agenda international de protection de la
biodiversité, la Directive Cadre Stratégique pour le Mi-
lieu Marin (DCSMM) est votée par 'Union Européenne
pour constituer un socle commun des politiques na-
tionales de protection des mers européennes (La Direc-
tive Cadre Stratégie Pour Le Milieu Marin (DCSMM), 2008).
Chaque état membre doit conduire des programmes de
surveillance afin d’évaluer les pratiques, les pressions,
et I'état de santé des écosystemes marins via la produc-
tion d’indicateurs (e.g. pour les déchets flottant en mer,
les stocks de péches, I'état des populations d’oiseaux,
de mammiféres marin, Baudrier et al. (2018); Lam-
bert et al. (2020); Laran et al. (2017); Pettex et al.
(2017)). L'objectif est ensuite de mettre en ceuvre les
réglementations nécessaires au maintien du bon état
écologique du milieu marin (e.g. interdiction du mouil-
lage dans les herbiers de Posidonie, arrété ministériel
sur la péche aux mérous). Pour appliquer et dévelop-
per les nombreux suivis écologiques exigés par le pro-
gramme de surveillance de la DCSMM, les AMP sont sol-
licitées. Depuis 2010, dix Parcs Naturels Marins ont été
financés et crées, alors qu’en parallele, la DCSMM se
déploie avec les exigences associées en termes de col-
lecte de données écologiques. L'augmentation du nom-
bre et de la surface des AMP a entrainé une émulation
scientifique et administrative dans les institutions de
la biodiversité en France. En Méditerranée francaise,
les AMP prennent différentes formes institutionnelles,
cependant elles forment un réseau cohérent ou les en-
jeux écologiques et certains protocoles de suivis sont
communs a 'ensemble des structures (Figure 1).
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D’une part, la culture de I'expertise écologique inonde
le monde de la gestion de la biodiversité et affecte na-
turellement le milieu marin. D’autre part, la synchronie
entre la récente implémentation de la DCSMM et le ren-
forcement du réseau d’AMP conduit a un accroissement
important des besoins en expertise écologique en mer.
Ainsi, la protection de la biodiversité marine est en plein
développement en France et les agents des AMP en sont
les acteurs de premier plan, fournissant un contexte
particuliérement pertinent pour étudier la construction
I'expertise écologique dans le milieu marin, et ses im-
plications pour le réseau d’AMP et pour les travailleurs.
Dans ce contexte peu étudié jusqu’ici, notre objectif est
d’analyser la place de I'expertise écologique dans le fonc-
tionnement des aires protégées a travers la perception
des agents des AMP de Méditerranée francaise. Dans
un premier temps, nous verrons comment les suivis
écologiques structurent le fonctionnement des AMP a
travers la production d’'une expertise écologique d’'une
importance capitale pour 'TAMP. Revendiquer une con-
naissance approfondie de leur territoire permet de faire
accepter 'AMP comme acteur de la biodiversité aux
yeux des interloctueurs locaux et nationaux. Dans un
deuxieme temps, nous observerons que pour répon-
dre a ces besoins dexpertise, la multiplication des
protocoles de suivis écologiques dans 'AMP fait peser
un risque sur la qualité de l'expertise écologique et
soulevent des craintes sur les conditions de travail des
agents. Finalement, nous discuterons de la place de
I'expertise écologique dans le processus de prise de dé-
cision des politiques de protection du milieu marin.

2 Méthodes

2.1 Site d’étude

Le paysage institutionnel des AMP de Méditerranée
francaise est varié et plusieurs statuts de gouvernance
coexistent. Certaines AMP sont gérées par des collec-
tivités territoriales (e.g. Parc Naturel Régional - PNR -
de Camargue, syndicat-mixte, commune). D’autres AMP
reléevent du ministére de I'écologie comme les Parcs
Naturels Marins (PNM) et les Parcs Nationaux (PN).
L'organisation interne des AMP est profondément influ-
encée par la distinction entre une gouvernance liée a
I'Office Francais de la Biodiversité (OFB) qui va avec des
financements récurrents alloués par I'état, ou une gou-
vernance par les collectivités et des financements plus
précaires. Nous adopterons cet axe de lecture via la gou-
vernance des AMP a des fins comparatives du paysage
institutionnel.

2.2 Les enquétes qualitatives

Durant deux ans, nous avons conduit des enquétes qual-
itatives de terrain réalisées aupres des agents de huit
Aires Marines Protégées de Méditerranée francaise, et
de I'Office Francais pour la Biodiversité (OFB). Nous

avons réalisé des entretiens semi-directifs individuels
pour explorer la perception des professionnels de la bio-
diversité marine concernant les suivis écologiques et
leur place dans le fonctionnement des politiques de pro-
tection du milieu marin. Le guide d’entretien compor-
tait trente et une questions structurées en trois parties
principales.

La premiére partie porte sur l'activité professionnelle
actuelle et passée de la personne sujette de I'entretien.
Nous y abordons ses missions actuelles au sein de 'TAMP
ainsi que son parcours éducatif et professionnel. La
deuxieme partie de I'entretien vise a explorer les condi-
tions dans lesquelles I'agent de 'AMP réalise les suivis
écologiques auxquels il prend part. Les questions por-
tent surles différentes étapes du déroulement des suivis
écologiques, de la définition d’'une question scientifique,
a la restitution et a 'analyse des résultats, en passant
par la mise en place d’'un protocole sur le terrain. Dans
une troisieme partie, nous explorons la place des suivis
écologiques dans le fonctionnement de 'AMP, et vis-a-
vis des politiques nationales de protection du milieu
marin.

Durant l'entretien, I'enquéteur s’assurait que chaque
sujet du guide d’entretien était abordé, méme si cer-
taines réponses débordaient du sujet étudié. Huit AMP
de Méditerranée ont été ciblées parmi les plus impor-
tantes en termes de surface et de moyens (voir figure
de l'aire d’étude). Un entretien classique durait environ
45 minutes. Au total, 22 personnes ont répondu a
I'entretien. Les entretiens ont eu lieu directement dans
les bureaux des AMP, ou sur le terrain. En raison des
restrictions sanitaires liées a I'épidémie de Covid-19,
quatre entretiens ont été fait en visio-conférence, dont
deux avec des personnes déja rencontrées sur le terrain
dans leur AMP. Parallelement a I'étude qualitative de
terrain, cet article s’appuie aussi sur I'implication de
I'un des auteurs dans le cadre de son travail portant sur
I'étude des suivis écologiques des mammiferes marins
dans les AMP de Méditerranée francaise. Au cours des
trois derniéres années, plusieurs missions de terrain
et réunions ont été effectués conjointement avec les
agents des AMP et nourrissent certaines des réflexions
présentées ici.

3 Résultats

Parmiles 22 agents d’AMP interrogés, 12 appartiennent
a la fonction publique d’état et font partie de Parc Na-
turel Marin ou de Parc National tandis que 10 sont em-
ployés par des collectivités territoriales (commune, syn-
dicat mixte, Parc Naturel Régional, collectivité de Corse).
9 sont des agents de terrain, 9 sont des chargés de mis-
sions, et 3 sont directrices ou directeurs dAMP. Il y a 7
femmes pour 15 hommes.
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Figure 1: Localisation des Aires Marines Protégées (AMP) visitées pendant Uétude. La couleur de remplissage de

UAMP correspond au mode de gouvernance, en distinguant les AMP gérées i) par des collectivités locales :

Syndicat

Mixte pour le Parc Marin de la Cote Bleue ou Parc Naturel Régional de Camargue, Commune pour le site Natura 2000 des
Posidonies du Cap d’Agde, Collectivité de Corse pour les Réserves Naturelles de Scandola et des Bouches de Bonifacio),
ii) sous la forme d’un Parc National avec une gouvernance de l'état pour le Parc National de Port-Cros, iii) sous la forme
d’une gouvernance mixte entre I'Office Francais pour la Biodiversité et un conseil de gestion issu des acteurs socio-
professionnels locaux comme pour les Parcs Naturels Marins du Golfe du Lion et du Cap Corse et de I'’Agriate.

3.1 La course a l'expertise écologique dans
les AMP

Les suivis écologiques et les données récoltées perme-
ttent aux AMP de construire une expertise écologique,
qui sert a informer les services de I'état, renseigner les
indicateurs de la DCSMM, et éclairer la mise en place
des réglementations. « La place des suivis est de fournir
des billes pour mettre en place des outils pour la protection »
#7 souligne un agent. Les agents d’AMP revendiquent
une expertise écologique de qualité qui tient de la con-
naissance fine du contexte local. La gestion de proxim-
ité est leur atout, car ils connaissent leurs territoires et
percoivent leurs connaissances comme plus légitimes
que les indicateurs a large échelle. Pour les agents,
I'expertise écologique est « de linitiative du gestionnaire

car directement en lien avec les problématiques de gestion.
Lexpertise de terrain, U'historique de la mise en place du suivi,
il y a que le gestionnaire qui la connait » #15. Les ges-
tionnaires d’AMP savent justifier de la fiabilité de leurs
données. De par la connaissance approfondie de leur
territoire et par leurs relations de proximité avec les
acteurs locaux, les agents d’/AMP incorporent explicite-
ment les besoins de leur site, contrairement aux poli-
tiqgues nationales ou européennes comme la DCSMM.
Les réglementations issues des suivis nationaux sont
parfois percues comme peu précises, et la pertinence
des réglementations est parfois contestée par les AMP.
« On aimerait étre écouté en amont plutot qu'en aval, mais
cest la qu'on intervient, quand la mesure est calée, juste
avant son application, on fait remonter nos données et on
remet tout en cause. » #2 Ainsi, les agents d’AMP en-
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dossent une responsabilité quant a la connaissance fine
de leur territoire, ce qui se traduit par une certaine ex-
igence au niveau de l'expertise écologique a produire.
L'expertise écologique est une garantie de crédibilité
pour les AMP et les agents, tant auprés des acteurs lo-
caux que vis-a-vis des services de I'état. Connaitre les
enjeux écologiques du territoire permet de légitimer
I'existence de 'AMP dans le jeu des acteurs de la biodi-
versité.

3.2 Des AMP aux moyens limités

Bien que toutes les AMP soient touchées par cet im-
pératif de production d’expertise écologique, les étab-
lissements publics d’état comme les Parcs Naturels
Marins et Parcs Nationaux sont impactés différemment
des AMP gérées par des collectivités locales. En effet,
dans les AMP au fonctionnement cadré par le ministere,
le tableau de bord récapitulant 'ensemble des indica-
teurs écologiques a remplir est assez rigide, et les mis-
sions de suivis écologiques prennent une place prédom-
inante dans 'emploi du temps des agents par rapport a
la surveillance. « Normalement, c’est 80% de connaissance,
et 20% de police. » rapporte un agent du Parc Naturel
Marin du Golfe du Lion. Tandis que les AMP gérées a
plus petite échelle (e.g. Parc Naturel Régionaux, Syndi-
cat Mixte de la Cbte Bleue) bénéficient d'une marge de
manceuvre plus importante dans la définition de leurs
objectifs de suivi et dans l'organisation de leurs mis-
sions. Les équipes sont plus petites et pour ces agents,
la surveillance peut prendre une place plus importante,
bien que n’étant pas assermentés pour la verbalisation.
Néanmoins, on observe des tendances globales de sous-
dimensionnement des budgets dans les AMP. La prin-
cipale difficulté porte sur des moyens humains insuff-
isants alors que les besoins matériels sont assez sou-
vent satisfaits a de rares exceptions. « On est bien. Niveau
investissement c’est pas open bar mais presque, on a du bon
matériel. C'est plutot les effectifs ou c’est pas suffisant. » #10.
Les agents pointent du doigt la dissociation entre les ob-
jectifs affichés et la baisse des recrutements. « Peut-étre
qu'on a voulu faire les choses trop en grand. Mais on est de
moins en moins nombreux aussi » #19.

Produire une expertise écologique complete et de qual-
ité implique une charge importante en termes de quan-
tité de données a collecter pour 'AMP. Dans des condi-
tions de manque de moyens humains, la réalisation de
I'ensemble des protocoles de suivis écologiques est com-
pliquée. Un agent témoigne du sous-dimensionnement
des budgets par rapport aux objectifs fixés lors de la
création de 'AMP :

« Le souci c’est qu'on n'est pas dimensionné pour.
Quand le statut de PNM, qui est récent, s'est fait en
2011, les conditions budgétaires étaient différentes,
il y avait de l'argent. On vendait des Parcs a 30-40
personnes. Donc effectivement 30-40 personnes avec
du budget, on pouvait envisager plein de choses sauf
que la réalité aujourd’hui, c’'est qu'un parc, quand il

y a 10 personnes c’est bien. Et les budgets, on voit
partout qu’ils diminuent. Le PNM d’Iroise faisait
plein de suivis parce qu'ils étaient engagés dans plein
de démarches a la belle époque et il y a plein de suivis
qu’ils ont stoppé. Parce qu’il n'’y a plus les budgets et
plus de moyens humains » #6

La surévaluation du nombre de suivis écologiques a
réaliser par rapport aux capacités de I'AMP a des
implications scientifiques sur la qualité des données
produites et des implications humaines pour les tra-
vailleurs des AMP.

3.3 Lacourse al'expertise affecte la qualité
des données écologiques collectées

Le sous-dimensionnement des effectifs par rapport aux
objectifs de suivis écologiques nécessite une adaptation
de la part des agents d’AMP. Lorsque la planification
de tous les protocoles est compliquée, les agents sont
parfois conduits a devoir choisir entre plusieurs suivis
écologiques :

« En période de forte fréquentation c’est trop dur. Ca
peut donner lieu au fait qu'en été on a du mal a as-
surer les suivis. Alors que c’est une période cruciale
pour la Méditerranée occidentale » #19

Lacommunication entre les agents a I'intérieur des AMP
peut souffrir de cette charge de travail trop importante,
ce qui détériore la qualité des suivis effectués. Les
agents qui planifient et analysent les suivis n’ont pas for-
cément le temps de s’assurer du bon déroulement de la
collecte des données par les agents de terrain :

« Les chargés de mission n'ont pas assez de temps
pour sortir. Donc il y a des protocoles ot on se rend
compte qu'il y a un décalage entre la prise de donnée
sur le terrain et le traitement ensuite » #10

Par ailleurs, le temps nécessaire a la définition des pro-
tocoles peut manquer : « On a identifié les indicateurs mais
on n'a pas réfléchi au protocole. Et ¢ca on a pas le temps de le
faire. »#6. Le manque de moyens affecte aussi d’autres
missions de 'TAMP. Comme en a témoigné un agent, les
récents Parcs Naturel Marins sont des AMP trés éten-
dues en mer et la présence des agents au large est quasi-
inexistante car les moyens humains et nautiques ne
sont pas disponibles pour aller travailler dans ces zones
pélagiques. Malgré leur labélisation d’AMP, ces zones
tres étendues ne sont pas surveillées, pas réglementées,
et peu étudiées.

3.4 La course a I'expertise affecte les con-
ditions de travail

Les conditions de travail dans les AMP sont aussi
touchées par le sous-dimensionnement des moyens hu-
mains. Les exigences importantes en termes de proto-
coles de suivis et de surveillance de police entrainent
les agents a étre souvent mobilisés sur le terrain tout
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en étant dépendants des conditions météorologiques en
mer. Plusieurs agents s’inquiétent de leur rythme de
travail qu’ils estiment difficilement soutenable. Ainsi,
certains déplorent ce travail « a flux tendu » difficile a con-
cilier avec leur vie personnelle (e.g. travail le weekend,
dépendance vis-a-vis des conditions météo). D’autre
part, un agent a fait part de sa crainte d’accident de
travail au vu du rythme intense des sorties a effectuer.
Malgré des conditions de travail de plus en plus com-
pliquées, les agents font état d'un attachement impor-
tant a leur profession dont ils parlent pour certains
comme d’'une « passion » :

« Je lai déja dit, on est pointé comme trés perfor-
mant mais au détriment des conditions du personnel.
Apreés je m’en contente et je continuerai mais on est
parmi les plus mal lotis. » #2

L’attachement au travail de terrain est souligné. Cepen-
dant, le fonctionnement en sous effectifs éloigne cer-
tains agents du travail de terrain vers des taches plus ad-
ministratives : « On était beaucoup sur le terrain avant. Et
meéme pour nous, étre des rats de bureau c’est pas... » #13. De
plus, certains agents craignent que la montée en tech-
nique des protocoles diminue leur travail de terrain «
Un souhait pour le futur ? De pouvoir continuer a plonger, de
ne pas étre remplacé par des robots » #3. Globalement, la
dégradation des conditions de travail n’est pas sujette
a revendication en interne dans '’AMP et les ambiances
de travail sont plutét bonnes pourles agents interviewés.
Le probleme est percu comme étant structurel et affec-
tant 'ensemble des politiques de la biodiversité : «linya
pas de conflit personnellement en interne car tout le monde est
conscient du manque de moyen, ce n'est pas la direction qui ne
Jjoue pas lejeu » #2. Ces problémes structurels de finance-
ment font peser des risques sur les missions des agents
et leurs conditions de travail.

Par ailleurs, le sous-dimensionnement des AMP pour-
rait affecter la qualité de la protection du milieu marin

« [Une AMP c’est] une équipe et des moyens. S’il n'y a
pas ca, ca marche moins bien, cest des paper park. » #3.
La référence aux « paper park » cible des aires pro-
tégées purement administratives ou les moyens alloués
insuffisants ne permettent pas de remplir efficacement
les missions de protection de la biodiversité (Rife et
al., 2013). Dans certaines AMP, les contraintes budgé-
taires ont contraint a réduire voire arréter le recrute-
ment demplois pérennes et pousse les structures a
s'orienter vers des procédures de Volontariat Service
Civique (VSC) permettant d’embaucher des personnels
qualifiés a moindre colt et dans des conditions avan-
tageuses du fait de la souplesse du contrat. Trés récem-
ment, pour pallier a I'insuffisance de moyens humains,
d’autres recrutements a durée déterminée passent par
des appels a projet (e.g. financement de contrat avec des
ONG),y compris dans des AMP ot la grande majorité des
postes permanents sont des fonctionnaires d’état. Les
AMP gérées par les collectivités ne bénéficient pas d'un
financement récurrent suffisant pour assurer leur fonc-

tionnement. Afin de « boucler le budget », les candida-
tures aux appels a projet font partie du quotidien des
agents pour répondre a la précarité des financements.

3.5 Lexpertise écologique se heurte a
Iimpératif délibératif

Malgré la pression a disposer dune expertise
écologique, des agents soulignent que les décisions
de réglementation sont peu motivées par les données
écologiques et plutot par des considérations politiques.
Sur certains sujets comme les mammiferes marins,
ils soulignent I'impossibilit¢é de mettre en place des
mesures de protection car il s’agit d’'especes mobiles
sur lesquelles aucune réglementation n’a deffet, et
remettent en cause la collecte des données :

« Oui il ne faut pas remettre en question l'aspect con-
naissance mais aujourd’hui jai I'impression qu'on
ne connait jamais assez... on fait des grands pro-
grammes de suivi, des stratégies de suivi mais on n'a
toujours pas de levier d'action. » #1

Plus largement, les AMP ne garantiraient pas d'une pro-
tection efficace :

« Nous on est un parc marin alors oui on fait des
suivis, mais pour l'instant il n’y a rien de plus pro-
tégé que Calvi ou il n'y a pas de parc marin. Alors les
mesures de protection forte c’est bien, il en faut. Mais
il en faudrait un peu plus dans les AMP. » #10

Les agents pointent du doigt le manque de volonté poli-
tique pour mettre en place des mesures de protection et
la faible importance des connaissances acquises a par-
tir des protocoles de suivis écologiques :

« Pour les oursins, on maintient larrété. Mais vu
le rapport oursin, c’est pas l'argument massue pour
maintenir larrété. C’est juste que personne n'a de-
mandé de lever larrété. » #8

« Il n'y a pas assez de réglementations ou préconisa-
tions issues de ces suivis. A premiére vue c’est évident.
Ca manque de suites. » #7.

Plus gravement, certaines AMP comme les zones Natura
2000 ne sont tout simplement pas financées :

« Le milieu marin n'est pas financé pour Natura
2000. Mais c’est complétement aberrant parce que
I'OFB est censé s'occuper des sites mais il ne peut pas
non plus parce qu’une personne doit gérer 4 ou 5 sites.
» #17

Conscients de I'insuffisance des expertises écologiques
pour mettre en place des mesures de gestion, les agents
soulignent que les responsabilités de 'TAMP s’étendent
au-dela du domaine scientifique pour inclure un role
délibératif. Les agents mettent en avant leurs relations
de confiance avec les usagers de la mer pour inciter a
des changements de pratiques :
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« [On est] dans Uincitation a améliorer les pratiques.
Les suivis vont abonder une base de données qu'on
présente aux acteurs Sociopro concernés et au con-
seil de gestion en essayant de les inciter a changer les
pratiques. En imaginant avec les données une autre
facon de faire pour que ce soit un win-win. » #7

Malgré les nombreux protocoles de suivis écologiques
qui mettent sous pression le fonctionnement des AMP,
la piece centrale des politiques de gestion du milieu
marin réside dans le jeu d’acteurs au sein duquel les
AMP et leurs agents avancent leur expertise écologique
pour tenir leur place.

4 Discussion

Notre étude fournit la premiere enquéte qualitative réal-
isée aupres des professionnels de la biodiversité ma-
rine et prolonge les travaux menés en milieu terrestre
(Arpin et al., 2015; Arpin, 2020; Jailloux, 2010). Leurs
récits dressent un panorama des conditions de terrain
dans les AMP, et établit un lien avec les politiques na-
tionales de la protection du milieu marin et leur finance-
ment. Cette recherche contribue aussi aux travaux en
sociologie de I'expertise et illustre les conséquences et
les contradictions liées aux exigences a la production
d’expertise écologique qui traverse les acteurs de la bio-
diversité. Plus largement, les implications soulevées ici
sont susceptibles de se retrouver dans de nombreuses
institutions de gestion de la biodiversité, associations,
et ONG.

4.1 Limpératif de 'expertise écologique et
ses implications

Le paysage institutionnel de la protection du milieu
marin ne fait pas exception au « marché de I'expertise
» sur lequel les professionnels de la biodiversité sont ap-
pelés a se positionner pour revendiquer une légitimité
politique (Granjou, 2013). La légitimité et 'acceptation
des AMP aux yeux des acteurs locaux passe notam-
ment par une connaissance fine des territoires et une
expertise écologique poussée. L'implantation durable
d'un outil de gestion sur un territoire est étroitement
liée a l'acceptation et I'engagement par les parties
prenantes (Danielsen et al.,, 2005; Garcia & Lescuyer,
2008). Les connaissances écologiques acquises per-
mettent d’engager un dialogue avec les populations lo-
cales qui sont intéressées par les informations fines
dont dispose 'AMP. Alors que les premieres motiva-
tions pour la détention de l'expertise écologique sont
d’'ordre opérationnelles (e.g. renseigner les indicateurs
du plan de gestion de '’AMP), les agents d’AMP val-
orisent aussi leurs savoirs écologiques dans le cadre in-
formel, notamment en facilitant le dialogue avec les ac-
teurs extérieurs a '’AMP. La coopération entre les ges-
tionnaires et les acteurs locaux a été identifié comme
un des principaux facteurs bénéfiques au fonction-

nement des AMP (Giakoumi et al.,, 2018). On note a
ce sujet, dans l'organigramme des AMP, des services
s’éloignant de la simple expertise écologique et des-
tinés au développement du patrimoine culturel, ou a
l'accompagnement des activités économiques (Mazurek
et al., 2019). Lexpertise écologique contribue ainsi a
l'acceptation de 'AMP qui obtient ainsi de la crédibilité
aux yeux des partenaires locaux. De par cette inscrip-
tion dans le monde socio-économique local, les AMP
construisent leurs actions et leurs missions en accord
avec les enjeux du territoire.

Parallelement, la revendication d’'une « expertise de
proximité » se construit parfois en complément des dé-
cisions de réglementation nationales jugées avec défi-
ance car elles éloignent les décisions du lieu de col-
lecte des données (Arpin, 2020). Cette conception de
l'expertise fait écho aux tiraillements dans lequel se
trouve le monde des associations naturalistes entre une
logique de proximité territoriale et sociale avec les don-
nées, et une logique de professionnalisation et de nor-
malisation a grande échelle via les bases de données
centralisées du Muséum National d'Histoire Naturelle
(Alphandéry & Fortier, 2015). Les AMP s’engagent dans
la production d’'une expertise écologique poussée sur
leur territoire pour assumer une responsabilité comme
acteur légitime de la biodiversité locale. Notre étude
semble renforcer I'idée selon laquelle les programmes
de suivis structurent les actions des aires protégées
en engageant les ressources financieres, logistiques, et
les moyens humains (Vimal et al., 2018). Disposer
d’expertise écologique a aussi une utilité symbolique en
contribuant a la matérialisation des actions de TAMP. Au
lieu de tenir un réle important dans la prise de décision,
les dimensions humaines de I'expertise écologique sem-
blent prédominantes en renforcant les relations liant
I’AMP et ses agents aux acteurs du territoire (Vimal et
al., 2018).

Cependant, les besoins des AMP a produire une exper-
tise écologique ambitieuse se heurte aux contraintes
budgétaires. Largement répandu parmi les institutions
de protection de la biodiversité, le sous-financement
induit des dysfonctionnements scientifiques et opéra-
tionnels dans les aires protégées (Balmford & Whit-
ten, 2003; Coad et al.,, 2019). Les AMP de Méditer-
ranée francaise étudiées n’échappent pas a ce schéma
et souffrent aussi de moyens humains limités au re-
gard des objectifs affichés. Lorsque 'ensemble des pro-
grammes de suivis écologiques ne peuvent pas tous étre
menés dans des conditions satisfaisantes, les agents des
AMP ne sont pas aveugles aux difficultés qu’ils rencon-
trent et tentent d’améliorer les conditions de travail et
de production des informations écologiques. Ce sous-
financement peut pousser les personnels a hiérarchiser
les missions de l'aire protégée pour se concentrer surles
actions les plus prioritaires (Gardner et al., 2008), ou a
collecter des information de moindre qualité « data rich
but information poor » (Gardner et al., 2008; Vimal et al.,
2018). S’ensuit potentiellement une dégradation de la
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qualité des expertises produites, et donc in fine des in-
formations nécessaires a la protection de la biodiversité.
Alors qu’'un des objectif des suivis écologiques consiste
a réduire I'incertitude concernant les décisions a pren-
dre en matiere de protection de la biodiversité (Callon
et al., 2001), le sous-financement des AMP contribue a
augmenter cette incertitude en limitant les quantités et
la qualité desinformations disponibles. Par conséquent,
la dégradation des conditions de réalisation des suivis
écologiques a des implications déléteres sur l'efficacité
de la protection de la biodiversité (Coad et al., 2019).

Parallelement au risque concernant la dégradation
de l'information écologique, les conditions de travail
des agents sont parfois mises a mal par ce sous-
financement des AMP. La plupart des agents des AMP
font, toutefois, état d'une importante motivation a ef-
fectuer leur métier, qui pour la plupart est vu comme
une « passion », comme pour 'ensemble des profession-
nels de la biodiversité (Granjou, 2013). Différentes di-
mensions psychologiques du rapport au travail sont en-
gagées par les agents AMP. Travailler dans une AMP
mobilise des savoirs techniques dans la mise en place
des protocoles de suivis, des savoirs relationnels lors
des échanges avec les acteurs locaux ou lors des mis-
sions de police pour certains agents, mais implique
aussi l'identité des agents et la vision qu’ils ont de la
partinence de leur travail (Dejours, 2009). Le rapport
subjectif des agents des AMP a leurs missions est per-
turbé par les conditions de sous-financement des AMP.
Le « monde social » qui comprend les relations interper-
sonnelles est dégradé par la surcharge de travail mais
dans une plus grande mesure c’est le « monde subjec-
tif » qui est affecté (Fiorelli et al., 2012). En effet, les
agents d’AMP engagent leur personnalité et leurs convic-
tions dans un rapport parfois passionnel avec leur tra-
vail. Disposer d'une expertise écologique de qualité est
valorisant pour l'agent et constitue une reconnaissance
symbolique de 'accomplissement de son travail. Cette
rationalité subjective peut-étre affectée lorsque les con-
naissances écologiques produites ne sont plus de qual-
ité satisfaisante ou perdent de leur utilité. Ainsi, alors
que les agents investissent fortement leur personnalité
dans la collecte des données écologiques, le fonction-
nement en sous-effectif pourrait nuire a la rétribution
symbolique des agents pour leur travail au sein de 'TAMP.
Néanmoins, comme sur le terrestre, les travailleurs en-
quétés ici mettent en avant que leurs missions con-
tribuent a la valorisation d'un bien commun qui est
la nature, ou la biodiversité qu’ils protegent (Granjou,
2013). La reconnaissance symbolique et personnelle
que les agents d’AMP tirent de leurs missions reste im-
portante malgré la pression. L'attachement des agents a
leurs role de protection de la biodiversité compense les
conditions de travail parfois éprouvantes.

De plus, la montée en technicité des suivis écologiques,
le recours croissant aux prestataires extérieurs, et les
moyens humains sous dimensionnés font craindre un
enfermement dans les bureaux pour certains agents

qui soulignent leur attachement au travail de terrain,
comme I'a aussi montré Céline Granjou (Granjou, 2013).
La montée en technicité a transformé le rapport des
agents a la nature ; certaines rationalités esthétiques,
physiques, ont été évacuées. La modernisation de la
profession a accéléré la mise en place de rationalités
opérationnelles et techniques, notamment liées a la pro-
duction de données (Granjou, 2013). D’une part, des
protocoles répétitifs et standardisés sont parfois diffi-
ciles a accepter pour des agents qui ne sentent pas leurs
savoirs et leur expertise personnelle valorisées par ces
pratiques. D’autre part, certains agents sont enthou-
siastes quant a la perspective d’utiliser des technolo-
gies de pointe, ou quant a 'implémentation de proto-
coles rigoureux percus comme robuste et informatif.
On retrouve largement des sentiments semblables de
perte de sens dans la sphére du travail en général (De-
jours, 2009). Il semble toutefois intéressant de noter
I'influence de cette tendance a méme d’inquiéter des
agents AMP aux vocations passionnelles forte vis-a-vis
de leur métier.

Nationalement, les politiques de la protection de la bio-
diversité répondent aux mémes conditions de finance-
ment et d’'organisation que les AMP. Les agents des AMP
« d’état » (e.g. Parc Naturel Marin, Parc National) appar-
tiennent au méme corps de fonctionnaires et naviguent
entre les différentes structures au fil des mutations.
Les conditions financiéres sont centralisées par le Min-
istére de I'Ecologie et sont répercutées a I'identique sur
I'ensemble des travailleurs de la biodiversité en France.
Le sous-financement des politiques de la biodiversité in-
duit un double risque dans les aires protégées lorsque
les objectifs affichés en termes d’expertise écologique
deviennent difficilement réalisables. Le manque de
moyens humains fait craindre un risque, d’'une part
pour la qualité et la quantité des expertises écologiques
produites, et d’autre part pour la qualité des conditions
de travail des agents.

En 2013, Céline Granjou souligne que les tendances
a la diminution des budgets ne sont pas propres aux
AMP mais pesent sur 'ensemble des acteurs de la bio-
diversité. Au niveau national, le désinvestissement
touche une grande partie des institutions publiques
(Frajerman, 2019; Simonet, 2021). La diminution voire
l'arrét du recrutement de fonctionnaires a la faveur de
la contractualisation des agents, la place grandissante
du fonctionnement par appel a projets, et la rationali-
sation des choix budgétaires illustrent I'incorporation
des stratégies du new public management aux politiques
publiques, y compris a celles de la protection de la bio-
diversité (Merrien, 2002; Pesqueux, 2020).

4.2 Lexpertise écologique insuffisante
face aux verrous des politiques de la
biodiversité

La construction d'une expertise écologique con-
stituerait un préalable indispensable a la prise de
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décision environnementale (Alphandéry & Fortier,
2015; Mathevet & Mauchamp, 2005). Cependant,
les agents d’AMP reconnaissent l'insuffisance des
connaissances écologiques lors de la mise en place
des politiques environnementales. Les mesures de
protection du milieu marin ne s’établissent pas indis-
cutablement en fonction des données écologiques. L'«
evidence-based conservation » (Sutherland et al., 2004)
se heurte a la réalité du terrain et au contexte soci-
ologique local (Mathevet & Mauchamp, 2005). Les
mécanismes sociologiques a l'ceuvre et les intéréts
socio-économiques sont jugés comme déterminants
dans la mise en place des décisions, d’apres les agents
d’AMP et comme souligné par Vimal & Mathevet (2011).
Pour avoir une place dans la prise de décision politique,
les aires protégées font valoir leur expertise écologique
fine du territoire et revendiquent des compétences dans
la conduite des processus délibératifs (Granjou et al.,
2010; Mazurek et al., 2019). Ainsi, les AMP se position-
neraient sur I'échiquier politique avec plusieurs types
d’expertise. Non seulement les AMP produisent une
expertise scientifique et des savoirs techniques (contrib-
utory expertise, Carolan (2006)), mais elles savent aussi
faire dialoguer les savoirs scientifiques et techniques
avec d’autres types d’acteurs. On parle alors d’expertise
interactionnelle (interactional expertise, Carolan (2006);
Stem et al. (2005)). La connaissance écologique n’est
plus seulement une information indiscutable mais un
savoir indissociable d'un contexte social, politique et
culturel qu’il s’agit de faire dialoguer et de mobiliser
pertinemment sur I'échiquier des politiques de gestion
de la biodiversité (Alphandéry & Fortier, 2015).

D’aucuns pourraient entrevoir un paradoxe entre des
objectifs d’expertise écologique surdimensionnés et
des politiques environnementales finalement peu im-
pactées par ces résultats écologiques. Dans un con-
texte au financement limité, la sur-importance allouée
aux suivis écologiques pourrait se faire au détriment
d’autres actions tels que la surveillance ou la sensibil-
isation, comme illustré dans d’autres aires protégées
(Gardner et al., 2008; Mueller-Hirth, 2012). Au-dela
de la faible contribution de I'expertise écologique a la
prise de décision, les agents d’AMP pointent du doigt
la lenteur de la mise en place des réglementations de
protection de la biodiversité, rejoignant la littérature
sur les « paper parks » Magris & Pressey (2018). Cepen-
dant, malgré les critiques formulées a son encontre, la
dénomination d’AMP reste en vigueur. La surface cou-
verte par les AMP est la métrique utilisée et valorisée
dans les feuilles de route politiques (Costello & Ballan-
tine, 2015; Maxwell et al., 2020), et les objectifs inter-
nationaux dictés par la Convention sur la Diversité Bi-
ologique fixaient un objectif de 10% de protection du
milieu marin a I'’horizon 2020. Afin de respecter ces
engagements, de nombreuses AMP ont vu le jour mais
ne sont pas accompagnés de moyens effectifs de protec-
tion (Amengual & Alvarez-Berastegui, 2018). C’estle cas
de certaines AMP de Méditerranée francaise qui, étant

tres étalées, permettraient de satisfaire des objectifs de
visibilité et de surface sans pour autant s’engager dans
la mise en place de mesures de protection concretes et
contraignantes, comme en a témoigné un agent a pro-
pos des zones Natura 2000 non financées.

Au-dela de notre cas d’é¢tude, les tendances de sous-
financement alloués a la protection de la biodiversité
sont internationales (Coad et al., 2019). Les états oc-
cidentaux, notamment I'Union Européenne, mobilisent
une série de stratégies visant a aligner les politiques de
la conservation dans un cadre typiquement néolibéral
de réduction des cofits et de désinvestissement pub-
lic (Apostolopoulou et al.,, 2014). On observe, en-
tre autres, le désinvestissement de I'état des opéra-
tions de gestion et de protection de la nature (par-
fois au profit d'organisations non-gouvernementales),
la reterritorialisation des politiques de conservation,
laugmentation des partenariats publics-privé de ges-
tion de la biodiversité, accompagné par une rhétorique
des approches délibératives et consensuelles (Igoe &
Brockington, 2007 ; Apostolopoulou et al., 2014). Au
sein des politiques de la biodiversité marine en France,
nous avons pu relever plusieurs de ces dynamiques. Les
Parcs Naturels Marins, les outils de gestion les plus
récemment créées, illustrent la décentralisation des
politiques de la protection de la biodiversité en donnant
le pouvoir décisionnel a un conseil de gestion au fonc-
tionnement délibératif, avec les limites associées en ter-
mes d’efficacité de la protection (Mazurek et al., 2019).
Etudier les pratiques des gestionnaires d’espaces pro-
tégés permet de mettre en lumiere la maniére dont
les actions de gestion de la biodiversité prennent place
dans le contexte socio-économique propre au modele
néolibéral dominant aujourd’hui et sert a en exposer les
contradictions (Apostolopoulou et al., 2014).
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Section 5

Article 2 : Utiliser des données de type single-visit dans des modeéles
intégrés d’occupancy pour tirer le meilleur parti des programmes de suivis
écologiques existants

Résumé : Un défi majeur en écologie statistique consiste a produire des indicateurs écologiques fiables tout en
intégrant différents jeux de données. Pour estimer la distribution des espéces, les modeles d’occupancy con-
stituent un outil flexible qui peut s’é¢tendre a I'analyse de plusieurs jeux de données obtenus a partir de différents
protocoles de suivis. Cependant, la répétition des visites sur les sites d’échantillonnage est une condition préal-
able a l'utilisation des modeles d'occupancy classiques. Récemment, des modeles d'occupancy ont été dévelop-
pés pour analyser les données de détection/non-détection recueillies lors d’une seule visite, on parle de modeles
d’occupancy de type single-visit. A ce jour, les modéles d’occupancy single-visit n'ont jamais été adaptés pour in-
tégrer plusieurs jeux de données.

Ici, nous présentons une approche qui combine deux jeux de données single-visit dans un modele d’'occupancy
intégré. Comme cas d’étude, nous estimons la distribution du grand dauphin (Tursiops truncatus) en Méditerranée
francaise en combinant les données issues de 24 624 km de survols aérien avec les données provenant de 21
464 km de suivi en bateau. Nous avons comparé les résultats des modeles d’occupancy single-visit aux modeles
d’occupancy classiques a visites répétées, y compris pour des modeles d’occupancy intégrés. Les modeles inté-
grés permettent une meilleure couverture d’échantillonnage de la population de grand dauphin, ce qui se traduit
par une précision accrue des estimations d’'occupancy par rapport aux modeéles utilisant les jeux de données sé-
parément. Dans I'ensemble, les modeles d'occupancy single-visit et a visites répétées produisent des inférences
similaires sur la distribution des grands dauphins. Les modeéles intégrés d’'occupancy single-visit ouvrent des per-
spectives prometteuses pour l'utilisation des jeux de données écologiques dans les contextes de conservation ou
plusieurs protocoles de suivis écologiques coexistent.

Mots-clés : grand dauphin, modeéles intégrés de distribution d’espéces, modeéles d’'occupancy, single-visit, suivis
écologiques

Contribution : J'ai développé les modeles d'occupancy, et effectué les simulations présentées dans les annexes
de l'article. Jai extrait les variables environnementales et j’ai mis en forme les données de détection de grand
dauphin et d’effort d’échantillonnage récupérées aupres d’Hélene Labach et de Matthieu Authier. Une fois les ré-
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Abstract: A major challenge in statistical ecology consists of integrating knowledge from different datasets to produce robust
ecological indicators. To estimate species distribution, occupancy models are a flexible framework that can accommodate sev-
eral datasets obtained from different sampling methods. However, repeating visits at sampling sites is a prerequisite for using
standard occupancy models. Occupancy models were recently developed to analyze detection/non-detection data collected
during a single visit. To date, single-visit occupancy models have never been used to integrate several different datasets. Here,
we showcase an approach that combines two datasets into an integrated single-visit occupancy model. As a case study, we
estimated the distribution of common bottlenose dolphin (Tursiops truncatus) over the North-western Mediterranean Sea by
combining 24,624 km of aerial surveys and 21,464 km of at-sea monitoring. We compared the outputs of single- vs. repeated-
visit occupancy models into integrated occupancy models. Integrated models allowed a better sampling coverage of the tar-
geted population, which provided a better precision for occupancy estimates than occupancy models using datasets in iso-
lation. Overall, single- and repeated-visit integrated occupancy models produced similar inference about the distribution of
bottlenose dolphins. We suggest that single-visit occupancy models open promising perspectives for the use of existing eco-
logical datasets.

Keywords: Bottlenose dolphins, Ecological monitoring, Integrated species distribution models, Multi-method, Occupancy models, Single-visit

1 Introduction

In large-scale ecological analysis, several parallel moni-
toring programs are often carried out to collect ecologi-
cal data (Zipkin & Saunders, 2018). Ecological monitor-
ing programs are conducted by organizations operating
across different time scales, geographic scales and fund-
ing initiatives (Lindenmayer & Likens, 2010). A major
challenge is integrating knowledge from different moni-
toring programs to produce robust ecological indicators
that may be used to inform decision-making (Fletcher et
al., 2019; Zipkin et al., 2021). Recently, modeling tools
have emerged to combine multiple data sources to esti-
mate species distributions and Integrated models refer
to the approaches that combine different data sources
(Isaac et al., 2019; Miller et al., 2019). The main pur-
pose of integrated models is to improve the accuracy of
ecological indicators (Fletcher et al., 2019; Zipkin et al.,
2019). Species distributed over large areas could partic-
ularly benefit from integrated models because they al-
low for a global coverage of species occurrence by com-
bining different data sources collected at different spa-
tial scales (Miller et al., 2019). To estimate species dis-
tribution in the face of uncertainties inherent to data
collection, occupancy models are commonly used sta-
tistical tools (Mackenzie et al., 2002). Occupancy mod-
els have been developed to estimate species distribu-
tion while accounting for false negatives in the obser-
vation process (Mackenzie et al., 2002). Estimating oc-

cupancy when species detection is not perfect requires
performing repeated visits to a set of sites to assess the
detection probability (MacKenzie, 2006). However, re-
peating visits is sometimes unfeasible due to associated
costs and logistical issues. In this context, two relevant
developments of occupancy models have been recently
proposed. First, integrated occupancy models combine
data from different monitoring programs to improve the
estimation of species distribution (Fletcher et al., 2019;
Miller et al., 2019; Nichols et al., 2008). Second, Lele et
al. (2012) used occupancy models to estimate species
distribution and detectability while having only one visit
atthe sampling site, i.e. hereafter single-visit occupancy
models. An increasing number of studies suggest that
under certain conditions, single-visit models produce
robust estimates of occupancy without repeating vis-
its at the sampling sites (Lele et al., 2012; Peach et
al., 2017; Sélymos & Lele, 2016). Besides, single-visit
occupancy offers the possibility to work with existing
datasets that did not carry out repeated visits, which
is relevant to population biology and management. In
this paper, we develop an integrated approach that com-
bines two single-visit occupancy models and demon-
strate that combining several datasets into integrated
single-visit occupancy models leads to accurate ecologi-
cal parameter estimation. We also investigate the per-
formance of single-visit vs. repeated-visit occupancy
models. As a case study, we focused on the distribution
of Bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) in the North-
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Western Mediterranean Sea. We combined aerial sur-
veys and at-sea monitoring into integrated occupancy
models and we compared the outputs of integrated occu-
pancy models to occupancy models using each dataset
in isolation. Last, we discuss the advantages of inte-
grated single-visit occupancy models to deal with exist-
ing ecological monitoring programs.

2 Methods

2.1 Model description
2.1.1 Latent ecological process

Occupancy models estimate spatial distribution while
accounting for imperfect species detection (Mackenzie
et al., 2002). The formulation of occupancy models as
state-space models allows distinguishing the latent eco-
logical state process (i.e. species present or absent at
a grid-cell) from the detection process (Royle & Kéry,
2007). We denote z; the latent occupancy of grid-cell %
(z 1, presence; z = 0, absence). We assume zi is
drawn from a Bernoulli distribution with ), the proba-
bility that the species is present at grid-cell i:

z; ~ Bernoulli(1);)

We modelled 1) as a function of some environmental co-
variate on a logit scale, say habitat.

logit(vy;) = By + B habitat,

where parameters beta, and 3, are to be estimated.

2.1.2 Repeated-visit observation process

In standard occupancy designs, each grid-cell is visited
J times to estimate the detection probability. We denote
Y;.; W; ; = 0, nodetection ; y, ; = 1, detection) the
observations corresponding to the data collected at grid-
cell ¢ during visit j (j = 1,..,J). Repeating visits at
a grid-cell allows estimating species detectability, with
Dij being the probability of detecting the species at visit
j given it is present at grid-cell ¢:

Y ;12 ~ Bernoulli(z;p; ;)

2.1.3 Single-visit observation process

The difference with repeated-visit occupancy models
liesin the number of sampling occasions whichis J = 1
in single-visit occupancy models. The j subscript is
dropped and we denoted y; the observation correspond-
ing to the data collected at site ¢. Subsequently, p; is
the probability of detecting the species during the single
visit given it is present at site ¢:

Y;|z; ~ Bernoulli(z;p;)

. Single-visit occupancy models require certain condi-
tions to be fulfilled for estimating detection probabilities
reliably. First, different continuous covariates should
be used to estimate detection and occupancy probabil-
ities (Lele et al., 2012; Peach et al., 2017). Second, the
number of detections may affect the estimation of occu-
pancy in the case of rare or ubiquitous species (Peach et
al., 2017). Third, the use of inappropriate link functions
to model the detection process may lead to model mis-
specification and biased interpretation (e.g.log-link and
scaled logit link function on detection, Knape & Korner-
Nievergelt (2015)). However, most often, the logit link
function is used for detection, which makes the single-
visit approach valid (Solymos & Lele, 2016). Despite
these concerns, simulation studies have showed that
situations where single-visit occupancy models fail are
rare (Peach et al., 2017; Solymos & Lele, 2016) and, in
practice, the conditions for a valid application of single-
visit occupancy models are often fulfilled (S6lymos &
Lele, 2016). We detailed the modeling assumptions
of single-visit occupancy models in Appendix S4. Be-
cause the number of detections is an important condi-
tion to accurately estimate single-visit occupancy pa-
rameters (Peach et al., 2017), we expect that integrated
approaches will be beneficial to single-visit occupancy
modeling by increasing the number of detections (true
occupancy) available.

2.1.4 Integrated occupancy models

We developed an integrated occupancy model using
data from two independent monitoring programs, say
A and B. The state process driving the latent occupancy
state of site i, z;, remains unchanged and is drawn from
a Bernoulli distribution with probability 1), which is
modeled as a function of environmental covariates. The
observation of the targeted species at site ¢ during oc-
casion j may take four values with y; ; = 0 for no de-
tection, y,; ; = 1 for detection in dataset A, y, ; = 2
for detection in dataset B, and y, ; = 3 for detection
in both datasets A and B. For convenience, we drop the
subscripts in the notation as the formulation of the inte-
grated observation process is identical whether we con-
sider single-visit occupancy (i.e. J = 1) or repeated-
visit occupancy (J > 1). Assuming that detection meth-
ods are independent, the observation process can be
written using detection probability by the monitoring
program A (p4) and detection probability by the moni-
toring program B (pp):

ylz ~ Multinomial(1, zm)
with

T = [Pos P15 Pas P3] = [pr(y = 0),pr(y = 1), pr(y = 2),pr(y = 3)]

T=[1—=pas—pp+p0aPp:Pa(1 —pp),p(1 —Da)PaPs]

We modeled monitoring-specific detection probabilities
as functions of the sampling effort of each monitoring
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program:
logit(pA) = ogg t a1Al09<S€ffA)

logit(pg) = agp + ayglog(Sef fB)

where the parameters oy 4, iy 4, @gp, and o g are to
be estimated. For example, if we assume that the detec-
tion history at site 2 isy; = 2,0, 1,2 over J = 4 sam-
pling occasions, i.e. the species was detected by moni-
toring program B only at sampling occasions j = 1 and
j = 4, then went undetected at j = 2, and was de-
tected by monitoring program A only at j = 3, then for
single-visit integrated occupancy we consider y; = 3
because both monitoring programs detected the species
at site 7. We ran a simulation study comparing the per-
formance of single- vs. repeated-visit occupancy over
different scenarios affecting occupancy, and detection
probabilities (Appendix S1).

2.2 Bottlenose dolphins case study

We aimed at estimating bottlenose dolphin (Tursiops
truncatus) distribution in an area of 255,000 km2 cov-
ering the North-Western Mediterranean. The protected
status of this species within the French seas led to the
development of specific programs to monitor Mediter-
ranean bottlenose dolphins within the implementation
of the European Marine Strategy Framework Directive
(2008/56/EC; MSFD), which involve estimating common
bottlenose dolphin distribution. We considered two
large-scale monitoring programs about bottlenose dol-
phins. We divided the study area in 4,356 contiguous
pixel/grid-cells creating a 5’x5” Mardsen grid (WGS 84)
that we used for all the occupancy models we consid-
ered. We used data from at-sea surveys over 21,464
km of the French continental shelf (456 grid-cells sam-
pled, 10.46% of the total number of grid-cells). Ob-
servers performed monitoring aboard small sailing and
motor boats to locate and photo-identify bottlenose dol-
phinsall yearlong between 2013 and 2015 (Labach et al.,
2021). At-sea surveys detected 129 distinct bottlenose
dolphin groups located in 89 different grid-cells. At-sea
surveys did not include planned repeated visits, some
grid-cells have been visited once, and others have been
visited 50 times. Then, using repeated-visits occupancy
models to analyze the at-sea monitoring data requires
considering only the grid-cells sampled multiple times
and hence to drop the data collected in grid-cells sam-
pled only once. Single-visit models enable us to include
all data, even data collected in grid-cells that were sur-
veyed only once, which make at-sea a relevant candi-
date for single-visit model implementation. Besides, we
considered data collected during aerial line-transects
covering 24,624 km of the French Exclusive Economic
Zone (EEZ), targeting marine megafauna, and follow-
ing a distance sampling protocol. The survey sampled
1336 grid-cells (i.e. 30.67% of the total number of grid-
cells). Aerial surveys produced 130 distinct bottlenose

dolphin detections located in 87 grid-cells. Sampling ef-
fort for aerial surveys was homogeneous over the study
area with three or four replicates per line-transect be-
tween November 2011 and August 2012 (Laran et al.,
2017). Because we used occupancy models, we only con-
sidered detection/no-detection data, which lead to a bi-
nary 0/1 dataset. Hence, multiple sightings detected in
the same groups were coded as 1. Thus, we obtain the
two aerial and at-sea detection/no-detection datasets
that we analyzed with occupancy models. An impor-
tant assumption of single-season occupancy models is
that the latent ecological state of a grid-cell (the z,’s) re-
mains unchanged between the repeated visits (MacKen-
zie, 2006). When monitoring highly mobile species,
such as cetaceans, the closure assumption is likely to be
violated because individuals can move into and out of
the sampling grid-cell. The size of the grid-cells is much
lower than dolphins’ range of activity. If individuals’
movement in and out of the sampling units is random,
then the occupancy estimator is unbiased (Kendall et
al., 2013). However, it is unlikely the case for bottlenose
dolphins because their use of space is driven by ecologi-
cal and environmental factors, and occupied locations
are used only temporarily by individuals (MacKenzie,
2006; Neilson et al., 2018). Closure assumption is cru-
cial to the interpretation of occupancy model’s parame-
ters. In cases where this assumption is known to be vi-
olated, the parameter is usually interpreted as the prob-
ability that a location is used by the species as opposed
to probability of species presence. In this situation, the
occupancy estimator v, represents the probability that
grid-cell ¢ is used by the target species (Kendall et al.,
2013), being interpreted as space-use by bottlenose dol-
phins. Occupancy and space-use refer to distinct ecolog-
ical concepts. Occupancy describes the species home
range that can be defined as the geographic range of
occurrence, while space-use refers to the usage made
by individuals of the different components of the home
range (e.g. feeding locations, migratory routes, Johnson
(1980)). Then, both single-visit and repeated-visits oc-
cupancy models infer the probability that a particular
grid-cell is used by the species. The detection probabil-
ity now accounts for both the probability of detecting the
species given that the species is available for sampling,
and the probability that the species is using the grid-cell
during the sampling, reflecting that the species might
occupy the grid-cell but not during the sampling occa-
sion (MacKenzie, 2006). As stated above, single-visit oc-
cupancy relaxed the closure assumption because the in-
ference of the detection probability does not require site
closure between the repeated visits. However, the inter-
pretation of the occupancy parameter is always space-
use in the case of our bottlenose dolphin case study be-
cause our data is collected during multiple years and
dolphins are expected to move in and out the sam-
pling unit area during the sampling period. Because
at-sea and aerial surveys were performed during differ-
ent years, we considered them as independent. In 2018,
recent Mediterranean scale aerial monitoring program
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sampled French Mediterranean following the same line-
transect protocol as the aerial dataset we analyzed (AC-
COBAMS Survey Initative, Initiative (2018)). Prelimi-
nary and unpublished results from the 2018 program
estimated similar common bottlenose dolphin distribu-
tion to that of 2011-2012. Then, we assumed that space-
use remained unchanged during the monitoring period
(i.e. 2011 to 2015). Besides, we neglected the seasonal
variation in the bottlenose dolphin space-use in this
case study. Concerning the ecological process, we used
two environmental covariates to estimate the space-use
of bottlenose dolphins: i) bathymetry, which is expected
to have a positive effect on bottlenose dolphins’ occur-
rence (Bearzietal., 2009; Labach et al., 2021), and ii) sea
surface temperature (SST, AQUA MODIS | NASA 2019,
https://neo.sci.gsfc.nasa.gov/), which is locally related
to dolphins’ prey abundance and hence expected to af-
fect local distribution of bottlenose dolphins (Bearzi et
al., 2009). We extracted average SST between 2011 and
2015 value in each grid-cell, making SST a cell-specific
covariate. Similarly, bathymetry had a single value per
grid-cell. We checked for correlation between the two
covariates and the Pearson coefficient was < 0.3. Then,
we modelled 1) as a function of bathymetry, SST, and
the interaction between bathymetry and SST on a logit
scale:

logit(¢;) = By + Bibathymetry; + B, SST, + Bsbathymetry,SST,

Regarding the observation process, we calculated the
transect length (in km) prospected by each monitor-
ing protocol within each grid-cell during a time period.
Sampling effort was therefore a grid-cell-specific and
time-specific covariate; Sef f A refers to the sampling
effort of the aerial monitoring program while Sef fS
refers to the sampling effort of the at-sea monitoring
program. We modeled monitoring-specific detection
probabilities as functions of the relevant sampling ef-
fort:

logit(p,) = ag + anlog(SeffA)

logit(p,) = ag + ajlog(Sef fS)

Regarding the repeated-visit occupancy models, we di-
vided the detection/non-detection datasets into four
sampling occasions (J = 4): winter (January, February,
March), spring (April, May, June), summer (July, August,
September), autumn (October, November, December).
For the single-visit occupancy models, we considered
the entire monitoring program in a single occasion. For
example, let us assume that the detection history at site
visy, = 0,1,1,0 in repeated-visit occupancy, i.e. the
species was detected at sampling occasions j = 2 and
j = 3, and went undetected at j = 1, and j = 4, then
for single-visit occupancy we have y; = 1. In addition,
the single-visit sampling effort in a grid-cell was equal
to the sum of the sampling effort over the 4 sampling oc-
casions of the repeated-visit occupancy model.

2.2.1 Performances of integrated models

To assess the added value of combining aerial and at-
sea datasets into integrated single-visit occupancy mod-
els, we analyzed 3 datasets: i) the aerial dataset, ii)
the at-sea dataset, and iii) the two datasets together
into an integrated occupancy model. For each of these
datasets, we applied repeated-visit and single-visit oc-
cupancy models. Besides the case study, we also car-
ried out a simulation study to test for the performances
of integrated occupancy models (Appendix S2). In Ap-
pendix S5, we go through a worked example of the
likelihood functions for single-visit, repeated-visit, inte-
grated repeated-visit, and integrated single-visit occu-
pancy models. In Appendix S4, we listed the modeling
assumptions required to run the different occupancy
models.

2.2.2 Bayesian implementation

We ran all models with three Markov Chain Monte Carlo
chains with 100,000 iterations each in JAGS called from
R (R Development Core Team, 2021) using the r2jags
package (Su & Yajima, 2015). We checked for conver-
gence calculating the R-hat parameter (Gelman et al.,
2013) and reported posterior means and 95% credi-
ble intervals (CI) for each regression coefficient of co-
variates affecting space-use probability (Fig. 1). Here-
after, we considered effect size of a covariate as the es-
timate of its regression coefficient. We discussed the
effect of a covariate whenever the 95% CI of its associ-
ated parameter did not include 0. From covariates’ ef-
fect size, we calculated the predicted space-use by bot-
tlenose dolphins (i.e. ¥, Fig. 2). We reported maps of
standard deviation of ¢ (Fig. 2B). On the maps, we dis-
played mean and standard deviation of 1) for coastal
and pelagic seas according to a 500m deep boundary
that corresponds to the separation of continental shelf
from the abysses. Data and codes are available on Data
S1, and on GitHub at https://github.com/valentinlauret/
IntegratedSingleVisitOccupancy.

3 Results

All models produced similar predictions of space used
by bottlenose dolphins (Fig. 2). The 95% CI of SST, and
ofthe interaction between SST and bathymetry included
0 in all models (Fig. 1). The probability of space-use in-
creased with decreasing bathymetry for all models (Fig.
1). Bathymetry ranges from altitude of O m to -3,488 m
deep, hence a positive influence of bathymetry referred
to a preference for a high seafloor (e.g. 0-200m depth).
Overall, maps showed greater probabilities of space-use
on the continental shelf (mean v = 0.76 SD + 0.17)
than on the high seas (mean ¢» = 0.40 SD + 0.15),
although magnitudes of i) were different between mod-
els (Fig. 2). Bathymetry posterior means were high-
est for at-sea occupancy (although the 95% CI of effect
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Figure 1: Effect size of bathymetry, sea surface temperature (SST), and interaction between SST and bathymetry on
the probability 7/ that a site is used by Bottlenose dolphins (Tursiops truncatus). The posterior mean is provided with
the associated credible interval. ”SV” refers to single-visit occupancy models, "RV” to repeated visit occupancy models,
and ”IOM” stands for integrated occupancy models, in which aerial surveys and at-sea surveys are combined. Estimates

are given on the logit scale.

size included 0), which resulted in models using only at-
sea survey data predicting the highest contrast between
the continental shelf and the high-seas. Bathymetry ef-
fect size was the lowest for aerial occupancy while maps
from integrated occupancy models displayed moderate
contrast of space-use between shelf and pelagic waters
(Fig. 2). Single-visit occupancy models exhibited sim-
ilar covariates estimates to those of repeated-visit oc-
cupancy models (Fig. 1). For aerial occupancy, we no-
ticed similar space-use prediction between single- and
repeated-visit (Fig. 2A). For at-sea, predicted space-use
probabilities were different between single-visit and
repeated-visit occupancy models (Fig. 2). When consid-
ering the covariates’ effect size (Fig. 1), the widths of the
95% CI were not smaller for integrated occupancy than
for occupancy models using datasets in isolation. How-
ever, when looking at the standard deviation of the pre-
dicted probability of space-use, integrated occupancy
models had a better precision than aerial or at-sea oc-
cupancy models separately, (Fig. 2B). The use of in-
tegrated single-visit occupancy models also improved
precision in predicted space-use compared to single-
visit occupancy built from aerial and at-sea datasets sep-
arately (Fig.2B). Inspecting the simulation results, we
found that 1) integrated occupancy models produced
more precise estimates of covariates effect size than oc-
cupancy models fitted to a single dataset (Appendix S2),
and 2) single-visit occupancy models produced similar
results to repeated-visit occupancy models (Appendix
S1).

4 Discussion

4.1 Integrated single-visit occupancy mod-
els provide reliable ecological infer-
ence

Ecological inference from integrated occupancy models
lied within the range of the estimates obtained with each
dataset separately (Fig. 1). Across all occupancy mod-
els, the effects of environmental covariates were simi-
lar and consistent with previous studies. Bottlenose dol-
phins were more likely to use shallower seas (Bearzi et
al., 2009; Labach et al., 2021), and depth had a stronger
effect than SST on the use of space by bottlenose dol-
phins (Torres et al., 2008). However, we found varia-
tions among models in the estimation of the probabil-
ity of space-use by dolphins (Fig. 1). In particular, at-
sea occupancy models predicted that dolphins make lit-
tle use of the pelagic seas compared to the continental
shelf, while aerial occupancy models predict more ho-
mogeneous space-use between coasts and pelagic seas.
Aerial surveys detected several dolphin groups in the
high depths while at-sea surveys detected none. De-
tecting offshores groups tempered the preference for
low-depth seafloors in aerial occupancy models (Ap-
pendix S6). Besides, we recommend caution in inter-
preting predicted maps of space-use as predicted space-
use was sensitive to the mean value of covariate effect
size. Therefore, depth being the only covariate that
affect space-use probability, maps of predicted space-
use were mostly driven by bathymetry effect size, and
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Figure 2: A. Probability of predicted space-use by Bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) over the NW Mediter-
ranean Sea. Using the posterior mean of covariates effect size, we estimated the probability that a grid-cell was used by
bottlenose dolphins. For each occupancy model, we added the mean space-use probability (1) for coasts (bathymetry <
500 m) and pelagic seas (bathymetry > 500 m). B. Standard deviation of predicted space-use. Using the posterior stan-
dard deviation of covariates effect size, we estimated the standard deviation associated with the space-use probability.
For each occupancy model, we added the mean standard-deviation (sd) associated with (¢)) for coasts (bathymetry <
500 m) and pelagic seas (bathymetry > 500 m). "IOM” stands for integrated occupancy models, in which aerial sur-
veys and at-sea surveys are combined. Repeated-visit occupancy maps refer to occupancy models with 4 sampling
occasions. Single-visit maps refer to occupancy models considering 1 sampling occasion.

did not account for precision associated with space-use
prediction. Because depth posterior mean was similar
between occupancy models, differences between pre-
dicted space-use maps do not provide a relevant illustra-
tion to compare occupancy models performances, nor
they reflect the uncertainty associated with the occu-
pancy models’ estimates. To study the benefits of single-
visit and integrated occupancy models to accommodate
existing ecological datasets, we emphasize standard de-
viation maps and the credible intervals of covariates ef-
fect size (Fig. 1-2B). Integrated occupancy models had a
better precision in space-use than models using aerial
or at-sea surveys separately (Fig. 2). This result was sup-
ported by our simulation study which demonstrates the
better performance of integrated occupancy models at
estimating covariate effect size compared to occupancy
models from a single dataset (Appendix S2). Single-visit
occupancy models gave similar estimates to those ob-
tained with repeated-visit occupancy models, although

repeated-visit occupancy models exhibited better pre-
cision (Fig. 1-2B), as well as in our simulations (Ap-
pendix S1). In the bottlenose dolphins case study, we
considered two existing monitoring programs that were
not initially designed for occupancy modeling. In the at-
sea monitoring, repeated line-transects were not imple-
mented, nor the high depths were sampled, which made
at-sea occupancy unlikely to exhibit precise estimates at
our spatial extent. The two datasets exhibit complemen-
tary features. While aerial surveys covered a larger spa-
tial scale than at-sea surveys, at-sea surveys exhibited a
better detection rate. Detection probability was greater
for at-sea surveys (p = 0.18 SD 4 0.04) than for aerial
surveys (p = 0.10 SD 4+ 0.03). Regarding the aerial
dataset, the number of occurrences was low despite the
important coverage of the monitoring design (i.e. bot-
tlenose dolphins were detected in 6.5% of sampled grid-
cells), which might hinder the implementation of single-
visit occupancy when the number of occurrences is less

56



than 10% of the sampling units (Peach etal.,2017). How-
ever, the at-sea dataset had occurrences in 19.5% of
sampled units. Using integrated occupancy models en-
ables to combine low-frequency occurrence data like
the aerial dataset with another dataset to increase the
amount of information about the ecological state pro-
cess and helps mitigating the issue of low number of oc-
currences.

4.2 Ecological implications and perspec-
tives

Overall, we illustrate that: i) Integrating datasets into oc-
cupancy models improves the precision of space-use es-
timates, and ii) Single-visit occupancy models can reli-
ably accommodate the lack of repeated visits that occurs
frequently. Integrated occupancy models produced
more reliable estimates than occupancy models using
datasets in isolation in both the bottlenose dolphin data
analyzes and the simulations. Our finding on the bot-
tlenose dolphins case study is a good illustration of
the well-known benefit of combining datasets into inte-
grated species distribution models to increase precision
in ecological inference (Fletcher et al., 2019). Although
we adapted a standard multinomial detection process of
integrated (or multi-methods) occupancy models, some
advanced developments allow combining datasets to es-
timate occupancy parameters at multiple spatial scales
(Nichols et al., 2008; Pavlacky et al., 2012). Besides,
integrated occupancy modeling has also been used to
evaluate ecological monitoring programs prior to their
implementation (e.g., comparing capabilities of differ-
ent detection devices, Otto & Roloff (2011); Haynes et
al. (2013)). Here, we emphasize the benefit of consider-
ing integrated methods combined with single-visit occu-
pancy modeling after data collection. When the species
of interest either occurs over a large spatial scale or is
a highly mobile species (such as bottlenose dolphins),
considering multiple sampling methods is effective to
monitor the entire population making the most of each
device (Zipkin & Saunders, 2018). In particular, inte-
grating a large volume of data, such as those that can
be leveraged through citizen-science programs or with
dedicated NGOs over the years can make the most of eco-
logical monitoring programs for the furthering of many
applied situations (Zipkin et al., 2019). One could also
extend integrated occupancy models to more than two
datasets. However, caution should be taken as inte-
grating data is not always beneficial and requires addi-
tional modeling assumptions according to the particu-
larity of each dataset to include (Dupontetal., 2019; Farr
et al., 2020; Fletcher et al., 2019; Lele & Allen, 2006;
Simmonds et al., 2020). Although repeated-visit occu-
pancy models remain statistically more precise, there
are benefits in using single-visit occupancy models. The
ability of single-visit occupancy to relax the closure as-
sumption is appealing, because this assumption is of-
ten incompatible with the behavior of mobile species
and for numerous monitoring programs of animal pop-

ulations (Issaris et al., 2012; Kendall et al., 2013; Lele
et al., 2012; Rota et al., 2009; Soélymos & Lele, 2016).
However, in a single-visit occupancy model that inte-
grate multiple datasets, one need to account for site
closure during the time span of the monitoring pro-
grams. In this study, the closure assumption is unlikely
to be valid for bottlenose dolphins over the time span
of the two monitoring programs, because dolphins ob-
viously would not remain into the same grid-cell, hence
we interpreted the occupancy parameter as space-use.
Besides, when financial or logistical costs are limited,
implementing a single-visit monitoring design could
provide robust ecological inference while explicitly ac-
counting for imperfect species detection (Dénes et al.,
2017; Lele et al., 2012). Overall, increasing quantity
and types of biodiversity data are becoming available
(Isaac et al., 2019). Numerous monitoring programs do
not rely on protocols implementing repeated visits like,
e.g., historical monitoring programs, or citizen science
programs (Tingley & Beissinger, 2009; Zipkin & Saun-
ders, 2018). Then, using single-visit occupancy models
helps making efficient use of available data, which is of
great interestin many ecological applications (Nichols &
Williams, 2006; S6lymos & Lele, 2016). In this context,
Miller et al. (2019) encouraged further developments
of methods mixing standardized and non-standardized
datasets. To illustrate, we built an integrated occu-
pancy model mixing repeated-visit occupancy models
for aerial surveys and single-visit occupancy models for
at-sea surveys (Appendix S3). The flexibility of occu-
pancy models provided a relevant framework to com-
bine monitoring programs and to accommodate differ-
ent types of data collection. Integrated and single-visit
occupancy models contribute to widen the scope of pos-
sibilities. We emphasize the usefulness of both inte-
grated and single-visit approaches to deal with existing
datasets. We anticipate that their combination into in-
tegrated single-visit approaches will be of most interest
for many parties in ecological research.
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Appendix S1: Simulation study of repeated-visits and single-visit
occupancy models

Valentin Lauret, Hélene Labach, Matthieu Authier, Olivier Gimenez, Using single visits into
integrated occupancy models to make the most of existing monitoring programs, Ecology
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You can download codes and results on Github

The objective of this document is to perform a simulation study of the single-visit (SV) occupancy models
and to compare their estimation to those of repeated-visits (RV) occupancy models.

SV occupancy has been developed by Lele, Moreno, and Bayne (2012). Unlike classical RV occupancy
models, they support that robust occupancy estimations can be obtained from a single-visit per sampling
unit. However, SV occupancy models require certain conditions to be fulfilled for estimating detection prob-
abilities reliably. First, different continuous covariates should be used to estimate detection and occupancy
probabilities (Lele, Moreno, and Bayne (2012)). Second, the number of detections is an important parameter
that may affect the results in the case of rare or ubiquitous species (Peach, Cohen, and Frair (2017)). Third,
the use of inappropriate link functions to model the detection process may lead to model misspecification
and biased interpretation (Knape and Korner-Nievergelt (2015)). We simulated presence-absence datasets
and we aimed to compare the outputs of SV and RV occupancy models at estimating occupancy parameters.
We compared SV and RV occupancy models over a large range of occupancy and detection probabilities.

Methods

We simulated occupancy data based on a fictive covariate affecting the latent occupancy process, and 4
sampling occasions. Then, we considered two different datasets to fit occupancy models: i) a dataset with
the 4 sampling occasions to fit repeated-visits occupancy model, ii) a dataset in which we considered only
one sampling occasion to fit a single-visit occupancy model.

We simulated occupancy datasets with four sets of occupancy probability (¥ ~ 0.1, ¥ ~ 0.3, ¥ =~ 0.5,
¥ ~ 0.9), and four sets of detection probabilities (p ~ 0.1, p ~ 0.3, p ~ 0.5, p ~ 0.8).
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To compare model precision and bias, we calculated the relative bias (RB) and root mean square error
(RMSE) of occupancy estimates over S = 500 simulations:

o Relative bias: RB = %Zf (939*0)

o Root Mean Square Error: RMSE = %Zf(ég —0)?

where 6, is the estimate of parameter # in the i-th simulation. We reported RB and RMSE for the regression
coefficient of covariate affecting occupancy probability, and for occupancy probability itself.

Data simulation
State process

The occupancy state z was drawn from a Bernoulli distribution with parameter ¢, z ~ dbern(psi). We wrote
1 as a logistic function of an environmental covariate cov:

logit(v) = ay + ay cov

where o and o, are unknown parameters that need to be estimated.
We considered 4 sets of values for the alpha’s:

o ag=—1.9 and a; = 0.2 that led to ¢ approx. equal to 0.1
e oy =—0.5and a; = 0.2 that led to v approx. equal to 0.3
e ag=0.5and a; = 0.2 that led to ¢ approx. equal to 0.5

e oy = 2.5 and a; = 0.15 that led to v approx. equal to 0.9
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Figure 1: Occupancy probability as a function of a fictive covariate
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Observation process

Observations are drawn from a Bernoulli distribution with parameter p. We wrote p as a logistic function
of a sampling effort covariate seff:

logit(p) = By + By seff

where [, and f; are unknown parameters that need to be estimated.
We considered 4 sets of values for the beta’s:

e By =—1.5and 8; = 0.26 that led to p approx. equal to 0.15
e By =—0.6 and B; = 0.25 that led to p approx. equal to 0.35
o [y =0.3 and 5, = 0.26 that led to p approx. equal to 0.5

e By =18 and B; =0.3 that led to p approx. equal to 0.8
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Figure 2: Detection probability as a function of a fictive sampling effort

Study area

We simulated z and y for study areas of 100 sites.

Models

For each combination of 1) and p we fitted 2 occupancy models:

o Repeated-visit occupancy model (RV)
e Single-visit occupancy model (SV)

We have 32 ecological situations depending on ¢ and p.

For each scenario, we ran 500 simulations and fitted the 2 occupancy models.
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Figure 3: Root-mean square error (RMSE) and Relative Bias (RB) of repeated- and single-visit occupancy
models based on simulated data

Covariate effect size

Regarding the covariate effect size on v (Fig.3A-B), we found close RMSE and RB between repeated- and
single-visit occupancy. In the case, of high occupancy (¢ = 0.9), differences in RB are greater although they
are close in precision. Overall, the results were similar whatever the occupancy models we considered.

Occupancy prediction

Predicted occupancy probability between single- and repeated-visits models are closed to each other in Fig.
3C-D. However, precision and bias are greater for low occupancy ¢ = 0.1, which is consistent with Peach,
Cohen, and Frair (2017) findings. Same results when detection probability is low and when % is high.
Although, note that RMSE plotting scale is smaller in Fig. 3C than in Fig. 3A.

Discussion
Our simulations study showed that single-visit and repeated-visit occupancy models had similar results in
the estimation of covariate effect size for ocucpancy. We explored simple logistic regressions to describe

models paramters. To be consistent with our manuscript, we reported performances of covariates effect size
and predicted occupancy. To have a complete understanding of models performances, one might want to
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look at wider range of relationships, and observe all models parameters (e.g. intercept, sampling effort effect
size on detection probability).

Overall, our simulation results support that single-visit occupancy models can be used to obtain reliable
estimates of occupancy.
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Appendix S2: Integrated single-visit occupancy models, a
simulation study
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integrated occupancy models to make the most of existing monitoring programs, Ecology

Contents

Methods 65
Data simulation . . . . . . . . . . e e e e 66
Models . . . . . s 66

Results 67

Discussion 67

References 68

Supporting information of the article Using single visits into integrated occupancy models to make the most
of existing monitoring programs.

You can download codes and results on Github

The objective of this document is to perform a simulation study to assess the performance of integrated
occupancy models. We explored whether single-visit (SV) or repeated-visits (RV) occupancy models benefit
from data integration, and we explored the effect of number of detections to estimate the SV occupancy
model parameters.

Methods

We simulated occupancy data based on a fictive covariate affecting the latent occupancy process, and 4
sampling occasions. Then, we considered two different datasets to fit occupancy models: i) a dataset with
the 4 sampling occasions to fit RV occupancy model, and ii) a dataset in which we pooled the 4 occasions
to fit a SV occupancy model considering with the entire dataset simulated as a single sampling occasion.

We simulated occupancy datasets with two sets of value for occupancy probability (1 ~ 0.1, and ¢ ~ 0.3),
and two sets of detection probabilities: p ~ 0.1, p =~ 0.5. Finally, we analysed the datasets of detection
probability p ~ 0.1, and p ~ 0.5 jointly into integrated occupancy models.

To compare model precision and bias, we calculated the relative bias (RB) and root mean square error
(RMSE) of occupancy estimates over S = 500 simulations:

o Relative bias: RB = %Zf @9*0)

e Root Mean Square Error: RMSE = %Zf(ég —0)2

where 6, is the estimate of parameter # in the i-th simulation. We reported RB and RMSE for the regression
coefficient of covariate affecting occupancy probability, and for occupancy probability itself.
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Data simulation
State process

The occupancy state z was drawn from a Bernoulli distribution with parameter ¢, z ~ dbern(psi). We wrote
1 as a logistic function of an environmental covariate cov:

logit(v) = oy + a4 cov

where oy and o, are unknown parameters that need to be estimated.
We considered 2 sets of values for the alpha’s:

e ag=—1.9 and a; = 0.2 that led to ¢ approx. equal to 0.1
e oy =—0.5and a; = 0.2 that led to ¢ approx. equal to 0.3

Observation processes

Observations are drawn from a Bernoulli distribution with parameter p. We wrote p as a logistic function
of a sampling effort covariate seff:

logit(p) = By + By seff

where [, and f; are unknown parameters that need to be estimated.
We considered 2 sets of values for the beta’s:

e By =—1.5and B; =0.26 that led to p approx. equal to 0.1
e By =0.3 and B; = 0.26 that led to p approx. equal to 0.5

We simulated 3 different datasets to fit occupancy models:

o RV occupancy dataset considering four sampling occasions (J=4), hereafter ‘RV’
e SV occupancy dataset considering the one single sampling occasion (J=1), hereafter ‘SV’

Models
For each value of ¢ (VU ~ 0.1, and ¥ ~ 0.3), we built RV, and SV datasets with:

e low detection probability simulations, p ~ 0.1
e high detection probability simumations, p ~ 0.5
o both datasets combined in an integrated dataset.

Overall, we obtained occupancy models to 18 datasets.

Note that for the integrated occupancy, we combined datasets generated from the same z ecological states with
two different detection probabilities, i.e. we combined one monitoring with 0.5 detection probability (i.e. ‘low
p’), and one monitoring with 0.8 detection probability (i.e. ‘high p’).
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Figure 1: Root-mean square error (RMSE) and Relative Bias (RB) of occupancy models based on simulated
data. IOM stands for “Integrated Occupancy Models”

Regarding the covariate effect size on occupancy probability (Fig. 1A-B), the RMSE values were similar
whatever the occupancy model we considered. Overall, we found a better precision and bias for higher
occupancy ( = 0.3). When reconstructing the occupancy probability (Fig. 1C-D), the results between
single-visit and repeated-visits were similar to each other, although single-visit occupancy models exhibited
a slightly greater RMSE and RB. For single-visit occupancy models, integrated occupancy models exhibited
better precision and bias than occupancy models using the dataset in isolation.

Discussion

Our simulations showed that integrated occupancy models particularly benefit to single-visit occupancy
models to improve the precision and bias when estimating occupancy probability. We suggest that care should
be taken when considering SV occupancy for datasets that arise from reduced sampling effort coupled with
low detection probability, which can produce small numbers of detections which, in turn, leads to degraded
performance of single-visit occupancy models. To overcome this issue, reducing the amount of sampling
effort per grid-cell could be balanced by an increase in the number of sampled sites not to decrease precision
in occupancy estimates. Results from both Peach et al. (2017) and our simulation study comparing single-
and repeated-visit pointed out the limited performances of single-visit occupancy models in the case of low
occupancy (Supporting information 1), and when the number of detections is limited.

Overall, our simulations underline that integrated single-visit occupancy models can be used to obtain reliable
estimates of occupancy.
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You can download codes and results on Github

The objective of this document is to explore how to build a “mixed” integrated occupancy model analyzing
a repeated-visit dataset along with a single-visit dataset.

Methods

Based on the bottlenose dolphin ( Tursiops truncatus) case study of the paper Using single visits into integrated
occupancy models to make the most of existing monitoring programs, we built a ‘mixed’ integrated occupancy
models considering a repeated-vists (RV) observation process for the aerial-dataset, and a single-visit (SV)
observation process for the at-sea dataset.

State process

The occupancy state z was drawn from a Bernoulli distribution with parameter 1, z ~ Bernoulli(¢). We
wrote 1 as a logistic function of two environmental covariates bathy (bathymetry), and SST (Sea Surface
Temperature):

logit(¢) = ag + a4 bathy + +ay SST
where oy, o, and o, are unknown parameters that need to be estimated.

Observation process

The observations are drawn from a Bernoulli distribution with parameter p. We wrote p as a logistic function
of a sampling effort covariate seff:
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logit(p) = By + By seff

where 3, and §; are unknown parameters that need to be estimated.

Mixed observation process

In this ‘mixed’ integrated occupancy model, the state process remains enchanged. However, there are 2
separated observation processes, while we analyzed jointly the detections into the same observation process
in the ‘classical’ integrated model that considered the same number of sampling occasions (J). The two
observation processes informed the latent ecological layer.

We separated the RV aerial detections ya (with 4 sampling occasions, J=4), from the SV at-sea detections
ys (i.e. 1 sampling occasion, J=1).

Both ya and ys are binary datasets (O/1) modeled as draws in Bernoulli distributions, with associated
detection probabilities pa, and ps. For grid-cell ¢, during sampling occasion j:

e ya; ; ~ Bernoulli(z; pa, ;)

o ys,; ~ Bernoulli(z; ps;)

BUGS model

Hereafter, you would find the JAGS formulation of this occupancy model.

# Spectify model in BUGS language
sink("mixed_iom. jags")
cat("

model {

# priors

alpha.psi ~ dnorm(0,0.444) # occupancy intercept

alpha.pa ~ dnorm(0,0.444) # detection aerial intercept
alpha.ps ~ dnorm(0,0.444) # detection at-sea intercept
beta.sst ~ dnorm(0,0.444) # slope sst effect

beta.bathy~ dnorm(0,0.444) # slope bathy effect

beta.eff.a~ dnorm(0,0.444) # slope aerial survey effort effect
beta.eff.s~ dnorm(0,0.444) # slope at-sea survey effort effect
beta.occ2 ~ dnorm(0,0.444) # occasion effect

beta.occ3 ~ dnorm(0,0.444) # occasion effect

beta.occ4 ~ dnorm(0,0.444) # occasion effect

# State process

for (i in 1:nsite){
z[i] ~ dbern(psil[il])

logit(psil[il) <- 1psilil]
lpsi[i] <- alpha.psi + beta.sst * SST[i] + beta.bathy * BATHY[il]

}o#i
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# Detection process

# At-sea monitoring
for(i in 1:nsite){

mu.p_s[i] <- z[i] * p_s[i]

logit(p_s[i]) <- alpha.ps + beta.eff.sxeff.s[i]

y_s[i] ~ dbern(mu.p_s[il)

}o#i

# Aerial monitoring
for(i in 1:nsite){
for (j in 1:nrep){

}o#j

}o#i

mu.p_ali,jl <- z[i] * p_ali,j]
logit(p_ali,jl) <- 1lp_ali,jl]
lp_ali,j] <- alpha.p_a + beta.eff.a * eff.a[i,j] + beta.occ2 * equals(j,2) + beta.occ3 * eq

y_ali,jl ~ dbern(mu.p_ali,jl)

Hifin du modele
", fill = TRUE)

sink ()

Results

Hereafter, we displayed the effect size of the environmental covariate on the estimated occupancy probability
().

The Mixed IOM model displayed similar estimates of effect size to estimates obtained from other occupancy
models presented in the manuscript. We considered that the Mixed - IOM model had a better performance
than the IOM SV model. Mixed model exhibited a better precision of the covariate effect size on 1) than SV

integrated model on (Fig. 1), but precision was equivalent to RV integrated model.

Discussion

This extension of SV and RV integrated occupancy modles highlights the flexibility of occupancy model to fit
with the sampling designs of existing datasets. However, the separated formulation of the detection process
into 2 Bernoulli draws is relevant only if the monitoring programs are independant. Dependance between
monitoring devies requires to model explicitly the covariation between detection probabilities Clare et al.
(2017).

Miller et al. (2019) encouraged further developments of methods mixing standardized and non-standardized

datasets. We support that occupancy models provide a relevant framework to integrate monitoring pro-
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grams and to accommodate different types of data collection. Integrated and single-visit occupancy models
contribute to widen the scope of possibilities.
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Modeling assumptions

In this section we aimed to list the modeling assumptions of the Repeated-Visit (RV), Single-Visit (SV), and
Integrated occupancy models that we used.

Repeated-visits occupancy models

There are several critical assumptions for the standard occupancy model, i.e. RV occupancy (MacKenzie
2006).

1. Occupancy status at each site does not change over the survey season; that is, sites are “closed” to
changes in occupancy.

2. The probability of occupancy is constant across sites, or differences in occupancy probability are
modeled using covariates.

3. The probability of detection is constant across all sites and surveys or is a function of site-survey
covariates.

4. There is no unmodeled heterogeneity in detection probabilities.

5. Detection of species and detection histories at each location are independent.

Single-visit occupancy

(Lele, Moreno, and Bayne 2012) underlined that SV occupancy models relax the closure assumption of
sampled sites between visits. Besides, the literature about SV provide some requirements and guidance to a
valid application of SV occupancy models. We listed the elements below:

1. Occupancy probability and detection probability depend on covariates
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2. At least two independent continuous covariates are used to estimate occupancy probability and detec-
tion probability. Shared covariates can result in biased estimates for regression coefficients.

3. There should be an adequate numbers of occurrence. (Peach, Cohen, and Frair 2017), suggested that
“estimates of occupancy probability remained unbiased across our scenarios, whereas colonization and
extinction estimates became biased as occupancy probability approached extremes (i.e. 0.1 or 0.9).”

4. Nonlinear detection model should be preferred to provide accurate parameter estimates and to assume
a more realistic relationship between detection and effort (Knape and Korner-Nievergelt 2015).

Integrated occupancy models

Combining multiple datasets into occupancy models have been developed previously by (Nichols et al. 2008)
in details for estimating occupancy at two the spatial scales. In our approach, we extended the parametriza-
tion of a standard occupancy model detection process to include two different datasets with different detection
probabilities. Doing it, our model relies on the following assumption:

e The two monitoring programs are independent, i.e. detection by program 1 does not affect detection
probability of program 2, and vice-versa.

Subsequently, integrated repeated-visis occupancy models have the same modeling assumption of both RV
occupancy and of integrated occupancy. Similarly, using integrated single-visit occupancy models combine
the assumptions of SV occupancy and integrated occupancy.

Table summarizing assumptions for all models

Modeling assumptions RV occupancy SV occupancy

Closure assumption, i.e. site Yes No
does not change over the
survey season

Latent occupancy process Occupancy prob. constant Continuous covariate needed,
across sites, or modeled with independent from the covariate
covariates used for the detection prob.
Detection process Detection prob. constant across Continuous covariate needed,

sites, or modeled with covariates independent from the covariate
used for the occupancy prob.

No unmodeled heterogeneity Yes Yes
in detection prob.

Detection of species and Yes Yes
detection histories at each site
are independent

Proportion of occurence over No Yes
the total number of sites is >
10%
Data integration Integrated RV occupancy Integrated SV occupancy
Detection process Monitoring programs must be Monitoring programs must be
independent, or dependency independent, or dependency must be
must be accounted for. accounted for.
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A worked example

In this section, we provide a worked example of the detection histories and the likelihood functions for SV,
RV and Integrated occupancy models for the same hypothetical data. We aimed at clarifying the differences
in the methods, as to how the information is used.

Notation

Let’s consider a fictive site s, and y, refers to the detection history made for this site s. Two monitoring
programs A & B collect data at site s during one year. Then, y2 and y? refer to the detection histories
collected at site s by respectively monitoring program A and B.

Each monitoring program collected binary data during one year at site s, with y = 1 if the species is
detected, and y = 0 otherwise. For the monitoring period, we considered two situations and applied different
occupancy models accordingly:

1. We divided the monitoring period into 4 sampling occasions j = {1,...,4} with J = 4 and analyzed
the data with a RV occupancy model.

2. We considered the entire monitoring period as a single sampling occasion and analyzed the data with
a SV occupancy model.

Detections histories and associated likelihood

We now present the detection histories we obtain from each of the two approaches presented above to deal
with the collected data. Then, we name the relevant occupancy model to analyze the detection history and
we display the likelihood to link the detection history and latent occupancy state (i.e. site s occupied by the
species is z, = 1, site s unoccupied by the species z, = 0).

1. RV occupancy

When dividing the monitoring period into 4 sampling occasion, program A detected the species during
occasion j = 2, and j = 4. The species remained undetected during sampling occasions 7 = 1, and j = 3.
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y? = {0’ 1’05 1}

To analyze data collected by program A when having 4 sampling occasions, we used a standard repeated-
visit occupancy model. For each sampling occasion j, we calculated the likelihood of collected data yﬁj as a

Bernoulli draw, yéj ~ Bernoulli(zspﬁj), with pﬁj the probability of detecting the species with program A
at site s during sampling occasion j.

Similarly, for program B, the detection history is yZ = {1,0,0,1}. We used the same RV occupancy model,
and for each j, the likelihood is yfj ~ Bernoulli(zspfj)

2. SV occupancy

When considering the entire monitoring period as a single sampling occasion, both program A and B detected
the species at site s:

ye = {1}
ys = {1}
To analyze data collected by program A when considering one single sampling occasion, we used a single-

visit occupancy model. We calculated the likelihood of collected data y2 as a Bernoulli draw, y2 ~
Bernoulli(z,p?), with p2 the probability of detecting the species with program A at site s.

Similarly, for program B, the detection history is yZ = {1}. We used the same SV occupancy model, and
the likelihood is yZ ~ Bernoulli(z,p?)

3. Integrated RV occupancy models

When analyzing jointly both programs A & B, the detection/non-detection is coded differently, we coded
y = 0 if the species is not detected by program A nor by program B, y = 1 if the species is detected only by
program A, y = 2 if the species is detected only by program B, and y = 3 if the species is detected by both
programs A & B.

When dividing the monitoring period into 4 sampling occasions, we saw above that binary detection histories
of both program at site s are y2 = {0,1,0,1} and yZ = {1,0,0, 1}.

Then, when analyzing jointly both programs with a RV detection process, the detection history is:

yitP ={2,1,0,3}

To analyze data collected by both programs A and B when considering 4 sampling occasions, we used an
integrated RV occupancy model. We calculated the likelihood of collected data yéf as a multinomial draw,

y2 ~ Multinomial(1, z 7, .), with

s s,j)

ms; = {PWlP =0), P(yitf = 1), P(y2P = 2), P(y2P = 3)}
o = {1 =pd; =l +plwl; vl (1 —p2) w21 —pd)), pdpl;}

This likelihood formulation requires that the two detection processes are independent.

4. Integrated SV occupancy models

Subsequently, when analyzing jointly both programs A and B with a SV detection process, the detection

history is
yaP = {3}
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Then, to analyze data collected by both programs A and B when considering a single sampling occasion, we
used an integrated SV occupancy model. We calculated the likelihood of collected data y' as a multinomial
draw, y2 ~ Multinomial(1, z,7,), with

m, = {P(y? = 0), Py = 1), P(yP = 2), P(y{!P = 3)}

T, ={1—pi —pf+pipl, pd(1—pP), pP(1—pd), pipP}
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French Mediterranean Sea
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The objective of this document is to provide supplementary information about common bottlenose dolphin
data.

About bottlenose dolphins

Figure 1: Bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea

Bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) in the North-Western Mediterranean Sea. In the marine world,
many species of conservation interest are elusive, and ecological data can be costly to obtain. In particular,
the high seas are difficult to access and ecological monitoring is often performed through aerial surveys.
However, coastal seas allows performing detailed at-sea monitoring. Besides, many species such as marine
megafauna are mobile and occur in both coasts and high seas. Combining monitoring programs that are
carried out in each realm (i.e. coasts and high seas) has the potential to provide relevant information about
these species.
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Monitoring programs

We focused on the North-Western Mediterranean, an area of 255,000 km2, which includes the Gulf of Lion
and the Ligurian sea, the French coast of Provence, Corsica, and the Northern part of Sardinia (Figure
2). Our study area includes the Pelagos Sanctuary, which is a transboundary marine protected area for
Mediterranean marine mammals covering an area of 90,000 km2 between Italy, France and Monaco.

The North-Western Mediterranean Sea is a critical habitat for many cetaceans species. Due to its coastal
behaviour, bottlenose dolphins suffer from several anthropogenic pressures (e.g. collisions, fisheries bycatch,
pollution, or acoustic perturbations), which raise concerns about their coexistence with human activities.
The Mediterranean population of Bottlenose dolphins is considered “vulnerable” by the IUCN Red List and
is one of the two cetacean species listed on Annex 2 of the European Habitats Directive (92/43/EEC). The
protected status of this species within the French seas led to the development of specific programs to monitor

Mediterranean bottlenose dolphins within the implementation of the European Marine Strategy Framework
Directive (2008/56/EC; MSFD).
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Figure 2: A. Location of study area in the Mediterranean basin. B. Sampling design of the two monitoring
programs studied. The aerial surveys (SAMM program; dark blue) prospected 24,624 km of both sea shelf
and high seas. At-sea surveys (GDEGeM program; light blue) prospected 21,646 km of the French continental
shelf. C. Distribution of sampling effort of each monitoring program over the range of bathymetry. One
dot is a grid-cell sampled either by aerial surveys (dark blue dot), or by at-sea surveys (light blue dot). D.
Distribution of sampling effort of each monitoring program over the range of Sea Surface Temperature (SST).
One dot is a grid-cell sampled either by aerial survey (dark blue dot), or by at-sea survey (light blue dot).
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At-sea monitoring

We used data from the first large-scale study of Bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea. Four
NGOs and one marine reserve performed at-sea surveys over 21,464 km of the French continental shelf
including the Gulf of Lion, the French Riviera, and Corsica (Figure 2). Observers performed monitoring
aboard small sailing and motor boats to locate and photo-identify bottlenose dolphins all year long between
2013 and 2015 (observers collected group size, behaviour, and took pictures of the dorsal fin of each individual
in the group when possible). Such surveys with small vessels are expected to recorded detailed information
while being limited to coastal area. Between summer 2013 and summer 2015, at-sea surveys detected
129 bottlenose dolphin groups located in 89 different grid-cells. The sampling effort of at-sea surveys was
heterogeneous in space (i.e. between 1 and more than 500 km prospected per sampled grid-cell), and time
(i.e. higher prospection in spring and summer than in autumn and winter). At-sea surveys did not include
repeated visits. Some sites have been visited once, and others have been visited 50 times.

Aerial pelagic and coastal monitoring program

Data were collected during aerial surveys targeting the main taxa of marine megafauna within the French
Exclusive Economic Zone (EEZ) including the Pelagos Sanctuary. The survey covered 24,624 km of line-
transect performed by scientific institutional partners of the French Biodiversity Office and sampled 1336
grid-cells (i.e. 30.67% of the total number of grid-cells, Fig. 1). Two trained observers collected cetacean data
following a distance sampling protocol (i.e. recording species identification, group size, declination angle).
Aerial surveys were conditional on a good weather forecast and were performed using high-wind aircrafts
with bubble windows. Sampling effort for aerial surveys was homogeneous over the studied area with three
or four replicates per line-transect between November 2011 and August 2012. While aircrafts surveyed large
area quickly, the limited temporal coverage may reduce overall number of detections. In the future, this
survey will be conducted every six years to inform the MSFD (for more details).

The two monitoring programs collected either photo-identification or distance sampling data. For both
programs, we used the locations of bottlenose dolphins encounters and the survey tracks.We used two en-
vironmental covariates to estimate the space-use of bottlenose dolphins: i) bathymetry, and ii) sea surface
temperature (SST).

Detection of bottlenose dolphins

In the following maps, we displayed the sampling effort and detections of common bottlenose dolphins made
by aerial line-transect, and by the boat at-sea monitoring programs.

Aerial surveys detected several dolphin groups in the high depths while at-sea surveys detected none. De-
tecting offshores groups tempered the preference for low-depth seafloors in aerial occupancy models.
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Figure 3: Location of common bottlenose dolphins detection and sampling effort of i) aerial line transect
monitoring (left panel), ii) boat photo-id monitoring (right panel)
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Estimer les effectifs et la_
densité du grand dauphin a

partir de plusieurs jeux de
données




Section 6

Article 3 : Un modeéle spatial intégré pour illustrer la complémentarité
entre les programmes de suivis écologiques a grande échelle, un cas
d’étude sur le grand dauphin en Méditerranée francaise.

Résumé : Au cours des derniéres décennies, 'échelle des études écologiques a sensiblement augmenté, nécessi-
tant la collecte de données écologiques sur une large couverture spatiale et temporelle. Cependant, il est souvent
difficile d’obtenir des informations pertinentes a grande échelle a partir d'un seul programme de suivi écologique,
et il est alors pertinent d’intégrer plusieurs sources de données éventuellement hétérogenes. Dans ce contexte,
les modeles intégrés combinent plusieurs jeux de données en une seule analyse pour quantifier la dynamique de
la population étudiée. Travailler a de grandes échelles géographiques nécessite également une spatialisation de
I'inférence écologique. En utilisant les informations disponibles a différentes échelles spatiales, les modéles spa-
tiaux intégrés ont le potentiel de produire des estimations écologiques spatialisées difficiles a obtenir si les jeux
de données étaient analysés séparément.

Dans cet article, nous illustrons comment la modélisation spatiale intégrée offre un cadre méthodologique perti-
nent pour réaliser des inférences écologiques a grande échelle sur les effectifs et la densité des populations. En
nous concentrant sur les grands dauphins de Méditerranée (Tursiops truncatus), nous avons combiné i) 21 464 km
de suivis de photo-identification par bateau collectant des données de capture-recapture spatiale, avec ii) 24 624
km de transects linéaires en survol aérien suivant un protocole de distance sampling. Nous avons analysé les don-
nées spatiales de capture-recapture avec les données de distance sampling pour estimer 'abondance et la densité
des grands dauphins via un modele spatial intégré. Nous avons comparé les performances du modele spatial in-
tégré a celles d’'un modéle de distance sampling et d'un modéle spatial de capture-recapture séparément.

Les résultats des modeles spatiaux intégrés renseignent sur I'état écologique des grands dauphins en Méditer-
ranée francaise et fournissent des indicateurs écologiques précis et pertinents pour répondre aux évaluations
écologiques a I'’échelle régionale, comme par exemple la Directive Cadre Stratégique sur le Milieu Marin (DCSMM).
Plus largement, nous discutons de la pertinence d’utiliser les modéles spatiaux intégrés dans les études de con-
servation de la biodiversité a de grandes échelles spatiales.

Mots-clés : Directive Cadre Stratégique pour le Milieu Marin, distance sampling, grand dauphin, intégration de
données, modeles intégrés, NIMBLE, spatial capture-recapture

Contribution : J'ai développé les modeles spatiaux de distance sampling, de capture-recapture, et le modele spa-
tialintégré. J’ai mis en forme les données de grand dauphin et des variables environnementales récupérées aupres
d’Héléne Labach et de Sophie Laran. Daniel Turek m’a aidé a optimiser la rapidité du modele de capture-recapture
spatiale via le package NIMBLE. Une fois les résultats obtenus, j'ai rédigé et entrepris de commencer la publication
de l'article ci-aprées. Olivier Gimenez a supervisé et participé a 'ensemble des étapes.

Publication : Le processus de publication est en cours, l'article est en révision dans la revue Animal Conservation.
Ces travaux ont donné lieu a une présentation lors de la conférence EURING en Juin 2021.
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Abstract: Over the last decades, large-scale ecological projects have emerged that require collecting ecological data over broad
spatial and temporal coverage. Yet, obtaining relevant information about large-scale population dynamics from a single moni-
toring program is challenging, and often several sources of data, possibly heterogeneous, need to be integrated. In this context,
integrated models combine multiple data types into a single analysis to quantify population dynamics of a targeted popula-
tion. Working at large geographical scales, calls for a spatialization of ecological inference. Using available information at
different spatial scales, integrated spatial models have the potential to produce spatial ecological estimates that would be dif-
ficult to obtain if data were analyzed separately. In this paper, we illustrate how spatial integrated modeling offers a relevant
framework for conducting ecological inference at large scales. Focusing on the Mediterranean bottlenose dolphins (Tursiops
truncatus), we combined 21,464 km of photo-identification boat surveys collecting spatial capture-recapture data with 24,624
km of aerial line-transect following a distance-sampling protocol. We analyzed spatial capture-recapture data together with
distance-sampling data to estimate abundance and density of bottlenose dolphins. We compared the performances of the
spatial integrated model, with that of the distance sampling model, and the spatial capture-recapture model separated. The
outputs of spatial integrated models inform bottlenose dolphin ecological status in the French Mediterranean Sea and provide
ecological indicators that are required for regional scale ecological assessments like the EU Marine Strategy Framework Direc-
tive. At a wider extent, integrated spatial models are widely applicable and relevant to conservation research and biodiversity
assessment at large spatial scales.

Keywords: Bottlenose dolphins, data integration, distance sampling, integrated models, Marine Strategy Framework Directive, NIMBLE,
spatial capture-recapture

1 Introduction dating several, possibly heterogeneous, datasets (Bes-

beas et al., 2002; Farr et al., 2020; Isaac et al., 2019;
D. A. W. Miller et al., 2019; Zipkin et al., 2019). Inte-

Macro-institutions get increasingly involved in large-
scale programs for biodiversity conservation over re-
gional and continental areas. Whether these policies
aim at assisting governments (e.g., the Intergovernmen-
tal Science-Policy Platform on Biodiversity and Ecosys-
tem Services), or at implementing environmental man-
agement such as the European Union directives (Habi-
tat Directive, 92/43/EEC, or Marine Strategy Framework
Directive, MSFD, 2008/56/EC, La Directive Cadre Stratégie
Pour Le Milieu Marin (DCSMM) (2008)), conducting large-
scale ecological monitoring is required to establish con-
servation status of targeted species and ecosystems,
and to inform decision-making. At large spatial scales,
logistical and financial constraints often prevent a de-
tailed coverage of the targeted population using a sin-
gle collection effort, and different monitoring programs
often coexist (Isaac et al., 2019; Lindenmayer & Likens,
2010; Zipkin & Saunders, 2018). The multiplication of
monitoring programs over the same conservation con-
text has fostered the development of statistical models
that can estimate ecological indicators while accommo-

grating data from several monitoring protocols can give
complementary insights on population structure and
dynamics (Schaub & Abadi, 2011), increase space and
time coverage of the population (Schaub & Abadi, 2011;
Zipkin et al., 2019), and produce more precise estimate
of ecological indicators (Farr et al., 2020; Isaac et al.,
2019; Lauret, Labach, Turek, et al., 2021). A recurrent
objective of ecological monitoring programs is to esti-
mate population abundance and density (Williams et
al., 2002), for which distance sampling (DS, Buckland
et al. (2005)), and capture-recapture (CR, Williams et
al. (2002)) methods are widely used. DS and spatial
CR methods (SCR) allows accounting for spatial varia-
tion in abundance and density (Camp et al., 2020; D.
L. Miller et al., 2013; Royle et al., 2014), possibly at
large scales (Bischof et al., 2020). Recent modelling
tools have emerged to integrate both DS and CR methods
into integrated population models (Kéry & Royle, 2020).
The extension to integrated spatial models has been
proposed to account for spatial variation in abundance
and demographic parameters while analyzing jointly DS
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data and SCR data (Chandler et al.,, 2018). This inte-
grated modeling approach holds promise for species
occurring over large areas that are likely to be the tar-
get of multiple monitoring protocols. Besides, work-
ing at large geographical scales, require encapsulating
spatial dimensions in the estimation of ecological indi-
cators. Integrated spatial models allow to assess spa-
tialized ecological inference, e.g density of individuals.
To date, integrated spatial models have been developed
and used on open populations to estimate temporal vari-
ation in population dynamics and vital rates such as sur-
vival and recruitment (Chandler et al., 2018; Chandler &
Clark, 2014; Sun et al., 2019). These applications rely
on long-term datasets that are not always compatible
with conservation objectives. In many cases, ecologi-
cal information is needed, needed quick, and no tem-
poral depth is available (Lindenmayer & Likens, 2010;
Nichols & Williams, 2006). Consequently, ecological in-
ference is often restricted to closed-population indica-
tors (e.g. abundance, density, distribution). When the
temporal resolution of monitoring programs does not al-
low to quantify population dynamics, we argue that an
application of integrated spatial models to closed pop-
ulations can be useful in numerous ecological contexts
to deal jointly with existing monitoring programs and
assess abundance and density. In this paper, we ap-
plied an integrated spatial model demonstrating the rel-
evance of combining DS and SCR to build large scale
ecological indicators. We consider the monitoring of
common bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) that
are considered as “vulnerable” by the IUCN Red List
in the North-Western Mediterranean Sea (IUCN, 2009).
The protected status of bottlenose dolphins within the
French seas (listed on Annex Il of the European Habitats
Directive) led to the development of specific programs to
monitor Mediterranean bottlenose dolphins within the
implementation of the European marine strategy frame-
work directive, which requires assessing the conserva-
tion status of this species every 6 years over the large
extent of the French Mediterranean Sea (Authier et al.,
2017). Increasing efforts are dedicated to develop mon-
itoring programs by the Marine Protected Areas (MPA)
network that mainly implement photo-identification
protocols locally, while governmental agencies perform
large-scale line-transect programs to monitor marine
megafauna and fisheries. Hence, multiple data sources
coexist about bottlenose dolphins in the French Mediter-
ranean Sea. In this paper, we analyzed jointly the data
collected through existing monitoring programs about
bottlenose dolphins. We analyzed DS data collected by
aerial line-transect surveys over a large area covering
coastal and pelagic seas (Laranetal., 2017). We also ana-
lyzed SCR data collected by a photo-identification mon-
itoring program restricted to coastal waters (Labach et
al., 2021). We compared the abundance and density
of bottlenose dolphins estimated from DS model, SCR
model, and integrated spatial models to highlight the
benefits of the integrated approach in an applied eco-
logical situation. We discussed the promising opportu-

nities of using integrated spatial models in the context
of marine monitoring planning in the French Mediter-
ranean. Then, we underlined the conservation implica-
tions of using such model at a wider extent to make the
best of available datasets.

2 Methods

2.1 Monitoring bottlenose dolphins in the
French Mediterranean Sea

Common bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) occur
over large areas throughout the Mediterranean Sea. Be-
cause monitoring elusive species in the marine realm is
complex, multiple monitoring initiative have emerged
to collect data about bottlenose dolphins in the French
Mediterranean Sea. In the context of the Marine Strat-
egy Framework Directive, the French government im-
plemented large-scale aerial transects to monitor ma-
rine megafauna (Laran et al., 2017). However, the large
spatial coverage of the aerial monitoring is impaired by
the low resolution of such data (i.e. 1 campaign every 6
years). Then, to collect detailed data, the French agency
for biodiversity funded a photo-identification monitor-
ing program to investigate the ecological status of the
bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea.
This coastal boat photo-identification monitoring has
been performed between 2013 and 2015 (Labach et al.,
2021). Coastal photo-identification monitoring repre-
sents a promising opportunity to produce high reso-
lution information because data can be collected rou-
tinely by Marine Protected Areas at high time frequency.
Then, large scale aerial line-transect and coastal photo-
identification are complementary datasets that coexist
about Mediterranean bottlenose dolphins although offi-
cial ecological assessment for the EU directive only rely
on aerial line transects to date.

2.2 Study area and datasets

We focused on an area of 255,000 km2 covering the
North-Western Mediterranean Sea within which we con-
sidered two monitoring programs about bottlenose dol-
phins. We used SCR data from at-sea boat surveys
over 21,464 km of the French continental shelf. Ob-
servers performed monitoring aboard small boats to lo-
cate and photo-identify bottlenose dolphins all year long
between 2013 and 2015. Taking pictures of the dorsal
fin of each individual in the group makes possible the
construction of detection history and hence the analysis
of the population through capture-recapture methods
(Labach et al., 2021). Boat surveys were restricted to the
coastal waters of France, and is homogeneous in space
and time. We divided the duration of the monitoring pro-
grams into 8 equal sampling occasions asin Labach etal.
(2021). We also used DS data that were collected during
winter and summer aerial line-transect surveys cover-
ing 24,624 km of both coastal and pelagic NW Mediter-
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ranean Sea between November 2011 to February 2012
and May to August 2012 (Laran et al., 2017). Two trained
observers collected cetacean data following a DS proto-
col (i.e. recording species identification, group size, dec-
lination angle). Aerial surveys were conditional on a
good weather forecast and aerial sampling effort was
homogeneous over the studied area. Although the SCR
and DS datasets were collected during separated time
frames, we assumed that the bottlenose dolphin abun-
dance did not change much between 2011 and 2015
considering a long-lived species such as bottlenose dol-
phins (Bearzi et al., 2009). We divided the study area
in 4356 contiguous pixel/sites creating a 5'x5’ Mardsen
grid (WGS 84). To model density of individuals, we used
bathymetry as an environmental covariate, which is ex-
pected to have a positive effect on bottlenose dolphins’
occurrence (Bearzi et al., 2009; Labach et al., 2021). To
estimate the sampling effort of aerial and boat surveys,
we calculated the transect length (in km) prospected by
each monitoring protocol within each site during a time
period. Sampling effort was therefore site and occasion-
specific in the case of the SCR model, and site specific
for the DS model. We used subjective weather condi-
tion recorded by plane observers during the line tran-
sect protocols. Good weather condition is considered to
be positively related to the detection probability.

2.3 Spatial integrated models for closed
populations

To integrate DS and SCR data, we used the hierarchical
model proposed by Chandler et al. (2018). However,
while initially developed for open populations and due
to thelack of temporal depth in our datasets, we adapted
the model to estimate abundance and density without
accounting for demographic parameters (Fig 1). Our
integrated spatial model is structured around two lay-
ers with i) an ecological model that describes the den-
sity of individuals based on an inhomogeneous point
process (Spatial abundance section below), and ii) two
observation models that describe how the DS and SCR
data arise from the latent ecological model (Capture-
recapture data and Distance-sampling data sections be-
low).

2.3.1 Spatial abundance

For the ecological model, we use a latent spatial point
process modelling the density of individuals and the
overall abundance. Over the study area .S, an inten-
sity function returns the expected number of individu-
als atlocation sin S. To account for spatial variation, we
model the latent density surface as an inhomogeneous
point process. For every location s in the study area .S,
the expected abundance A is written as a log-linear func-
tion of an environmental covariate, say habitat:

log(\(s)) = ugy + pyhabitat(s) 1)

where parameters to be estimated are p, and p re-
spectively the density intercept and the regression co-
efficient of the environmental covariate. We used
bathymetry as a habitat covariate possibly influencing
bottlenose dolphin density. Then, the estimated popula-
tion size is derived by integrating the intensity function
over the study area:

)

The latent ecological process defined by Eq. 1 is an in-
homogeneous point process that is common to both the
SCR and DS models. SCR and DS data are linked to den-
sity A and informed the parameters of Eq. 1. To ac-
count for unseen individuals, we used the data augmen-
tation technique and augmented the observed datasets
toreach M = 10,000 individuals (Royle & Dorazio, 2012).
Each individual ¢ is considered being (z; = 1) or not
(2; = 0) amember of the population according to a draw
in a Bernoulli distribution of probability 1), with

z; ~ Bernoulli(v)

where 1 is the probability for individual 7 to be a mem-
ber of the population, with ¢ = E(N)/M and N =
M

Zizl Zie

2.3.2 Capture-recapture data

To link capture-recapture data with the ecological pro-
cess, we built a SCR model (Royle et al., 2014). Detection
history of individuals were collected over T’ = 8 sam-
pling occasions and capture locations were recorded.
We stored observations in a three-dimensional array y
with y, ;, indicating whether individual ¢ was captured
at detector j during sampling occasion t. We assume
that observation y;;, is an outcome from a Bernoulli
distribution with capture probability p;;, ¥,
Bernoulli(p; ;). We model capture probability with a
half-normal detection function

Dijt = poexp(—(d?j)/(202))

where dij is the Euclidian distance between the activ-
ity center of individual ¢ and the detector location j, o
is the scale parameter of the half-normal function, and
Py is the baseline encounter rate (Royle et al., 2014). We
accounted for spatial and temporal variation in the de-
tection probability through the scale parameter o which
we wrote as a log-linear function of sampling effort Ejt
at detector j during sampling occasion t: log(o;,) =
By + B1E ;. We also wrote py as a logit-linear function
of Ej;: logit(p0,,) = dy + dy E},. When the sampling
effort £/, is null, we fixed p;, ;; to 0. For each individual ¢
belonging to the sampled population, its activity center
is assigned a uniform distribution throughout the study
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Figure 1: Graphical description of the Spatial Integrated Model (SIM) that combines Spatial Capture Recapture (SCR),
and Distance Sampling (DS). The SIM is a hierarchical model with three processes: i) latent population size F/(N') and
density \ informed by an inhomogeneous point process, ii) DS observation process that link the line-transect dataset
to the latent density surface, iii) SCR observation process that links the detection histories to the latent density. The
observation process is stochastic according to detection probability. For DS model, the observed group size n;, is
a Binomial draw in the latent abundance N at the sampling location. For SCR model, observing an individual 7 is a
Bernoulli draw with a detection probability p;. Through the data augmentation process with a hypothetical population
sizeM, the probability an individual 7 belong to the study population is the result of a Bernoulli draw of probability

area. The locations of activity centers inform the den-
sity of individuals A. In the SCR model, the abundance
at location s is defined as the number of activity centers
of bottlenose dolphins. The link between density of in-
dividuals A\ and capture locations is made via the detec-
tion probability that is a decreasing function of distance
between activity center of individual 2 and sample loca-
tion j. Another option is to model the location of activity
center of each individual 7 as the result of a multinomial
draw in the predicted density in each site of the study
area.

id; ~ Multinomial(1, \)

where id, is the activity center of individual ¢, and A rep-
resent the vector of the predicted density in each cell
of the study area. We did not implement the multino-
mial distribution because of the computational burden
to sample the 4356 grid-cells.

2.3.3 Distance-sampling data

To accommodate distance data, we built a hierarchical
DS model (Kéry & Royle, 2016). We model the DS data
conditional on the underlying density surface defined
by Egs (1) and (2). We assume that the probability of de-

tecting dolphins in transect [ is a decreasing function of
d;; the perpendicular distance between transect [ and
dolphins group location ¢, with

T = Toexp(_<d¢21)/<2772)>

, where 7 is the scale parameter of the half-normal func-
tion, and 7 is the probability of detection on the tran-
sect, which we will set to 1. Because distance may not be
estimated with perfection by observers, we discretized
the distance of observation in B distance bins. We as-
sume that density within each transect is uniform and
that the number of individuals in each transect is Pois-
son distributed. Then, n, ; the observed group size de-

tected at location 7 in distance bin b, is given by a Bino-
mial draw in the expected number of individuals in bin
b, N, , withr; , the detection probability within each bin
b.

N.

ip ~ Poisson(), ;)

n;, ~ Binomial(N; y,7; ;)

We account for spatial variation in the scale parameter
of the detection function via 7) as a log-linear function of
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sampling effort S j and of weather condition Wj in tran-
sect j: log(n;) = ag + a1 S; + W

2.4 Bayesian implementation

To highlight the benefit of integrating data for the esti-
mation of bottlenose dolphin density, we compared i)
the output of the spatial DS model, ii) the SCR model, and
iii) the integrated spatial model. We ran all models with
three Markov Chain Monte Carlo chains with 100,000 it-
erations each in the NIMBLE R package (Valpine et al.,
2017). We checked for convergence calculating the R-
hat parameter (Gelman et al., 2013) and reported pos-
terior mean and 80% credible intervals (CI) for each pa-
rameter. We considered as important the effect of a re-
gression parameter whenever the 80% CI of its posterior
distribution did not include 0. We also calculated the
predicted density of bottlenose dolphins (i.e. A). Data
and codes are available on GitHub.

3 Results

We detected 536 dolphins through aerial surveys clus-
tered in 129 groups. We identified 927 dolphins over
1707 detections in photo-identification surveys, out of
which 638 dolphins were captured only once (68%), 144
were captured twice (15.5%), 149 were captured 3 times
and up to 8 times for one individual. The maximum
distance between two sightings of the same individual
was 302 km and 115 km during the same sampling
occasion. We estimated 2450 dolphins (2276; 2631)
with integrated spatial model over the study area (Ta-
ble 1),8470 dolphins (7620; 9329) with the DS model
and 1756 dolphins (1645; 1872) with the SCR model (Ta-
ble 1). Density intercepts of integrated spatial model
(g = —0.67(—0.75;—0.60)) and SCR model (1, =
—1.01(—1.37; —0.89)) were lower than intercept of DS
model (4, = 0.6(0.50;0.71)). In the integrated
spatial model, estimated abundance increased when
bathymetry increased (u; = 0.43(0.37;0.48), Ta-
ble 1), suggesting a preference for low-depth seafloors
(Fig. 2). DS model also estimated a positive effect of
bathymetry (; = 0.34(0.28;0.39), Table 1), while the
SCR model did not detect any effect of bathymetry on
density (u; = 0.02(—0.73;0.83), Table 1). Then, in-
tegrated spatial model and DS models predicted higher
densities of bottlenose dolphins in the coastal seas
than in the pelagic seas, whereas the SCR model did
not predict any variation in density between coastal
and pelagic waters (Fig. 2). We detected a positive
effect of aerial sampling effort on detection probabil-
ity in both DS model (o; = 0.61(0.54;0.67)) and
integrated spatial model (ov; = 0.47(0.36;0.57)).
Boat sampling effort exhibited a positive effect on de-
tection probability for both the SCR model (5; =
0.84(0.73;0.96), d1 = 0.76(0.71;0.81)) and the in-
tegrated spatial model (5, = —0.22(—1.34;0.76),

dl = 0.70(0.65;0.75), table 1). For the integrated
spatial model and the DS model, the detection proba-
bility increased when the weather condition improved
(integrated spatial model: o, = 0.30(0.18;0.42), DS:
as = 0.14(0.08; 0.20), Table 1).

4 Discussion

4.1 Integrated spatial model benefits from
both distance sampling and capture-
recapture data

With our integrated spatial model, we estimated bot-
tlenose dolphin abundance within the range of what
was found in previous studies in nearby areas (Gnone
et al., 2011; Lauriano et al., 2014), and found that den-
sities were more likely to be higher in coastal areas
(Bearzi et al., 2009). A striking result was the large dif-
ferences in abundance estimates between DS and SCR
models, which were also found in previous studies an-
alyzing the same datasets in isolation. Using capture-
recapture data only, Labach et al. (2021) estimated 2647
dolphins (95% confidence interval: 2059; 3528) inhab-
iting the French continental coast where our model pre-
dicted 2450 dolphins (2276; 2631). Analyzing distance
sampling data, Laran et al. (2017) estimated 2946 indi-
viduals (95% confidence interval: 796; 11,462) during
summer, and 10,233 (95% confidence interval: 4217,
24,861) during winter where our DS model estimated
8470 (7413; 9595) all year long. We see several rea-
sons that might explain these differences. First, the sea-
sonal difference in Laran et al. (2017) DS abundance es-
timates suggests an issue with the geographic closure
assumption that might explain the discrepancy in es-
timates obtained from SCR and DS models. Although
the Mediterranean bottlenose dolphins population is
clustered in coastal sub-units (Carnabuci et al., 2016),
groups can be encountered offshore (Bearzi et al., 2009).
In the DS dataset, large dolphin groups were detected
in the pelagic seas at the extreme south of sampling de-
sign (Appendix 1). These groups could either be i) occa-
sional pelagic individuals that belong to coastal popula-
tions and that are mainly resident outside our study area
(e.g. Balearic, South-Western Sardinia), or ii) resident
pelagic populations that are not sampled by coastal boat
surveys (Louis et al., 2014). Second, DS and SCR models
do not estimate the same quantities. While DS models
take a snapshot of abundance and density in the study
area at the moment of the sampling, SCR models esti-
mate abundance and density of the sampled population,
whether or not the individuals are present in the study
area during the sampling period (Calambokidis & Bar-
low, 2004). In our case study, SCR data were restricted to
the French continental coast and did not sample dolphin
populations that exist elsewhere in the study area, e.g.in
Corsica, Liguria, and Tuscany (Carnabuci et al., 2016).
Despite this geographic sampling bias in the capture-
recapture data, SCR models should predict the existence
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Table 1: Parameter estimates for the spatial integrated

model (SIM), spatial capture-recapture (SCR) model, and

distance-sampling (DS) model. For each parameter, we display the posterior mean and its 80% credible interval (CI).

SIM SCR model DS model

Parameter Mean 80%CI |Mean 80%CI |Mean  80% CI
Estimated population size N 2450 2276,2631 | 1756 1645, 1872 | 8470 7620, 9329
Intercept of density L, -0.67 -0.75,-0.60| -1.01 -1.37,-0.89| 0.60 0.50,0.71
Effect of bathymetry on density p, 043 037,048 | 0.02 -0.73,0.83 | 0.34 0.28,0.39
SCR scale parameter: Intercept By 023 -0.82,1.45| 0.04 -1.01,1.12
SCR scale parameter: Effect of at-sea sampling-effort §; | 0.84 0.71,0.95 | 0.84 0.73,0.96
SCR py parameter: Intercept dg -6.65 -7.05,-6.27| -6.51 -6.93,-6.11
SCR py parameter: Effect of at-sea sampling-effort d, 0.70 0.65,0.75 | 0.76 0.71,0.81
DS scale parameter: Intercept o -5.52 -6.50,-4.34 -7.91 -8.52,-7.24
DS scale parameter: Effect of aerial sampling-effort o, 0.47 0.36,0.57 0.61 0.54,0.67
DS scale parameter: Effect of weather condition a; 030 0.18,0.42 0.14 0.08,0.20

of Corsican and Italian populations if the relationship
between density and habitat in Eq (1) was correct and
consistent throughout the study area. As the capture-
recapture survey did not sample the lower range of
bathymetry, our SCR model underestimated abundance
because the link between density and bathymetry was
not correctly specified. Overall, because groups of the
Sardinian and Balearic populations and offshore groups
can be sampled in the aerial surveys, the DS model
drives upward abundance compared to the SCR model
that is unlikely to account for animals that are mem-
bers of the Southern neither the Eastern populations.
To perform detailed analysis of the NW Mediterranean
bottlenose dolphin populations, one should consider
additional environmental covariates to better capture
spatial variation in density (e.g., sea surface tempera-
ture, distance to coast, or 200m contour, Lambert et al.
(2017)). Both DS and SCR data affected the estimates
of the integrated spatial model. Using the DS data that
were collected in both coastal and pelagic seas informed
the slope of the inhomogeneous point process (1), and
detected the effect of bathymetry on density. Thus, the
DS data informed the integrated spatial model by cor-
recting for the geographic sampling bias in the SCR data.
On the other hand, the SCR data brought more informa-
tion about population size (e.g. more detections, more
individuals) that the DS data to inform the intercept of
density (1), making the integrated spatial model abun-

dance estimate closer to the SCR model estimate (Ta-
ble 1). In the integrated spatial model, the SCR data in-
formed the estimated population size and the DS data in-
formed spatial repartition of individuals. Then, the inte-
grating approach helped to correct for the sampling bias
of each of the dataset and can improve the ecological in-
ference as illustrated here about bottlenose dolphins.

4.2 Conservation implications for monitor-
ing bottlenose dolphins in the French
Mediterranean Sea

To date, the assessment of French Mediterranean bot-
tlenose dolphin population required by the EU are
established using the DS data (Laran et al.,, 2017).
Aerial surveys provide crucial information on marine
megafauna taxa, and on human pressures to fill sev-
eral criteria of the Marine Strategy Framework Direc-
tive (Lambert et al.,, 2020; Laran et al.,, 2017; Pet-
tex et al.,, 2017). However, funding constraints make
the aerial monitoring hardly applicable at a high fre-
quency, and it is planned to be implemented every 6
years. Then, the French agency for biodiversity de-
velop and support locally photo-identification moni-
toring through the French MPA network to collect de-
tailed data continuously. For bottlenose dolphins, at-
sea photo-identification programs collecting detailed
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Figure 2: Estimated density surface of bottlenose dolphins
(Tursiops truncatus) for the 3 models. Lighter color indi-
cates higher number of individuals per area unit. Both spa-
tialintegrated model (SIM) and distance sampling (DS) pre-
dicted higher density in coastal seas, while spatial capture-
recapture (SCR) predicted homogeneous density across
the study area. Note that density scales are different be-
tween maps, indicating a higher overall population size for
DS model than for SIM, and SCR model.

data are an important asset to inform abundance (Evans
& Hammond, 2004). Ecological indicators required
by the Marine Strategy Framework Directive for bot-
tlenose dolphins would benefit from integrating aerial
line-transect with more data when available (Lauret,
Labach, Authier, et al., 2021). In addition, the French
Research Institute for Exploitation of the Sea (i.e. IFRE-
MER) collected yearly bottlenose dolphins’ data during
line transects surveys for pelagic fisheries (Baudrier et
al., 2018). Ultimately, several monitoring programs will
be available about bottlenose dolphins in the Mediter-
ranean context and integrated spatial models makes
possible to include existing datasets that have been dis-
carded so far to inform public policies (Cheney et al.,
2013; Isaac et al., 2019).

We acknowledge that our model has limitations and
does not provide precise estimates due to several ecolog-
ical features that we did not account for (e.g. spatial au-
tocorrelation, effect of other environmental covariates).
However, we believe that integrated spatial models are
highly relevant considering the future monitoring plan-
ning by the French biodiversity agency that will perpet-
uate the coexistence of photo-identification with aerial
line-transect. Analyzing the collected data in an inte-
grated framework will lead to a more comprehensive un-
derstanding of how the monitoring programs can work
together and what exactly it is that they achieve in uni-
son. Itis our hope that the ability of integrating different
datasets contribute to the ongoing monitoring efforts
developed in the Mediterranean context and fit in the
scope of what managers expect form statistical develop-
ments to inform environmental policies.

Our work provides a promising modelling baseline to
deal with the bottlenose dolphin evaluation but also
open perspectives for other conservation challenges
about marine species that are subject to similar moni-
toring situations in the French Mediterranean context
(e.g. fin whale, seabirds). Last, adding complementary
long-term datasets to the aerial-surveys would make
possible to access the demographic parameters (e.g. re-
cruitments, survival (Chandler et al., 2018), which
would represent a major opportunity for the knowledge
about French Mediterranean bottlenose dolphin popu-
lations and to produce reliable conservation status. The
use of integrated spatial models for the French Mediter-
ranean bottlenose dolphin population also enable to ex-
tend the modelling approach exploring seasonality in
density, and to measure immigration and dispersal be-
tween bottlenose dolphins populations (Zipkin & Saun-
ders, 2018).

4.3 Spatial integrated models as a promis-
ing tool for conservation

When establishing species conservation status for large-
scale environmental policies, discarding some datasets
from the analysis can reduce the reliability of the eco-
logical estimation (Bischof et al., 2016). Using multi-
ple datasets into integrated spatial models help to over-
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come some limitations present when using separated
datasets (e.g. limited spatial or temporal survey cover-
age, Zipkin & Saunders (2018); Isaac et al. (2019)). How-
ever, caution should be taken as integrating data re-
quires additional modelling assumptions (Dupont et al.,
2019; Farr et al., 2020; Fletcher et al., 2019; Simmonds
et al., 2020). Integrated spatial models are flexible tools
that can include more than 2 datasets (Zipkin & Saun-
ders, 2018), and various type of data that enlarge the
scope of usable information (presence-absence Santika
et al. (2017)), count data Chandler et al. (2018), citi-
zen science data Sun et al. (2019)). Recent and current
developments of SCR models widen perspectives to ex-
tend integrated spatial models to account for unidenti-
fied individuals, or to better describe animal movement
(Jiménez et al., 2020; Milleret et al., 2019; Turek et al.,
2020). Over the last decades, the spatial scope of conser-
vation efforts has greatly increased, and the analytical
methods have had to adapt accordingly (Zipkin & Saun-
ders, 2018). Integrated spatial models are a promising
tool that can be used in multiple situations where sev-
eral data sources coexist, especially for large scale con-
servation policies.
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In this document, we provide data exploration and results of our analyze of bottlenose dolphins (Tursiops truncatus)
in the northwestern Mediterranean Sea.

To study bottlenose dolphins, we combined two existing datasets in the French waters :

o aerial line-transects collecting bottlenose dolphins data following a distance sampling (DS) protocol.
e at-sea photo identification collecting indivdiual data about dolphins population.

We built a DS model to analyze aerial data, a spatial capture-recapture (SCR) model to analyze at-sea data, and
a spatial integrated model (SIM) to analyze jointly both datasets and to estimate abundance and density.

Hereafter, we provide data exploration and displayed some of the results.

The Data

The objective of this section is to provide supplementary information about bottlenose dolphins data.

About bottlenose dolphins

Bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) in the North-Western Mediterranean Sea. In the marine world, many
species of conservation interest are elusive, and ecological data can be costly to obtain. In particular, the high seas
are difficult to access and ecological monitoring is often performed through aerial surveys. However, coastal seas
allows performing detailed at-sea monitoring. Besides, many species such as marine megafauna are mobile and
occur in both coasts and high seas. Combining monitoring programs that are carried out in each realm (i.e. coasts
and high seas) has the potential to provide relevant information about these species.
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Figure 1: Bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea

Monitoring programs

We focused on the North-Western Mediterranean, an area of 255,000 km2, which includes the Gulf of Lion and
the Ligurian sea, the French coast of Provence, Corsica, and the Northern part of Sardinia (Figure 2). Our study
area includes the Pelagos Sanctuary, which is a transboundary marine protected area for Mediterranean marine
mammals covering an area of 90,000 km2 between Italy, France and Monaco.

The North-Western Mediterranean Sea is a critical habitat for many cetaceans species. Due to its coastal behaviour,
bottlenose dolphins suffer from several anthropogenic pressures (e.g. collisions, fisheries bycatch, pollution, or
acoustic perturbations), which raise concerns about their coexistence with human activities. The Mediterranean
population of Bottlenose dolphins is considered “vulnerable” by the IUCN Red List and is one of the two cetacean
species listed on Annex 2 of the European Habitats Directive (92/43/EEC). The protected status of this species
within the French seas led to the development of specific programs to monitor Mediterranean bottlenose dolphins
within the implementation of the European Marine Strategy Framework Directive (2008/56/EC; MSFD).
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Figure 2: Location of study area in the Mediterranean basin.

At-sea monitoring

We used data from the first large-scale study of Bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea. Four NGOs
and one marine reserve performed at-sea surveys over 21,464 km of the French continental shelf including the
Gulf of Lion, the French Riviera, and Corsica (Figure 2). Observers performed monitoring aboard small sailing
and motor boats to locate and photo-identify bottlenose dolphins all year long between 2013 and 2015 (observers
collected group size, behaviour, and took pictures of the dorsal fin of each individual in the group when possible).
Such surveys with small vessels are expected to recorded detailed information while being limited to coastal area.
Between summer 2013 and summer 2015, at-sea surveys detected 129 bottlenose dolphin groups located in 89
different grid-cells. The sampling effort of at-sea surveys was heterogeneous in space (i.e. between 1 and more
than 500 km prospected per sampled grid-cell), and time (i.e. higher prospection in spring and summer than in
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autumn and winter). At-sea surveys did not include repeated visits. Some sites have been visited once, and others
have been visited 50 times.
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Figure 3: Boat surveys (GDEGeM program) prospected 21,646 km of of the French continental shelf. Darkgreen
dots are detection locations.

Aerial pelagic and coastal monitoring program

Data were collected during aerial surveys targeting the main taxa of marine megafauna within the French Exclusive
Economic Zone (EEZ) including the Pelagos Sanctuary. The survey covered 24,624 km of line-transect performed
by scientific institutional partners of the French Biodiversity Office and sampled 1336 grid-cells (i.e. 30.67% of the
total number of grid-cells, Fig. 1). Two trained observers collected cetacean data following a distance sampling
protocol (i.e. recording species identification, group size, declination angle). Aerial surveys were conditional on
a good weather forecast and were performed using high-wind aircrafts with bubble windows. Sampling effort
for aerial surveys was homogeneous over the studied area with three or four replicates per line-transect between
November 2011 and August 2012. While aircrafts surveyed large area quickly, the limited temporal coverage may

reduce overall number of detections. In the future, this survey will be conducted every six years to inform the
MSFD (for more details).
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Figure 4: Aerial surveys (SAMM program) prospected 24,624 km of both sea shelf and high seas, darkblue dots
are detection locations.

The two monitoring programs collected either photo-identification or distance sampling data. For both programs,
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we used the locations of bottlenose dolphins encounters and the survey tracks.We used two environmental covariates
to estimate the space-use of bottlenose dolphins: i) bathymetry, and ii) sea surface temperature (SST).

Results: comparison between models

About population size

We built the density surface A from the Inhomogeneous Point Process in every site of the study area from the
estimated parameters p, and p,.
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Figure 5: Abundance estimated by DS model, SCR model, and SIM

Density maps

Density maps are built projecting A in every site of the study area.
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A Spatial Integrated Model
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Figure 6: Density of bottlenose dolphins estimated by DS model, SCR model, and SIM

100



T e 2 — - - =
= i t"’_‘__‘ _— _*‘ {"f

[P—— & 3 — e o - T




7 DISCUSSION

7.1 Intérét de la theése pour le suivi du grand dauphin en Méditer-

ranée francaise

L’enjeu de coordination des suivis écologiques entre l’échelle globale et I'échelle lo-

cale

Les entretiens réalisés (Section 4) et le dialogue avec les professionnels de la biodiver-
sité soulignent que la construction d’indicateurs écologiques est au centre des enjeux
institutionnels en Méditerranée. On identifie toutefois plusieurs verrous et difficultés
lors de I’estimation d’indicateurs écologiques. Parmi eux, on compte les problemes
d’échelle liés a I'articulation difficile entre les objectifs de connaissance des AMP a
I’échelle locale et ceux de I'OFB a I’échelle de la fagade. C’est le cas pour le grand
dauphin : les indicateurs écologiques de distribution et d’effectif sont nécessaires
pour répondre au programme de surveillance de la DCSMM d’une part, et pour les
tableaux de bord ou plan de gestion des AMP d’autre part. Cependant, les indica-
teurs globaux de la DCSMM ne permettent pas de satisfaire les besoins de précision
des AMP qui doivent établir des indicateurs a 1’échelle locale. Par exemple pour le

cas des survols pour la mégafaune marine, un agent de I'OFB indique :

« Les grands survols sont souvent critiqués car les AMP disent qu’elles ne peu-
vent pas en faire grand chose. Vous faites des évaluations i ’échelle de toute la
ZEE. Et méme si vous faites des modélisations d’habitat, nous on est qu’un petit
carré au milieu d'une tiche mais ¢a nous informe pas du tout. »
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Dans certains cas, les indicateurs écologiques produits par les suivis globaux ne sont
pas compatibles avec les données récoltées par les AMP car les protocoles de récolte
sont différents (par exemple entre des données de comptage et des données de photo-
identification). Les protocoles des suivis globaux sont parfois trop grossiers et peu-
vent produire des résultats erronés selon les AMP. Un exemple concerne les herbiers
de posidonie (Posidonia oceanica) pour lequel sont produits des cartographies des her-
biers a I’échelle de la fagade. La définition des zones interdites au mouillage des
bateaux se fondent sur ces cartographies mais les AMP contestent leur précision. A
ce propos, un agent d’AMP souligne :

« Au niveau local, quand ¢a ne colle pas on est bien obligé de le dire. Par exemple
quand ils mettent des herbiers [de posidonie] la ou il n'y en a pas. Ca a des
répercussions sur la gestion. »

Parfois, les suivis écologiques des AMP et les suivis a large échelle sont difficiles a co-
ordonner. Les écarts entre les objectifs des AMP et ceux de la fagade Méditerranéenne
soulignent un réel enjeu opérationnel et politique. Il faudrait rendre conciliable les
données écologiques récoltées pour informer les objectifs aux deux échelles spatiales,
comme précisé explicitement dans les entretiens par le méme agent de 'OFB, con-

scient du probléme :

« L'idée depuis le début est de réussir a mettre au point des suivis qui répondent
a la fois aux besoins des AMP et a des besoins a plus grande échelle sachant que
ce n’est pas toujours facile a concilier. »

Sans pour autant pouvoir s’attaquer a la coordination des protocoles dans les AMP,
les modeles statistiques développés pendant cette these constituent un socle promet-
teur pour l'intégration des données issues de protocoles variés, en particulier au
vu du contexte institutionnel de la planification des suivis écologiques. D’apres les
échanges avec les gestionnaires, I’objectif pour le grand dauphin en Méditerranée est
de développer les suivis de photo-id dans les AMP avec, en parallele, la pérennisa-
tion des survols aériens a 1’échelle de la ZEE. Les deux types de données utilisés pour
la construction des modeles dans les Sections 5 et 6 (survol aérien, et photo-id) sont
donc amenés a étre collectés de maniere récurrente en Méditerranée, ce qui renforce

la pertinence des outils développés durant cette these.

La modeélisation intégrée comme outil opérationnel a l'échelle du réseau d’AMP

De fait, l'utilisation des modeles intégrés peut étre judicieuse aux deux échelles : lo-
cale et globale. Tout d’abord a I'intérieur d’'une AMP, plusieurs protocoles de suivis

peuvent coexister. Les Parcs Naturels Marins étant des AMP tres étendues au large, le
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survol aérien est envisagé pour prospecter les zones pélagiques, mais du suivi cotier
embarqué est mené en parallele pour la photo-identification du grand dauphin. Pour
ces types d’AMP, l'utilisation des modeles intégrés permettra de renseigner les in-
dicateurs écologiques nécessaires au plan de gestion. Les agents du Parc Naturel
Marin du Cap Corse et de 1’Agriate, et ceux du Parc Naturel Marin du Golfe du
Lion nous ont déja sollicité pour nous faire part de leur intérét pour ces méthodes
statistiques permettant I'intégration des jeux de données a I’échelle de leur AMP. A
I’échelle de la fagade, I'OFB tente de centraliser les données écologiques des AMP
(programme TURSMED, MIRACETI (2019)). Les outils de modélisation intégrés per-
mettront d’analyser conjointement les informations apportées par les AMP et les in-
formations issues des survols aériens a large échelle qui ont vocation a étre péren-
nisés par I’OFB tous les 6 ans. Du point de vue de la modélisation, étant donné que
les protocoles de photo-id sont effectués a fine échelle dans les AMP, la résolution
du processus écologique des modeles pourrait étre suffisamment élevée pour répon-
dre simultanément aux exigences de détail des AMP et pour établir les indicateurs
a 'échelle de la facade. Ainsi, 'OFB a l'opportunité de développer un cadre inté-
gré d’estimation des indicateurs écologiques du grand dauphin en réconciliant les

échelles d’études locales et globales.

Afin de porter a connaissance des gestionnaires d’AMP I’existence de ces outils statis-
tiques, la prochaine étape de mon travail consistera a organiser une restitution aux
agents des AMP, ce qui n'a pu se faire le temps dans la these du fait des condi-
tions sanitaires. Nous espérons dans un futur proche présenter les outils statistiques
développés et discuter de leur mobilisation pour I'estimation des différents indica-
teurs écologiques dans les AMP et au niveau de la fagade par I'OFB. Une restitution
aupres de la délégation de facade Méditerranée de 1'OFB est prévue, et une autre
est envisagée aux Ateliers Techniques de Facade qui sont des séminaires régionaux
réunissant les agents d’AMP de Méditerranée autour de questions techniques. Nous
tenons également a restituer les travaux de sciences sociales aux agents des AMP

sous un format a définir.

Des perspectives pour les autres suivis écologiques en Méditerranée francaise

Si les données issues de survol aérien et de photo-identification sont majoritaires
pour le grand dauphin en Méditerranée francaise, d’autres jeux de données
pourraient étre considérés pour l'intégration dans les estimations d’indicateurs
écologiques. Dans le cas des protocoles de transects linéaires pour 1'estimation des
stocks de petites péches pélagique (programme PELMED - Baudrier et al. (2018))

ou pour les survols aériens pour le thon (Ifremer, 2015), I'intégration des données
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se ferait via un processus d’observation de distance sampling a la facon dont les
données SAMM sont utilisées pour I'estimation des effectifs (voir Section 6). Je
tiens a remercier Claire Saraux pour I'envoi des observations de mégafaune marine
observées lors des campagnes de péche scientifique du protocole PELMED. Une
exploration préliminaire des données m’a permis de dénombrer seulement quelques
détections de grands dauphins chaque année (15 observations en 2015), en plus d'un
échantillonnage qui se limite a la zone du Golfe du Lion. Cependant la récurrence
du protocole PELMED chaque année et le plan d’échantillonnage permettent d’avoir
régulierement des données au large du Golfe du Lion dans des zones rarement
prospectées. Le méme intérét s’applique aux données issues des « survols thon
» : une récurrence annuelle, peu de détections de grand dauphin, des données
seulement dans le Golfe du Lion mais incluant le large. Une perspective pour
étudier I'apport de ces jeux de données aux estimations des indicateurs écologiques
du grand dauphin serait d’intégrer les données protocolées de PELMED et des
survols thon entre 2010 et 2015 aux modeles développés en Sections 5 et 6 afin de
quantifier 'apport de ces informations a I'inférence écologique.

Les échouages de mammiferes marins constituent aussi une source conséquente
de données biologiques a propos des populations de cétacés (Bouchard et al., 2019;
Peltier et al., 2012). Les autopsies réalisées permettent d’apporter des informations
sur les éventuelles pollutions présentes en mer, sur I'impact des activités humaines,
mais aussi sur 1'écologie et le comportement des cétacés (e.g. le régime alimentaire).
Mis en place dans les années 1970, le Réseau National Echouage (RNE) assure une
veille sur 'ensemble du littoral francais pour détecter et intervenir rapidement
sur les échouages (Dars et al., 2020). Les données d’échouage pourraient fournir
des informations pertinentes sur la mortalité en mer, ainsi que sur "abondance
relative, la richesse des espéces et la distribution des cétacés (Peltier et al., 2012).
Avec les données d’échouage, le RNE constitue un programme de surveillance a
long-terme sur les mammiferes marins et fournit une perspective intéressante pour
leur utilisation des échouages comme une source d’indicateur de population dans

des programmes de surveillance a long terme (Dars et al., 2020; Peltier et al., 2012).

En parallele de ces suivis protocolés, les données opportunistes se multiplient en
Meéditerranée frangaise. Certaines AMP recensent les observations de particuliers dif-
fusées sur les réseaux sociaux. On note aussil’émergence de plateformes numériques
pour la saisie des données écologiques comme BioObs pour les observations réalisées
en plongée sous-marine (https:/ /bioobs.fr/) ou I'application mobile ObsenMer qui
permet aux usagers de la mer (particuliers, professionnels) de saisir leurs observa-

tions de mégafaune marine lors de leurs sorties. Les observations ponctuelles is-
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sues d’ObsenMer constituent une ressource intéressante pour I’estimation des indica-
teurs écologiques. Parmis, plus de 400 détections de grand dauphin en Méditerranée
francaise depuis 2015, de nombreuses observations ponctuelles de grand dauphin
sont recensées sur ObsenMer dans le Golfe d”Aigues-Mortes et en Camargue, 1a ot1 les
suivis protocolés sont rares. Cependant, les données non protocolées nécessitent de
prendre en compte les difficultés méthodologiques engendrées par I’absence d’effort
d’échantillonnage explicitement mesuré. Des méthodes existent pour estimer les in-
dicateurs écologiques a partir de données opportunistes en prenant en compte les
biais d’échantillonnage (Derville et al., 2018; Louvrier, 2018).

Plus largement, l'utilisation des modeles intégrés pourrait étre pertinente pour
d’autres especes en Méditerranée frangaise. Durant cette thése, des discussions
avec le World Wildlife Fund Méditerranée francaise (WWF) ont été amorcées pour
appliquer les modeles intégrés au rorqual commun (Balaenoptera physalus) afin
d’estimer les effectifs et les densités de 'espece en Méditerranée frangaise. La
combinaison de données porterait sur i) les détections issues des survols aériens
SAMM, avec ii) un jeu de données de capture-recapture collecté par le WWF depuis
les années 2000 au large de la Provence (WWE, 2020). Le modele spatial intégré serait
I’équivalent de celui développé en Section 6. La profondeur temporelle des données
de capture-recapture permettrait d’étendre le modele en population ouverte pour
estimer les parametres démographiques du rorqual commun (Chandler et al., 2018).
L'utilisation des modéles intégrés pourrait aussi s’appliquer a d’autres especes
pour lesquelles la couverture spatiale des protocoles de suivis actuels est partielle.
C’est le cas de plusieurs especes d’oiseaux marins qui sont détectés par les survols
aériens SAMM, par des transects en bateau (comme au Parc Naturel Marin du Golfe
du Lion), et qui font I'objet de programmes de baguage aux sites de nidification
donnant lieu a des données de capture-recapture (par exemple au Parc National de
Port-Cros sur les puffins Yelkouan Puffinus yelkouan, Bourgeois & Vidal (2008)).
Les oiseaux marins font partie de plusieurs objectifs de suivis dans les AMP et au
niveau national dans la DCSMM. Les enjeux de conservation autour de ces especes
sont importants actuellement en Méditerranée avec la planification de parcs éoliens
offshores connus pour avoir un impact sur les oiseaux marins (Furness et al., 2013).
La combinaison des différents jeux de données avec les modeles développés dans
cette these serait judicieuse pour préciser les indicateurs écologiques sur plusieurs

especes d’oiseaux marins.

Au-dela du contexte méditerranéen, de nombreuses données récoltées sur les mam-
miféres marins dans le monde proviennent de programmes de photo-identification

et de transects linéaires (Evans & Hammond, 2004). Par exemple en Ecosse, un suivi
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de photo-identification est réalisé régulierement et localement sur les populations de
grand dauphin, en parallele des survols aériens des campagnes SCANS (Cheney et
al., 2013; Hammond et al., 2013). On est dans une situation similaire a celle étudiée
en Méditerranée frangaise. Il est probable que les modeles présentés dans cette these
pourraient s’avérer pertinents pour I'étude de plusieurs populations de mammiferes
marins déja étudiées via ces protocoles de données (Cheney et al., 2013; Pirotta et al.,
2015).

Outre leur application au milieu marin, les modéles intégrés constituent un outil de
conservation particulierement pertinent pour estimer des indicateurs écologiques a
I’heure o1 les jeux de données se multiplient (Kéry & Royle, 2020; Zipkin et al., 2021).
De nouveaux types d’observations naturalistes ont abondé les bases de données
grace aux récentes avancées technologiques. L'émergence des nouvelles techniques
d’échantillonnage telles que le metabarcoding, la bioacoustique, la télédétection
permettent d’obtenir de fagon non-invasive des informations écologiques de qualité
et en quantité (Lahoz-Monfort & Magrath, 2021; Tosa et al., 2021). La contribution
simultanée des progres en séquencage génétique (Next Generation Sequencing) et en
bio-informatique ont permis de démocratiser ces techniques de suivis écologiques
qui peuvent maintenant étre envisagées lors de la planification d’études envi-
ronnementales (Tosa et al., 2021). Les méthodes d’échantillonnage de I’ADN
environnemental sont en cours d’exploration pour la détection des mammiferes
marins (Foote et al., 2012). Ces nouvelles technologies ont une influence croissante
dans 1’établissement des programmes de suivis en particulier en conservation
(Lahoz-Monfort & Magrath, 2021). Lapport de nouvelles sources de données
renforce 1'intérét des modeles intégrés pour pouvoir combiner plusieurs protocoles

complémentaires lors des études écologiques.

7.2 Futures questions écologiques et développements méthodologiques
envisagés
Affiner la modélisation des processus écologiques

Les outils développés durant cette thése constituent une base méthodologique
pour l'estimation d’indicateurs écologiques en intégrant plusieurs jeux de don-
nées. Cependant, nous n’avons pas suffisamment exploré l'influence des variables
écologiques. Nos modeles utilisent une seule variable écologique, la bathymétrie.
Incorporer d’autres variables environnementales qui influencent la distribution et la
densité de grand dauphin permettrait de réduire la part de variance non expliquée,

et ainsi affiner les estimations du processus écologique. Pour satisfaire les exigences

107



des directives nationales ou renseigner les objectifs des AMP, 1"utilisation des outils
développés dans cette these nécessiterait un effort de modélisation supplémentaire
pour préciser le processus écologique latent. Plusieurs covariables environnemen-
tales devraient étre testées et utilisées pour préciser 1'utilisation de I'espace par
'espece, ou pour caractériser la densité des individus. Les études fines de 'habitat
du grand dauphin ont mis en évidence l'influence de la distance a la cote, la pente
des fonds marins, la distance a l'isobathe de 100m, la salinité de 1'eau de surface
(Cafiadas et al., 2002; Ingram & Rogan, 2002; Marini et al., 2015). L'utilisation de
variables de niveau trophique supérieur comme la répartition des proies n’est pas
forcément judicieuse pour étudier de la distribution du grand dauphin puisque
i) les proies sont représentatives seulement du comportement alimentaire, ii) la
localisation des proies préférentielles est souvent une variable soumise a une forte
incertitude (Torres et al., 2008), iii) le grand dauphin a un régime alimentaire tres
généraliste (Bearzi et al., 2009). La difficulté de la modélisation de 1’habitat du grand
dauphin est certaine au vu de la plasticité écologique de 1'espece et de la difficulté
de définir écologiquement un habitat marin (Cribb et al., 2015). Néanmoins, 1'étude
affinée des variables environnementales a 1’échelle de notre aire d’étude permettrait
de mettre en évidence des tendances écologiques plus précises dans I'estimation des

indicateurs de distribution et de densité du grand dauphin.

Inférer les mécanismes écologiques grice aux modéles en population ouverte

Les modeles présentés ici répondent aux indicateurs écologiques DCSMM et a
ceux des AMP : les effectifs et la distribution. Distribution et effectifs permettent
d’inférer les patrons écologiques d"une population, une sorte de cliché a un instant
donné, mais ne donnent pas acces aux mécanismes qui régissent les dynamiques
écologiques. A partir de I'estimation répétée dans le temps des effectifs ou de la
distribution d’une population, on peut inférer une tendance mais on ne met pas
en évidence les processus écologiques qui la sous-tendent. Par exemple, quid de
la survie des individus ou du taux de reproduction qui affectent les variations
temporelles des effectifs de la population étudiée ? Lors de la planification de
suivis écologiques, la question se pose : a-t-on besoin de connaftre les mécanismes
écologiques ? Au niveau de la gestion, I'identification des mécanismes écologiques a
un intérét certain pour identifier les menaces et les leviers d’action a mobiliser pour
protéger les espéces. Cependant, 1'étude des mécanismes écologiques nécessitent
des jeux de données plus étalés dans le temps et souvent plus cotiteux a obtenir.
A ce jour, la plupart des indicateurs écologiques se contentent des estimations

« statiques » et la détection d’une tendance avec certitude est déja un réel enjeu
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méthodologique lorsque les données sont limitées (Authier et al., 2020). Lorsque
les données écologiques sont abondantes et qualitatives, il est possible d’étendre
les modeles intégrés développés aux Sections 5 et 6 pour inférer explicitement les
mécanismes écologiques a l’origine des dynamiques de la distribution et des effectifs
des populations. Les modeles d’occupancy dynamiques permettent d’estimer la
colonisation et les taux d’extinction locaux lors de I’étude de la distribution d"une es-
peéce (Louvrier, 2018; MacKenzie, 2006). Sur la base des travaux de Richard Chandler
et de ses collegues (Chandler et al., 2018), on peut combiner des données distance
sampling et de SCR pour estimer la dynamique d"une population et calculer le taux
de reproduction et de survie des individus. L'extension a des modéles dynamiques
nécessite des jeux de données d"une importante profondeur temporelle. Ces jeux de
données sont inexistants a ’heure actuelle sur le grand dauphin en Méditerranée
francaise mais de tels développements seront possibles dans le futur si la collecte de
données protocolées par photo-id et survol aérien se pérennise comme envisagée
dans les documents stratégiques (MIRACETI, 2019).

Explorer I'impact des menaces anthropiques via des modéles multi-espéces

Par ailleurs, I'identification des menaces pesant sur les écosystemes et les especes
marines est un des objectifs du programme de surveillance de la DCSMM. L'impact
des interactions entre les especes marines et les activités humaines est réel en Méditer-
ranée, la mer la plus fréquentée du globe (Coll et al., 2012; Giakoumi et al., 2017).
L'écologie cotiere des grands dauphins et la pression de déprédation qu’ils exercent
sur les stocks de péche les amenent a des interactions régulieres avec les activités hu-
maines de plaisance et les pécheries (Bearzi et al., 2009; Leone et al., 2019; Queiros
et al., 2018). Caractériser les interactions humains — animaux est complexe mais des
outils de modélisation multi-especes permettent d’inférer explicitement les probabil-
ités d’interaction et d’estimer l'influence de chaque espece sur 1’autre (Quéroué et al.,
2021; Rotaetal., 2016). Les grands dauphins sont souvent observés a proximité des ac-
tivités de péche, et les interactions de déprédation ou de péche accessoires posent des
problemes de conservation (Lewison et al., 2004). Méme si la déprédation reste rare
en Méditerranée francgaise, nous avons exploré 1'apport d’'un modele d’occupancy
multi-especes permettant d’estimer la probabilité de co-occurrence spatiale entre les
chalutiers et les grands dauphins dans le Golfe du Lion (Annexe 1). Nous avons com-
biné les données de grand dauphin et de chalutiers issues des survols aériens SAMM
et celles issues des suivis GDEGeM dans le Golfe du Lion. Notre approche est prélimi-
naire mais suggere qu’une implémentation plus poussée de ce genre d’outil pourrait

contribuer a étudier les interactions entre activités humaines et grand dauphin en
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Méditerranée frangaise. Dans le cas général, intégrer les activités humaines dans
des modéles multi-espéces pourrait constituer un outil intéressant pour identifier et
quantifier les menaces des pressions anthropiques sur 'environnement (Marescot et
al., 2019).

L’optimisation spatio-temporelle des programmes de suivis écologiques par les
méthodes de suivi adaptatif

Dans les AMP, la plupart des suivis écologiques sont menés de front avec parfois des
incompatibilités en termes de calendrier et d’effectifs disponibles pour réaliser les
protocoles (voir Section 4). En réponse a ces difficultés, les agents d’AMP entament
des réflexions sur 1'optimisation temporelle des protocoles. A quel pas de temps
réaliser les protocoles pour que tous les suivis soient compatibles dans I'emploi du
temps des agents ? Un agent d’AMP indique

« On aimerait regarder la temporalité de certains suivis comme pour le Cormoran
huppé, on a 10% de la population mondiale et on fait un suivi tous les ans. Peut-
étre que pour se concentrer sur le grand dauphin, on va faire un suivi cormoran

seulement tous les 3 ans. »

Adaptées des théories de la gestion adaptative, les méthodes de suivi adaptatif per-
mettent d’optimiser statistiquement les protocoles de suivis a partir de I'évaluation
itérative des données récoltées. L'idée sous-jacente est que toutes les étapes des suivis
écologiques (la définition des objectifs, la collecte des données, les analyses, et la
planification des protocoles) évoluent conjointement tout en maintenant la compati-
bilité des données collectées précédemment (Lindenmayer & Likens, 2009). Les pro-
tocoles de suivis écologiques sont adaptés au fur et a mesure que les nouvelles infor-
mations collectées réduisent les incertitudes sur le fonctionnement de I'écosysteme,
ou lorsque de nouvelles questions ou des nouvelles conditions de suivi apparaissent
(Lindenmayer & Likens, 2009; Lyons et al., 2008; Runge et al., 2011). Ainsi, un des
principaux défis du suivi adaptatif est d’adapter les protocoles de collecte tout en
maintenant la compatibilité entre les jeux données. Dans 1’Annexe 2, nous illustrons
par une étude de simulation le principe, le fonctionnement de ces modeéles, et nous
discutons leur intérét pour les suivis écologiques dans les AMP. Confronté aussi a des
contraintes budgétaires, les outils permettant de planifier les protocoles pour rendre
plus efficace la collecte de données écologiques pourraient intéresser les AMP. Un

agent précise :

« Souvent les plans de gestion sont tres difficiles a évaluer. 1l faut mettre en

place des méthodes d’évaluation. On a construit des indicateurs qui permettent
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d’évaluer les actions. On est un peu obligé de prendre ¢a en compte. En fonction
des équipes disponibles et des financements. On ne peut pas faire tous les suivis

tous les ans, on doit s’organiser pour couvrir tous les suivis. »

L'implémentation du suivi adaptatif comme outil de planification des suivis con-
stituerait un avantage certain en termes de rationalisation des couts, des emplois du
temps des agents d’AMP, et pour I’analyse des données écologiques. Cependant, la
gestion des protocoles de suivis écologiques dans les AMP de Méditerranée frangaise
par suivi adaptatif nécessiterait un niveau de coordination entre les institutions dif-
ficile a envisager au vu de la situation actuelle. Pour reprendre le parallele avec la
gestion adaptative, une analyse critique a pointé du doigt les difficultés a outrepasser
le manque de volonté des décideurs politiques, et la surcharge administrative liée a
une coordination de la gestion et des protocoles de suivis écologiques expérimentaux
(Walters, 2007). Comme I'implémentation de la gestion adaptative, les contraintes hu-
maines et opérationnelles sont aujourd’hui importantes dans les institutions de pro-
tection de la biodiversité de Méditerranée francaise et freinent les ambitions quant a

la coordination des suivis écologiques.

7.3 Analyse critique des politiques francaises de protection du mi-

lieu marin

Le manque de coordination et d’échanges au sein du réseau d’AMP de Méditerranée
frangaise

L’étude de sciences sociales de la Section 4 a mis en lumiere des problemes structurels
de financement des politiques de la biodiversité marine en Méditerranée francaise.
Alors que les AMP au sein d’un réseau devraient fonctionner de maniere coopérative
et synergique (Meehan et al., 2020), la coordination peine a se mettre en place en
Meéditerranée. Le fonctionnement en réseau est compliqué, la communication entre
les différentes AMP est limitée. Pourtant, les agents valorisent fortement les échanges
entre les AMP pour partager de 'expérience, des conseils, ou pour s’accorder sur les

différents protocoles. Un agent d"un Parc Naturel Marin explique :

« On n’a pas beaucoup d’échange [entre AMP], c’est dommage. Mais pourtant
on gagnerait du temps. Quitte a prendre une journée ou deux pour discuter.
J'étais parti former des agents du Parc National des Calanques sur les techniques
d’intervention police, et c’était top. |'étais revenu avec plein de trucs. |’avais
ramené une doc que j'avais passé aux chargés de mission. On aurait recréé plein
de protocoles alors que ¢a existe déja et en plus c’est mieux de travailler de la

méme maniere. Et faut se dire que ce n’est pas du temps de perdu. »
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Les emplois du temps des agents étant déja saturés, l'auto-organisation des
échanges entre AMP est compliquée. L'organisation et I'animation de la communi-
cation doivent étre organisées formellement et sont particulierement attendues pour
gagner du temps et se concerter lors de la mise en place de protocole de suivis. Au
contraire, la dynamique des échanges entre AMP a été réduite depuis les récentes
transformations institutionnelles qui ont conduit au passage de I’AFB a I'OFB début
2020. L'ancienne Agence des Aires Marines Protégées (AAMP) a été dissoute et
les différentes AMP doivent maintenant référer a des antennes régionales de I'OFB
qui se préoccupent a la fois du terrestre et du marin. La perte de la spécificité
d’une organisation dédiée a la gestion des AMP a affecté les dynamiques de coor-
dination qui existaient autour du milieu marin et génerent des incompréhensions.
Le dialogue entre les AMP et les antennes régionales de la biodiversité largement
axées sur le milieu terrestre peut s’avérer compliqué tant la spécificité juridique des

réglementations en milieu marin est importante.

« Comment I’OFB fait elle pour étre cohérente avec elle-méme ? Sachant qu’a
I"AAMP, tout le monde était sous la méme banniere. A I’AFB, déja les PNM ont
été séparés de la direction qui s’occupait de la DCSMM. Et maintenant a I’OFB,
chaque PNM, chaque Antenne, est dans une direction différente. On est dans 10
directions administratives différentes. Donc il va y avoir un gros travail interne

a faire pour que ¢a ne parte pas dans tous les sens. »

Les agents craignent notamment que les ateliers techniques de fagade Méditer-
ranéenne, ou les séminaires inter-Parcs Naturels Marins qui réunissaient les
différentes AMP lors de journées d’échanges soient supprimés avec la nouvelle
organisation de I'OFB. La communication et I"échange d’expérience entre agents
tente de s’organiser de fagon informelle via les réseaux sociaux mais n’est pas
réguliere, ce qui réduit probablement son efficacité et son impact. Par ailleurs,
le manque de coordination affecte aussi la construction et la compréhension des
indicateurs et des protocoles de suivi écologique. Bien qu’étant censée étre le socle
des politiques de gestion du milieu marin en France, la DCSMM reste opaque pour
les agents d’AMP.

« Suite a I"évaluation 2018, PELAGIS a beaucoup présenté les résultats mais a
ma connaissance ce n’est pas vraiment organisé. C’est i la bonne volonté de com-
muniquer ou pas. Et il a pu y avoir des incompréhensions, l'évaluation 2018 a
rendu par exemple quasiment rien sur les mammiferes marins en Méditerranée,
c’est tout gris. 1l n"y a rien a évaluer. Pour beaucoup d’acteurs en Méditerranée,

qui avait des données et qui ont pu étre un peu surpris de ¢a. Il faut comprendre
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que la DCSMM est un processus tres cadré. Peut-étre que les acteurs de Méditer-
ranée n’ont pas été suffisamment impliqués. Mais sur d’autres sujets c’est encore
pire. Des fois, il y a des évaluations qui ont été rendues sans prendre en compte

d’autres travaux scientifiques... »
Une autre personne interrogée note :

« Le probleme c’est que c’est pas mal verrouillé par le Ministere, et c’est une grosse
machine. Ca devrait étre au Ministere d’organiser le retour mais si tu regardes,
il n’y a pas de site internet, pas de communication. C’est un truc énorme, et c’est
tout dans l'urgence et personne ne prend jamais le temps d’expliquer aux gens ce
que c’est. Si t'es pas impliqué dedans c’est vraiment opaque et on a l'impression
que rien n’en sort alors que beaucoup de choses sont faites. Tout ¢a sont des choses

qu’on va essayer d’améliorer au 2eme cycle. »

Le manque de coordination induit que la DCSMM peut étre percue comme inefficace
par les agents des AMP. Plus largement, c’est le soutien financier des politiques de la
biodiversité qui n’est pas au niveau des objectifs affichés par la DCSMM. Cependant,
des efforts sont réalisés malgré le budget limité, les programmes TURSMED sont fi-
nancés par I’OFB pour tenter de coordonner le suivi du grand dauphin par le réseau
d’AMP (MIRACETI, 2019). Mais les objectifs ne sont que partiels, la centralisation et
I’analyse des données récoltées ne sont pas financées dans le cadre de ce programme
et, bien que renouvelable, le financement limité a 3 ans précarise les structures et
réduit la capacité de planification a long terme. Une meilleure coordination serait
une voie d’amélioration souhaitée assez unanimement par les agents de I'OFB et des
AMP. D'une part, c’est la transmission des informations et ’animation des échanges
entre AMP qui est a améliorer. D’autre part, la coordination technique des proto-
coles et des analyses est souvent recherchée pour minimiser les efforts financiers et
humains inutiles, et pour augmenter 1’efficacité des programmes de collecte de don-
nées (Mordn-Ordéiiez et al., 2018). Faute de moyens financiers suffisant, 'OFB a des

difficultés a remplir son role de coordinateur et d’animation du réseau d’AMP.

Les tendances internationales au manque de volonté politique

Le manque structurel de moyens qui touche I'OFB et les AMP est le penchant d’une
tendance globale a I’affaiblissement des services publics en France, les politiques de
la biodiversité n’étant pas épargnées (Frajerman, 2019; Simonet, 2021). Au niveau
international, les objectifs de surface a protéger ont des effets déléteres sur I'efficacité
de la protection de la biodiversité lorsque les aires protégées sont des paper parks qui

ne sont pas dotées de moyens financiers et humains suffisants (voir Section 1.4). On
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suspecte méme I’hypocrisie de certains gouvernements qui se vanteraient de ces aires
protégées a des fins de communication « Just for show ? » (Magris & Pressey, 2018).
Quelle est la situation de la France au regard de 1’état des politiques de protection
du milieu marin via les AMP ? Les zones Natura 2000 en mer couvrent de grandes
surfaces, notamment au large, mais ne sont pas financées et ne contiennent pas de
réglementation particulieres. C’est le cas de la récente zone spéciale de conservation
Natura 2000 créée en 2018 pour le grand dauphin dans le Golfe du Lion qui atteint
une superficie de 491 000 hectares (Figure 1). Un agent nous informe :

« Le milieu marin n’est pas financé pour Natura 2000. Mais c’est completement
aberrant parce que I’OFB est censé s’occuper des sites mais il ne peut pas non

plus parce qu’une personne doit gérer 4 ou 5 sites différents. »

Comme pour les zones Natura 2000, les récents Parcs Naturels Marins permettent
d’atteindre les objectifs de surface d’AMP dans les eaux francaises mais font état d’un
sous-financement et ne contiennent pas forcément de réglementation (voir Section 4),
ce qui n’est pas sans rappeler les reproches formulés a I’encontre des paper-parks. Un

agent de Parc Naturel Marin se questionne :

« Une étude du WWEF a fait ressortir qu’il y a un grand territoire en termes de
pourcentage d’AMP. Je crois qu’on est dans les clous [vis-a-vis des objectifs de
surface] mais en définitive est-ce que c’est vraiment protégé ? Nous on est un
parc naturel marin alors oui, on fait des suivis. Mais pour l'instant il n’y a rien
de plus protégé que Calvi ou il n’y a pas de parc marin. Alors les mesures de
protection forte c’est bien, il en faut. Et il en faudrait un peu plus dans les AMP.

»

Derriere les effets d’annonces (Figure 3), on est en mesure de se demander quelle
est la volonté du gouvernement francais au vu des moyens insuffisamment accordés
a la protection de la biodiversité. Si les tendances de sous-financement sont inter-
nationales, les états occidentaux, notamment 1'Union Européenne, mobilisent une
série de stratégies visant a aligner les politiques de la conservation dans un cadre
typiquement néolibéral de réduction des cofits et de désinvestissement public (Apos-
tolopoulou et al., 2014). Les politiques néolibérales, terme communément utilisé
pour décrire le mouvement vers le recul de I'Etat et le rdle croissant de la société civile,
des marchés, et des mécanismes de marché dans la fourniture de services (Holmes,
2011), se manifestent de plus en plus en conservation. On observe, entre autres, le
désinvestissement de 1'état des opérations de gestion et de protection de la nature
(parfois au profit d’organisations non-gouvernementales), la reterritorialisation des

politiques de conservation, I'”augmentation des partenariats publics-privé de gestion
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Figure 3: Infographie de l'Office Francais de la Biodiversité mettant en avant la progres-
sion du réseau d’AMP au niveau national. Source : https://www.ecologie.gouv.fr/patrimoine-
marin-et-aires-marines-protegees-francaises
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de la biodiversité, accompagné par une rhétorique des approches délibératives et
consensuelles Igoe & Brockington (2007). Nous avons pu observer plusieurs de ces
dynamiques dans les politiques de la biodiversité marine en France (voir section 4,
Mazurek et al. (2019)). L'apport des sciences humaines et sociales et de la « politi-
cal ecology » sert, entre autre, a déméler les différents roles de la gouvernance de la
biodiversité (Mathevet, 2013; Nuno et al., 2014). Le champ disciplinaire de la polit-
ical ecology permet de mettre en lumiere la maniere dont les actions de gestion de
la biodiversité prennent place dans le contexte économique et socio-écologique pro-
pre au modele de production dominant (Mathevet, 2013). En particulier a I'époque
actuelle de l'intensification de la néolibéralisation, je pense qu’il n’a jamais été autant
nécessaire d’exposer les contradictions inhérentes a la relation entre la protection de
la biodiversité et le néolibéralisme (Apostolopoulou et al., 2014).

7.4 Retours réflexifs sur les approches de recherche collaboratives

et interdisciplinaires

Ce projet de these s’est construit autour d’une double volonté : premieérement,
réaliser une these en collaboration avec le monde de la gestion de la biodiversité
; deuxiémement, continuer a me former a la pratique des sciences sociales. Le
mariage entre écologie et sciences sociales pour I'étude des pratiques de gestion de
la biodiversité s’est rapidement imposé comme le cadre scientifique de cette these

que je souhaitais interdisciplinaire.

L’intérét de la collaboration avec les gestionnaires

Les collaborations entre chercheurs et gestionnaires de la biodiversité sont anci-
ennes, du fait notamment du rdle des chercheurs dans la création de certains espaces
naturels protégés et dans leurs instances de gestion comme les conseils scientifiques
(Arpin et al., 2019). Ainsi, plusieurs chercheurs académiques ont des domaines
de recherche appliqués qui les font collaborer régulierement avec le monde de
la gestion, que ce soit des écologues, des statisticiens, des sociologues, ou des
géographes. D’un co6té, les différences de compétences et I’échange d’expérience
constituent I'intérét de la collaboration, ce qui la rend « productive ». D’un autre
coté, les différences d’objectifs et de méthodes peuvent étre susceptibles d’entraver
la collaboration (Arpin et al., 2019). Collaborer a un cotit et comporte des difficultés
et des risques qui peuvent étre inégalement répartis entre les participants, en
particulier dans le cadre d’une thése ou l'investissement est important pour le

doctorant (Chassé et al., 2020). Pendant ma theése, la collaboration a été nettement
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bénéfique pour la construction du sujet d’étude. Du point de vue de l'écologie
statistique, les modeles de suivi adaptatif envisagés au départ n’auraient eu aucune
application dans le contexte actuel des AMP de Méditerranée frangaise, au contraire
des modeles intégrés pour lesquels plusieurs AMP ont fait part de leur intérét. La
collaboration précoce avec les gestionnaires d’AMP et I'OFB a permis de proposer
des outils statistiques pertinents mais aussi de mettre en évidence les enjeux de
coordination des suivis écologiques entre les AMP et ainsi de motiver I'étude de

sciences sociales.

La theése interdisciplinaire : un enrichissement personnel, scientifique, et critique

Réaliser une these interdisciplinaire en mobilisant les sciences sociales en parallele
de I'écologie statistique a été enrichissant d’un point de vue personnel, scientifique,

et critique.

a) Apport personnel Le hiatus est grand entre les statisticiens/écologues
académiques et les gestionnaires de la biodiversité. Les deux cercles ne parta-
gent souvent ni la culture scientifique et sa rigueur, ni la culture naturaliste et son
pragmatisme (Besnard, 2013). Venant de I'écologie statistique, mobiliser des sciences
sociales dans une approche interdisciplinaire m’a permis de combler en partie ce
fossé. ]’ai entrepris de comprendre, de découvrir le milieu de la conservation marine
et des AMP. J'ai découvert une partie des métiers des gestionnaires d’espaces
protégés. J'ai développé une meilleure compréhension des politiques francaises
de protection du milieu marin et de leur contexte institutionnel. Le déroulement
d’une these interdisciplinaire peut étre compliqué par un entourage scientifique
peu adapté et par les difficultés liées a I'appropriation des méthodes issues d’une
discipline scientifique moins maitrisée, dans mon cas la mobilisation des sciences
sociales (Chassé et al., 2020). Pour ma part, j’ai eu la chance de bénéficier d’un con-
texte scientifique tres favorable a I’émergence de ce genre d’approches. Réaliser ma
these dans une équipe de recherche interdisciplinaire du CEFE y est pour beaucoup
(équipe HAIR) ; avec la complémentarité de Nicolas Lescureux pour m’encadrer
sur les méthodes d’entretiens semi-directifs, Aurélien Besnard qui collabore tres
étroitement avec les gestionnaires d’espaces protégés et qui a nourri certaines des
réflexions développées ici, et Olivier Gimenez dont les compétences en modélisa-
tion, 1'expérience de collaboration avec le milieu professionnel de la gestion de la
biodiversité, et la sensibilité pour les sciences humaines permettent de superviser
le développement des outils statistiques adaptés aux besoins des gestionnaires tout

en ayant une vue aiguisée de I'entiereté du projet de thése interdisciplinaire. Le
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cadre scientifique est primordial pour I'’émergence de pratiques interdisciplinaires,

I"émulation et le dialogue entre les différentes disciplines.

b) Apport scientifique Académiquement, I'étude de sciences sociales aura permis
d’illustrer les conséquences et les contradictions qui affectent les professionnels de
la biodiversité a propos de la collecte de données écologiques. Du point de vue
de I'écologie statistique, les modeles développés constituent une avancée dans la
prise en compte de multiples jeux de données en fournissant des outils adaptés aux
contextes de conservation. L’approche se considere interdisciplinaire dans le sens
ott nous avons essayé de faire dialoguer les disciplines scientifiques mobilisées (Lé-
tourneau, 2008). Il y a eu échange et transfert de résultats des sciences sociales vers
I’écologie statistique, les entretiens ayant contribué a adapter les développements
méthodologiques. Cependant, les intéréts de I'interdisciplinarité ressortent peu dans
les productions académiques de ma these. Les publications des Sections 4, 5, 6 (voire
celles des Annexes 1 et 2) sont mono-disciplinaires, soit en écologie statistique, soit
en sciences sociales. Les bénéfices de 'interdisciplinarité ont été principalement de
garantir une meilleure applicabilité des résultats en lien avec « le réel » (Chassé et al.,
2020). J’espere que ces travaux illustreront malgré toute la pertinence du dialogue en-
tre sciences sociales et écologie statistique pour produire des outils de conservation

écologiquement efficaces et socialement pertinents.

¢) Apport critique sur la place du chercheur dans le débat public La multi-
disciplinarité des sciences de la conservation permet d’envisager une vision globale
de la protection de la biodiversité reliant les processus écologiques au contexte
socio-économique et politique. S’engager dans une approche multi-disciplinaire
permet aussi au chercheur en écologie de prendre du recul sur son contexte d’étude.
La portée des sciences sociales fournit une vision élargie des processus a I'ceuvre en
conservation. Appréhender les déterminants politiques et sociétaux est pertinent a
mon sens pour deux raisons. D’une part, le chercheur peut mieux cibler ses sujets
et ses pratiques de recherche pour maximiser leur utilité écologique et sociétale.
D’autre part, les chercheurs sont ainsi en capacité de commenter ou d’évaluer le
processus de prise de décision et les politiques mises en place. Les sciences de la
conservation constituent un champ disciplinaire orienté qui incorpore des valeurs
subjectives assumées (Robinson, 2006). Les sciences de la conservation brouillent
ainsi la distinction classique entre science et politique en imbriquant les pratiques
scientifiques dans le processus politique, en témoigne les instances scientifiques
consultatives qui assistent les politiques publiques (e.g. 'IPBES, le GIEC, les conseils

scientifiques des espaces naturels protégés). Tout en respectant une exigence de
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démarcation entre la science et les activités écologistes militantes, il faut reconnaitre
aux sciences de la conservation une place centrale et une responsabilité sociétale
dans la production de connaissances et dans l'évaluation des politiques publiques.
Le croisement des disciplines fournit une grille de lecture large et aiguisée des enjeux
environnementaux qui permettrait aux sciences de la conservation de s’engager
davantage dans cette analyse scientifique des politiques publiques (Robinson,
2006). A T'heure ot la désinformation scientifique touche a des problemes socié-
taux de premier plan et dans des proportions inquiétantes (e.g. désinformation
au sujet du changement climatique, des campagnes de vaccination, ou a des fins
politiques a travers le mauvais usage des données quantitatives, West & Bergstrom
(2021)), I'indépendance et la démocratisation de la recherche scientifique publique
n‘ont jamais été aussi urgents pour collectivement nous informer et nous armer

intellectuellement.
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Quantifying co-occurrence between bottlenose dolphins and fisheries in the
Gulf of Lion, French Mediterranean Sea with multispecies integrated
occupancy models
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Abstract

In the Mediterranean Sea, interactions between marine species and human activities are prevalent. The coastal
ecology of bottlenose dolphins and the depredation pressure they put on fishing stocks lead them to regular interactions
with fisheries. Mapping the risks of interactions is a preliminary step in managing anthropic pressures. However,
quantifying interactions is hampered by the issue of false negatives whereby dolphins and trawlers may go undetected
despite being present and co-occurring. Here, we develop an integrated multispecies occupancy model to quantify spatial
co-occurrence between trawlers and bottlenose dolphins in the Gulf of Lion, French Mediterranean Sea. We combined
bottlenose dolphin and trawler detections from both aerial surveys and boat surveys in the Gulf of Lion. Multispecies
modeling opens promising avenues in the study of interactions between human activities and marine mammals.
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1 Introduction

Identifying threats to marine ecosystems and species is one of the objectives of ecological monitoring programs (Lindenmayer
& Likens (2010)). The Mediterranean, being the busiest sea on Earth, is especially affected by anthropic pressures (Coll et
al. (2012), Giakoumi et al. (2017)).In particular, there are increasing interactions between marine species and human
activities.

Among other species, the coastal ecology of bottlenose dolphins ( Tursiops truncatus) and the depredation pressure they put
on fishing stocks lead them to regular interactions with human recreational activities and fisheries (Queiros et al. (2018),
Bearzi et al. (2009), Leone et al. (2019))). Bottlenose dolphins are often observed in close proximity to fishing activities,
and depredation or bycatch interactions pose conservation concerns (Lewison et al. (2004)).

Mapping interactions is a preliminary step to better understand and manage human-animal interactions. This is usually
achieved by calculating the overlap between a species distribution map and a map of human pressure. This approach raises
two issues. First, when modelling species distribution, failure to account for interspecific interactions between co-occurring
species may lead to biased inference, which arise when modelling only abiotic and habitat associations (Rota, Wikle,



et al. (2016)). Second, another challenge when quantifying species interactions is to account for imperfect detection,
e.g. when species do co-occur but one or several of the species involved go undetected by sampling (Rota, Ferreira, et al.
(2016), Fidino et al. (2019)). Ignoring imperfect detection leads to underestimation of species distribution and imprecise
quantification of species interactions (MacKenzie (2006)).

To account for these issues, multispecies occupancy models have been developed to estimate occupancy probabilities of two
or more interacting species while accounting for imperfect detection (Rota, Wikle, et al. (2016)). One caveat of multispecies
models is that they require substantial data to produce robust ecological inference(Clipp et al. (2021)). To overcome data
scarcity, several authors have suggested to combine multiple datasets into an integrated modelling framework (see Kéry &
Royle (2020) for a review). In that spirit, we previously developed a single-species integrated occupancy model to study
common bottlenose dolphins (Lauret et al. (2021)).

Here, we extend this single-species integrated occupancy model to an integrated multispecies occupancy models to study
interactions between common bottlenose dolphins and fisheries in the Gulf of Lion (French Mediterranean Sea). Our main
objective was to provide a statistical framework for maping co-occurrence between fisheries and bottlenose dolphins. Our
second objective was to test, based on field observations, the hypothesis that dolphins are likely to be more detected where
fishing boats are active.

2 Material and Methods

2.1 Data

We combined bottlenose dolphin and fisheries data extracted from SAMM aerial surveys and from GDEGeM monitoring
restricted to the Gulf of Lion (see Thesis manuscript Section 2.3).

We used GDEGeM data collected by EcoOcean Institut https://ecoocean-institut.or in the Gulf of Lion between 2013
and 2015. We extracted detections of common bottlenose dolphin (Tursiops truncatus), and that of trawlers which we
considered as a proxy of fisheries. We used data on fishing trawlers only as we focused on fishing areas and not traveling
routes between harbour and fishing areas. In parallel, we used detections of bottlenose dolphins and of fishing trawlers
from the 2011-2012 SAMM project. We divided the study area into 397 contiguous grid-cells for the statistical analysis.
Below, we provide a visualization of the study area, the detections, and the sampling effort for the two datasets (Figure 1).
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Figure 1: Gulf of Lion detections of bottlenose dolphins and trawlers by aerial surveys (SAMM) and boat surveys (GDEGeM)
along with the sampling effort for each monitoring program.

To describe spatial variation in occupancy of bottlenose dolphins and trawlers, we used two environmental covariates:



o Bathymetry
e Sea Surface Temperature (SST) averaged monthly between 2011 and 2015

Below, Below, we represent the value of each covariate in space (Figure 2).
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Figure 2: Spatial variation in bathymetry and Sea Surface Temperature (SST) over our study area

2.2 Multispecies occupancy
We consider a two-species static occupancy model a la Rota et al. (2016).
Ignoring the site index, we use the following notation for the occupancy probabilities:

e 117 is the prob. that species A and species B are both present;
e 1o is the prob. that species A is present and species B is absent;
e g1 is the prob. that species A is absent and species B is present;
e o is the prob. that species A and species B are both absent,

with 111 + Y10 + Y01 + oo = 1.
The marginal probabilities of occupancy are:

e Pr(z4 = 1) = Pr(species A is present) = ¢19 + 911
e Pr(zp = 1) = Pr(species B is present) = 91 + ¢11
o Pr(z4 = 0) = Pr(species A is absent) = 1p1 + ¥go
e Pr(zp = 0) = Pr(species B is absent) = 119 + %0

And the conditional probabilities (reminder: Pr(A|B) = Pr(A and B)/Pr(B)):
e Pr(za =1lzp =0) = ¥10/(¥h10 + Yoo) = Pr(species A is present given species B is absent);
o Pr(za =1lzg = 1) = ¥11/(¥11 + ¥o1) = Pr(species A is present given species B is present);

(
e Pr(zp =1]z4 = 0) = ¥01/ (%01 + oo) = Pr(species B is present given species A is absent);
o Pr(zg =1]za = 1) = ¥11/(¥11 + ¢10) = Pr(species B is present given species A is present).

2.2.1 Dolphins detection probability conditional on trawlers presence

Our second objective was to test whether trawlers presence would affect dolphins detection probability. This hypothesis
comes from at-sea observations. People performing at-sea monitoring of marine mammals in our study area reported that
dolphins were often detected following fishing trawlers. In statistical terms, this could be translated in dolphins detection



would be higher at grid-cells where trawlers are present. To formally assess the relationship between trawlers presence and
dolphins detection in the multispecies occupancy model, we proceed as follows. While detection probabilities for both
dolphins and fishing boats depend on the sampling effort (sites and occasions), we built another multispecies occupancy
model in which dolphin detection probability was a function of presence or absence of fishing boats. To do so, we used the
formulation in Waddle et al. (2010):

logit(Pr(dolphin is detected|dolphin is present)) = 31 Zfishing boats T Ba(1 — Zfishing boats) T Bzsampling effort

where the (5’s are unknown regression parameters to be estimated, with 8; capturing the effect of the presence of boats,
and [ their absence. We provide the results of this test in the Supplementary results (see Figure 8).

2.3 Integrated mutlispecies occupancy model

Here, we extend the multi-species occupancy model of Rota, Ferreira, et al. (2016) to integrate two datasets in the spirit
of Lauret et al. (2021). We consider dataset S (e.g SAMM aerial line transects), and dataset G (e.g. GDEGeM boat
search-encounter program). Both monitoring collected detection / non-detection about species A (i.e. bottlenose dolphin)
and B (i.e. trawlers). Then, each species has a different detection probability depending on the monitoring program
considered. For example, p_ A"G is the probability of detecting species A by monitoring program ‘g’. Then, 16 observation
‘events’ can occur. We coded them as follow:

e 1 for none species detected neither by G nor S

o 2 for species A detected by G, nothing by S

o 3 for species B detected by G, nothing by S

e 4 for both species detected by G, nothing by S

o 5 for none species detected neither by G, species A detected by S
o 6 for species A detected by G, species A detected by S

o 7 for species B detected by G, species A detected by S

e 8 for both species detected by G, species A detected by S

e 9 for none species detected neither by G, species B detected by S
e 10 for species A detected by G, species B detected by S

e 11 for species B detected by G, species B detected by S

o 12 for both species detected by G, species B detected by S

e 13 for none species detected neither by G, both species detected by S
o 14 for species A detected by G, both species detected by S

e 15 for species B detected by G, both species detected by S

e 16 for both species detected by G, both species detected by S

From the 4 ecological states (in rows) and the 16 observation events (in columns), we get the observation process with the
following (transposed) 4x16 matrix.

(1-p(1-p%) (-5 -p3) (1-pF)(1—-pz)(1-p3)1-pF)
PG —p3) 0 (1—p3)1—ppS(1—p§)
0 PG (1 —p3) (1=p2)(1 —p2)pE (1L —p%)
0 (1—p3) (1 —p3)pSr%
pa(1—p%) pa(1—p2)(1—pS)(1L —pF)
P53 pg(l —p2)p§ (1 —p%)
pa(l —p2)p%(1 —p9)
il —p2)pSp§
pE(L—p3) (1 —pS) (1 —pF)
pp(1=p3)pG (1 —pF)
pr(1—p2)p%(1 —p%)
SpSSB(l *pg)pgpﬁc;
pAPg(ls_C?B)(l :;PA)
pépgpé(l —pg)
pApgpg (1G—SPA )
PpPBPAPA

OOOOOOOOOOOOOODHI

SO OO DO OO O OO
=
OOOOOO%QOOOOOO
[oo] %2

We estimated 4 occupancy probabilities for each cell of the study area :

o the prob. that only bottlenose dolphins use the cell, psil



o the prob. that only trawlers use the cell, psi2

o the prob. that both dolphins and trawlers use the cell, psi3

e the prob. that neither dolphins nor trawlers use the cell, which correspond to the probability that none of the
previous events occur, psiO.

Probabilities psil, psi2, and psi3 are modelled as logistic functions of environmental covariates (bathymetry and SST) as
in:

logit(y) = 6y + 01 Bathymetry + 025ST

Data and code may be found on GitHub at https://github.com/oliviergimenez/human-tursiops-twospeciesoccupancy.

To address our two objectives, first we estimated the relationship between occupancy and environmental covariates
(bathymetry and SST). We displayed on a map an estimate of psi3 the probability of having both species using a cell.
Second, to get a better understanding of the observation process, we estimated detection probability of trawlers and
dolphins which we made monitoring program-specific and a function of sampling effort.

3 Results

3.1 The latent ecological process

We found that the probability of having neither species was independent of bathymetry, while co-occurrence increased with
decreasing depth (Figure 3). Dolphins and trawlers displayed an important overlap in their occupancy according to these
simple results (Figure 3).
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Figure 3: Occupancy probabilities estimated from the integrated multispecies model as function of bathymetry. For better
readibility, we do not represent credible intervals here, but see Figure 4

This latter pattern is confirmed in Figure 4, which shows that co-occurrence probability is mainly driven by bathymetry.

3.2 Probability of detecting dolphins and trawlers

Both dolphins and trawlers detection probabilities increased when sampling effort increased. Boat surveys had higher
detection probabilities than aerial surveys (Figure 5).

4 Discussion

We predicted a high co-occurrence probability throughout our study area (Figure 4). The Gulf of Lion waters are of critical
importance for French fisheries and for bottlenose dolphins. However, fishing pressure is not homogeneous over the study
area, a pattern that did not transpire in our data. Despite combining two datasets, we still miss data to produce precise
estimates of trawlers occupancy. Including more data about trawlers would be valuable to better delineate fishing areas and
hence better estimates of co-occurrence probability. Our results also underline that bathymetry drives co-occurrence but it
is likely that more environmental variables contributed to spatial variation in occupancy (e.g. prey availability, distance to
coast, salinity). A more detailed analysis of the ecological process would allow to better investigate potential interactions.
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Figure 5: Estimated detection probability of dolphins and trawlers as function of sampling effort of each monitoring
program. We provide posterior medians (solid line) and 80% credible intervals.



Several assumptions need to be valid to safely apply multispecies occupancy models (similar assumptions to those of the
single-species occupancy) : i) geographic and demographic closure, ii) independence of the detections over space and time,
iii) accurate identification (i.e. no misidentification). In our case study, dolphins and trawlers obviously moved in and out
grid-cells during the sampling period making the geographic closure unlikely to be respected. Thus, we are interpreting the
occupancy as “space-use”, that is the probability that the species uses the grid-cell given it is present in the study area,
hence reflecting the usage a species makes of the different components of the study area.

Overall, our results suggest that an integrated multispecies occupancy modelling approach could contribute in the study of
the interactions between human activities and bottlenose dolphins in the French Mediterranean. Our approach echoes
recent work integrating human activities into multispecies models to identify and quantify threats of anthropic pressures
on the environment (Marescot et al. (2019)).

5 Supplementary results

First, we display in Figure 6 and Table 1 estimates of the regression parameters @’s for probabilities psil, psi2, and psi3.
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2.5 l 25 l o |
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E Dolphins only ‘ Co-occurrence - Trawlers only

Figure 6: Parameters of the logistic regression relationships for occupancy probabilities for the integrated multispecies
occupancy model between dolphins and trawlers.

Table 1: Values represent the mean estimates and its 80% associated
credible intervals.

Parameter Dolphins only 4 Trawlers only 1o Coocurrence 13
Intercept 6y 0.633 (-0.83; 2.10) - 0.74 (-1.90; 0.40) - 1.35 (-2.46; -0.23)

Bathymetry effect 6 - 0.77 (-1.95; 0.41) 0.06 (-1.27; 1.39) 1.79 (0.94: 2.65)
SST effect 65 0.37 (-0.72; 1.475) 0.82 (-0.22; 1.89) - 0.48 (-1.30; 0.30)

Second, to look at the occupancy probability of dolphin (or trawlers), we used psil + psi3 (or psi2 + psi3). In Figure
7, the maps reflect the influence of bathymetry on dolphins and trawlers occupancy.

Finally, we provide in Figure 8 the detection probabilities of dolphins and trawlers obtained from the integrated multispecies
occupancy model with the Waddle et al. (2010) parametrization to test for a dependence between dolphins detection and
trawlers presence. With the conditional parametrization of the observation process, the ecological process is the same as
displayed in the Results section (Figure 3 & Figure 4).
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(solid line) and 80% credible intervals.



Our results showed no effect of trawlers presence on dolphins detection. We see several reasons for this result. First,
detections of dolphins remain scarce despite trawlers and dolphins being predicted to occur widely throughout the study
area (Figure 7). Indeed, there are many grid-cells where zirquwiers = 1, Zdoiphins = 1 and Yaoiphins = 0, hence negatively
driving dolphins detection probability conditional on trawlers presence. Second, we had insufficient data to correctly specify
the link between dolphins detections and trawlers presence (see Discussion section).
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Abstract: Ecological monitoring programs are needed to inform biodiversity management.
However, in a conservation context, efficient monitoring is challenging due to ecological
uncertainties and economic constraints. Here, we showcase adaptive monitoring (AM), a
conceptual framework that aims to identify an optimal monitoring strategy conditional on the
predicted state of the system, with predictions based on previous monitoring inputs. We
describe the key steps of AM and use simulations to illustrate the implementation of AM
targeting a species of interest in a conservation context. To be successful, AM requires co-
construction between stakeholders, biologists, and modelers to define the objectives and
quantify the costs and benefits of monitoring actions.
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Introduction

Cost- and time-effective monitoring programs are urgently needed to inform decision-
making about biodiversity management (Aylesworth et al., 2017; Fraschetti et al., 2002;
McCauley et al., 2015). Monitoring programs will be most useful if developed with full
consideration of the ecological uncertainties and for how the resulting information will be used.
Therefore, careful thinking about the expected return on investment for monitoring efforts is
especially important, where return on investment can be measured in terms of the management
objectives, thereby focusing the role of monitoring on addressing the needs of managers (Gibbs
et al., 1999; Lindenmayer & Likens, 2010; Nichols & Williams, 2006; Runge et al., 2011).
Monitoring is critical for evaluating the efficacy of management (Fulton et al., 2015; Gibbs et
al., 1999) and for improving the identification of optimal policies (Baxter & Possingham, 2011;
Williams et al., 2018). Monitoring for conservation in a protected area is typically performed
in a cost-constrained environment with limited funding and human resources. Furthermore, it
is common for a monitoring objective to be multi-faceted, i.e., to have several objectives in a
single monitoring plan.

In real-world ecological monitoring, many species of interest are elusive, and data can be
costly to obtain (Authier et al., 2017; Aylesworth et al., 2017; NRC, 2001). To be effective,
monitoring needs to be flexible enough to adapt to changes in the ecological system being
monitored, and to changes in management objectives and monitoring abilities (Authier et al.,
2017; Heylen, 2017; Williams, 2011). For example, it is not uncommon for funding availability
to change over time. In this context, several studies have promoted a framework in which
monitoring adapts in response to the dynamics of ecosystems and to socio-economic changes
(Lindenmayer & Likens, 2009; Nichols & Williams, 2006). The notion of adaptive monitoring
(AM) is increasingly used in wildlife management to optimize the design of monitoring efforts

(Lindenmayer et al., 2011; Lindenmayer & Likens, 2009, 2010). The underlying idea is that all



52 steps of the monitoring approach (e.g., objective setting, data collection, data analyses, and
53  statistical design of surveys) evolve jointly without threatening the usefulness of previously

54 collected data. Monitoring is adapted as newly collected information reduces uncertainties
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Figure 1: Adaptive monitoring schematic. We distinguish
a set-up phase that includes 1) defining the monitoring
objectives explicitly, as well as 2) the sampling protocols
and spatial and temporal limits of the study. Both are
combined in a numerical function called ‘utility’. Then,
the adaptive loop runs iteratively. At each time step, 3) we
model the ecological system according to the available
knowledge, 4) we perform simulations of monitoring
strategies and select the most relevant one according to
our objectives. Then, 5) monitoring is carried out and data
are collected. Finally, we analyze the new data and select
the monitoring strategy for the next time step.

Analyse the data

about ecosystem functioning, or when

new questions or  monitoring

conditions emerge (Baxter &
Possingham, 2011; Costello et al.,
2010; Lyons et al., 2008). A main
challenge is to adapt monitoring while
maintaining the overall value of the
data series.

The management of protected
areas is economically costly and the
structure and functioning of wildlife
populations remain the source of
many uncertainties (Mclntosh et al.,
2018). AM has the potential to lead to
substantial management benefits in
protected areas systems (Fulton et al.,
2015; Mclntosh et al., 2018). AM has
been effective in  broad-scale
monitoring of terrestrial ecosystems
(Lindenmayer et al., 2011; Ringold et
al., 1996), and for rare plant species
(Pacifici terrestrial

et al., 2016),
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wildlife (Gibbs et al., 1999), and partially terrestrial marine species (Mclntosh et al., 2018;
Williams et al., 2018).
To our knowledge, there has been no attempt to formalize the implementation of AM through
precise example, and ecological monitoring programs have sometimes been characterized as
AM only post hoc. Likely explanations for the dearth of fully conceptualized AM programs is
that these programs are more technically challenging to implement than non-adaptive
monitoring, because of a lack of familiarity with AM in the management community, and
because monitoring itself is sometimes treated as an afterthought rather than as a key part of
management. Here, we showcase the implementation of AM to assist protected area
management with marine realms in mind.

As a potential candidate for AM implementation, the EU Marine Strategy Framework
Directive (MSFD 2008/56/EC) requires that all EU member states reach a ‘good environmental

status’ in their marine waters by 2020, and further mandates ongoing assessment of the status

developed across European seas to inform and guide marine management strategies (Baudrier
et al., 2018; Lehtiniemi et al., 2015; Van Hoey et al., 2010). The functioning of MSFD is based
on iterative cycles every 6 years, and aims to reevaluate the monitoring and management

practices based on information collected during previous cycles.

Methods

We used a virtual ecologist approach to illustrate AM and evaluate its performance. This
approach is increasingly used in the ecological literature to assess the performance of sampling
designs and modeling tools (Zurell et al., 2010). We simulated a species occurring in a restricted

area — the ecological system — and mimicked the detection of this species through monitoring
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— the observation process. Then, based on these simulated ecological data, we evaluated the
performance of different monitoring strategies (Zurell et al., 2010). Adopting a virtual ecologist
approach through simulations allows the analyst to have perfect knowledge about the fictive
species and hence to draw solid conclusions about the effectiveness of sampling and modelling
methods (Zurell et al., 2010).

We illustrate an AM approach built following a structured decision-making process
(Gregory et al., 2013; Martin et al., 2009). We distinguished a setup phase, and an iterative loop
(Figure 1). During the setup phase, 1) we formulated monitoring objectives and defined the
time horizon within which the monitoring is performed, and 2) we listed the components of the
monitoring strategies that could be used to reach the objectives: where to monitor, which
monitoring methods (aerial survey, boat survey, etc), and what sampling effort (frequency,
labor forces, working hours). Then, the iterative phase runs through successive time steps. At
each time t: 3) we analyzed ecological data with statistical models, 4) we selected the
monitoring strategy that best fits with the predicted species status at time t+1, then 5) we
implemented the selected monitoring strategy and collected the data.

Below, we introduce the AM framework in more details. We consider a fictive area of
400 contiguous sites within which the target species occurs. Spatial habitat heterogeneity in the
study area is implemented through a continuous site-specific covariate that varies over fictive
unit ‘m’ over a range of 0 to 2000 m across the study area; this is a simplification of what is
often a more complex relationship between species presence and multiple environmental
covariates for purposes of illustration. We assumed a quadratic relationship between the
covariate and species presence — with maximum occupancy at intermediate values of the
covariate around 1000 m — but we allowed the parameters of the quadratic relationship to
change over the course of the monitoring period (thus changing the value of the covariate at

which occupancy probability is maximized, simulating a dynamic ecological system). Once this



126  underlying system model was in place, we simulated a presence-absence dataset with an
127  optimum of presence around 1000m over 3 seasons. Then, to get the idea that adaptive
128  monitoring can deal with changing ecological conditions, we changed the relationship between
129  the covariate and occupancy probability adjusting the optimum of species occurrence around
130 1500 m from season 3 to season 5. We displayed the two ecological preferences of the fictive
131  species in Figure 2. This 5-season presence-absence dataset is the ‘true’ ecological data upon
132 which AM strategies are to be determined.
133  Step 1: Defining the monitoring objective
134 Here, we showcase monitoring objectives that we believe to be relevant and common
135  when monitoring in protected areas. Defining monitoring objectives should be the result of a
136  consultative process involving multiple stakeholders, managers, statisticians. The monitoring
137  objective in our fictive protected area is to maximize the precision of the estimated species
138  distribution. We also assume that monitoring resources are fixed, such that no more than 100
139  sites can be monitored at each sampling occasion.
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Figure 2: Two sets of quadratic relationship between occupancy probability and a fictive covariate (‘m’)
simulated in 400 sites. The first set of occupancy probabilities is simulated according to an optimum of
100m, the second set with an optimum of 1500 m.
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Step 2: Defining the monitoring strategies

To meet the monitoring objective, managers can survey 100 of the 400 sites in the study
area at each survey. At the beginning of each monitoring season, managers decide which sites
they will monitor that season. Chosen sites will be sampled 3 times during the sampling season
to mimic the repeated visits needed when monitoring for occupancy modelling. Over the 100
sites to be monitored, managers chose to monitor 50 sites where the species is most likely to
occur, and 50 sites randomly. After each monitoring season made of 3 sampling per site, data
will be analyzed, species distribution predicted, and sampling effort re-allocated following the
same rule but according to the new prediction of species distribution.
Step 3: Modeling the ecological system

We modeled the ecological system with a dynamic species distribution model in which
each site can be either occupied or unoccupied by the species. Accounting for imperfect
detection while estimating species distribution, which is especially relevant for monitoring
elusive species (Issaris et al., 2012; MacKenzie et al., 2003), can be accomplished with
occupancy models (Mackenzie et al., 2002). The occupancy status of each site (i.e., occupied
or unoccupied by the species) changes between seasons through local colonization and
extinction events. We estimated model parameters — the proportion of sites occupied and the
probabilities of colonization and extinction — using the R package ‘unmarked’ (Fiske &
Chandler, 2011). We fitted occupancy models considering 3 possible ecological relationships
between occupancy and the environmental covariate, i.e., a null model, a linear model, and a
quadratic model. We compared the occupancy models using the Akaike Information Criterion
- AIC (Akaike, 1998). We model-averaged the estimated occupancy parameters across the 3

occupancy models and used these to predict species distribution.
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Step 4: Decision-making: selecting the monitoring strategy

After each monitoring season, we added the last 3 sampling occasions to the dataset
from the previous sampling season. We analyzed this new dataset with the modeling process
described in Step 3 and used the prediction to choose the monitoring strategy to apply during
the subsequent season. To select the monitoring strategy for next season, we identified the sites
in which the species was most likely to occur and allocated 50% of the sampling effort to these

sites and the remaining 50% randomly.

Run the monitoring and evaluate monitoring strategy

We illustrated the AM process based on 5 seasons of true ecological data, which
correspond to 5 monitoring seasons with 3 sampling occasions per season. As detailed above,
during the three first monitoring seasons, the preferred ecological condition of the species is
around 1000 m, while for the monitoring seasons 4 and 5 the preferred ecological condition is
around 1500m (Figure 2). To assess the precision of the predicted occupancy, which is the
monitoring objective defined in Step 1, we estimated the Root Mean Square Error (RMSE) and
the Relative Bias (RB) of the predicted occupancy probability versus the true occupancy.

We assumed that between seasons 1 and 3, the species is known to have an ecological
preference for 1000 m of the covariate, hence the first monitoring strategy corresponds to the
allocation of 50% of sampling effort around 1000 m (and 50% randomly, see Step 2). Then,
from monitoring season 1 to 3, monitoring was performed indistinctly between non-adaptive
and adaptive approaches because no ecological changes occurred that can motivate the
reallocation of sampling effort. Between season 3 and season 4, the species distribution shifted
from 1000 m to 1500 m.

To illustrate the benefit of adapting the sampling strategy, we applied a 4" round and a
5™ round of monitoring after the change in ecological condition. During these new rounds of

monitoring, we compared 1) an adaptive monitoring approach that can reallocate the sampling
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effort according to the prediction of occupancy probabilities (following the allocation rule
defined in Step 4), and i1) a non-adaptive approach in which we keep the same sampling design
for monitoring seasons 1 to 3. We provide the predicted relationship between occupancy and
the fictive covariate, and the RMSE and RB for each monitoring season and for each of the

monitoring strategy in Figure 3.

Results

Across the 3 first monitoring seasons, RMSE and RB decreased. This increase in precision is
likely due to the augmentation of data time series. However, after ecological conditions changed
between seasons 3 and 4, the adaptive strategy (reallocating sampling effort) exhibited higher
precision than the non-adaptive strategy (same sampling effort allocation) (Figure 3). In the
adaptive approach, the reallocation of the sampling effort to sites where the species is likely to
occur increase the number of detection when monitoring, which is known to have a positive
influence on the precision of occupancy estimates (MacKenzie, 2006). The adaptive approach
allows to better sample the species distribution to increase the precision of the ecological

inference, which is the monitoring objective defined in this fictive process (Step 1).

Discussion

With our simulations, we intended to illustrate the benefit of an adaptive monitoring
framework through an explicit formulation of the analytical process. We pointed out that if
ecological conditions changed, the iterative analysis of the ecological system and the
reallocation of the sampling effort allow to increase precision in ecological estimates while
maintaining the integrity of collected data. To date, we are uncertain this is sufficient to
highlight an effective adaptive monitoring implementation. The current work is still ongoing

and clarifications and precisions have to be added.
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A limitation of our study lied in the explicit formulation of the monitoring objectives
and strategies under ecological uncertainty, which should be the result of a consultative process
(Lindenmayer & Likens, 2009). To simulate a ‘naive’ decision-making in the face of
uncertainty, we had to design imperfect monitoring strategy on purpose, which was unrealistic

as we had access to ‘perfect knowledge’ through the simulation.
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Figure 3: During the three first monitoring seasons, the preferred ecological condition of the
species is around 1000 m (dark red dots and lines), while for the monitoring seasons 4 and 5 the
preferred ecological conditions is around 1500m (dark blue dots and lines). From monitoring season 1
to season 3, monitoring was performed indistinctly between non-adaptive and adaptive approaches
because no ecological changes occurred that can motivate the reallocation of sampling effort. Between
season 3 and season 4, the species distribution shifted from 1000 m to 1500 m.

For seasons 4 and 5, we compared 1) an adaptive monitoring approach that can reallocate the
sampling effort according to the prediction of occupancy probabilities (following allocation rule
defined in Step 4), and ii) a non-adaptive approach in which we keep the same sampling design as for
monitoring seasons 1 to 3. The predicted relation between occupancy and the fictive covariate is
displayed with golden dots and lines, and we added the Root Mean Square Error and Relative Bias for
each monitoring season and for each of the monitoring strategy.
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Overall, defining clear objectives is a critical step of AM (Lindenmayer & Likens, 2009;
Ringold et al., 1996). In a protected area, monitoring is one component among a variety of
practices (Dunham et al., 2020; Giakoumi et al., 2018; Vimal, 2017), hence management
policies should direct targeted monitoring programs (Lindenmayer et al., 2011). Co-
construction process between stakeholders, scientists, and modelers (Bolam et al., 2018) would
be valuable to ensure sustainability and efficiency of monitoring programs (Lindenmayer et al.,
2011; Mclntosh et al., 2018).

Adaptive monitoring for wildlife conservation

Monitoring dynamic ecological processes is gaining attention in the literature (Williams
et al., 2018) and the production of high quality data with adaptive strategies has been
emphasized in ecology and other fields (Hooten et al., 2009; Merl et al., 2009; Shea et al.,
2014). However, non-adaptive strategies are widely used in monitoring programs because they
are simpler and have lower costs than AM (Hooten et al., 2009; Williams et al., 2018). AM
requires planning, preparation, and modeling. Lindenmayer et al. (2009) underlined that many
monitoring programs are poorly designed partly because statistical tools are discarded from
designing phases, considered as not worthy to include, or hard to access for managers. Hence,
non-adaptive monitoring design are often preferred for geopolitical, geographical, or economic
considerations (Walters, 2007; Wikle & Royle, 1999). Consultative processes including
multiple stakeholders such AM or adaptive management are seldomly applied in real world
(Walters, 2007). On the other hand, when resources are limited (as for monitoring protected
area), managers and scientists need to optimize monitoring efficiency and in this situation,
targeted AM improves the quality of information obtained with limited survey capacity (Hooten
et al., 2009; Williams et al., 2018). Moreover, protected area management requirements might
fluctuate (e.g., variations of funding or priorities) and these changes should be carefully

included in the monitoring process to maintain the integrity of long-term ecological datasets
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(Williams, 2011). Another strength of AM is that reframing the monitoring objective
continuously allow to better fit with updates in conservation policies.

Overall, monitoring in the wild is complex, involving environmental uncertainties and
cost-constrained conservation contexts. AM is an ideal long-term monitoring strategy that can
help in protected area management. To be widely adopted, adequate funding and real
motivation for consultative approaches in conservation policies are required (Ban et al., 2011;

Fulton et al., 2015; Mclntosh et al., 2018).

References

Akaike, H. (1998). Information Theory and an Extension of the Maximum Likelihood Principle.
Springer Science+Business Media. https://doi.org/10.1007/978-1-4612-1694-0 15

Authier, M., Commanducci, F. D., Genov, T., Holcer, D., Ridoux, V., Salivas, M., Santos, M. B., &
Spitz, J. (2017). Cetacean conservation in the Mediterranean and Black Seas: Fostering
transboundary collaboration through the European Marine Strategy Framework Directive.
Marine Policy, 82, 98-103. https://doi.org/10.1016/j.marpol.2017.05.012

Aylesworth, L., Loh, T.-L., Rongrongmuang, W., & Vincent, A. C. J. (2017). Seahorses (
Hippocampus spp.) as a case study for locating cryptic and data-poor marine fishes for
conservation. Animal Conservation, 20(5), 444—454. https://doi.org/10.1111/acv.12332

Ban, N. C., Adams, V., Pressey, R. L., & Hicks, J. (2011). Promise and problems for estimating
management costs of marine protected areas. Conservation Letters, 4(3), 241-252.
https://doi.org/10.1111/5.1755-263X.2011.00171.x

Baudrier, J., Lefebvre, A., Galgani, F., Saraux, C., & Doray, M. (2018). Optimising French fisheries
surveys for marine strategy framework directive integrated ecosystem monitoring. Marine
Policy, 94, 10—-19. https://doi.org/10.1016/j.marpol.2018.04.024

Baxter, P. W. J., & Possingham, H. P. (2011). Optimizing search strategies for invasive pests: Learn
before you leap: Optimizing search strategies for invasives. Journal of Applied Ecology, 48(1),
86-95. https://doi.org/10.1111/j.1365-2664.2010.01893.x

Bolam, F. C., Grainger, M. J., Mengersen, K. L., Stewart, G. B., Sutherland, W. J., Runge, M. C., &
McGowan, P. J. K. (2018). Using the Value of Information to improve conservation decision
making: Value of Information for conservation decisions. Biological Reviews.
https://doi.org/10.1111/brv.12471

Costello, C., Rassweiler, A., Siegel, D., De Leo, G., Micheli, F., & Rosenberg, A. (2010). The value of
spatial information in MPA network design. Proceedings of the National Academy of
Sciences, 107(43), 18294-18299. https://doi.org/10.1073/pnas.0908057107

Directive 2008/56/EC of the European Parliament and of the Council of 17 June 2008 establishing a
framework for community action in the field of marine environmental policy (Marine Strategy
Framework Directive) (Text with EEA relevance), 32008L0056, EP, CONSIL, OJ L 164
(2008). http://data.europa.cu/eli/dir/2008/56/0j/eng

Dunham, A., Dunham, J. S., Rubidge, E., lacarella, J. C., & Metaxas, A. (2020). Contextualizing
ecological performance: Rethinking monitoring in marine protected areas. Aquatic
Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems, 30(10), 2004-2011.
https://doi.org/10.1002/aqc.3381

Fiske, 1., & Chandler, R. (2011). unmarked: An R Package for Fitting Hierarchical Models of Wildlife
Occurrence and Abundance. Journal of Statistical Software, 43(1), 1-23.

12



284
285
286
287
288
289
290
291
292
293
294
295
296
297
298
299
300
301
302
303
304
305
306
307
308
309
310
311
312
313
314
315
316
317
318
319
320
321
322
323
324
325
326
327
328
329
330
331
332
333
334
335
336
337
338

https://doi.org/10.18637/jss.v043.110

Fraschetti, S., Terlizzi, A., Micheli, F., Benedetti-Cecchi, L., & Boero, F. (2002). Marine Protected
Areas in the Mediterranean Sea: Objectives, Effectiveness and Monitoring. Marine Ecology,
23(s1), 190-200. https://doi.org/10.1111/j.1439-0485.2002.tb00018.x

Fulton, E. A., Bax, N. J., Bustamante, R. H., Dambacher, J. M., Dichmont, C., Dunstan, P. K., Hayes,
K. R., Hobday, A. J., Pitcher, R., Plaganyi, E. E., Punt, A. E., Savina-Rolland, M., Smith, A.
D. M., & Smith, D. C. (2015). Modelling marine protected areas: Insights and hurdles.
Philosophical Transactions of the Royal Society B: Biological Sciences, 370(1681), 20140278.
https://doi.org/10.1098/rstb.2014.0278

Giakoumi, S., McGowan, J., Mills, M., Beger, M., Bustamante, R. H., Charles, A., Christie, P., Fox,
M., Garcia-Borboroglu, P., Gelcich, S., Guidetti, P., Mackelworth, P., Maina, J. M., McCook,
L., Micheli, F., Morgan, L. E., Mumby, P. J., Reyes, L. M., White, A., ... Possingham, H. P.
(2018). Revisiting “Success” and “Failure” of Marine Protected Areas: A Conservation
Scientist Perspective. Frontiers in Marine Science, 5.
https://doi.org/10.3389/fmars.2018.00223

Gibbs, J. P., Snell, H. L., & Causton, C. E. (1999). Effective Monitoring for Adaptive Wildlife
Management: Lessons from the Galapagos Islands. The Journal of Wildlife Management,
63(4), 1055. https://doi.org/10.2307/3802825

Gregory, R., Arvai, J., & Gerber, L. R. (2013). Structuring Decisions for Managing Threatened and
Endangered Species in a Changing Climate: Threatened and Endangered Species in a
Changing Climate. Conservation Biology, 27(6), 1212—-1221.
https://doi.org/10.1111/cobi.12165

Heylen, B. C. (2017). Protecting marine top predators through adaptive and dynamic management.
Marine Policy, 86, 190-197. https://doi.org/10.1016/j.marpol.2017.08.013

Hooten, M. B., Wikle, C. K., Sheriff, S. L., & Rushin, J. W. (2009). Optimal spatio-temporal hybrid
sampling designs for ecological monitoring. Journal of Vegetation Science, 20(4), 639—649.
https://doi.org/10.1111/j.1654-1103.2009.01040.x

Issaris, Y., Katsanevakis, S., Salomidi, M., Tsiamis, K., Katsiaras, N., & Verriopoulos, G. (2012).
Occupancy estimation of marine species: Dealing with imperfect detectability. Marine
Ecology Progress Series, 453, 95—106. https://doi.org/10.3354/meps09668

Lehtiniemi, M., Ojaveer, H., David, M., Galil, B., Gollasch, S., McKenzie, C., Minchin, D.,
Occhipinti-Ambrogi, A., Olenin, S., & Pederson, J. (2015). Dose of truth—Monitoring marine
non-indigenous species to serve legislative requirements. Marine Policy, 54, 26-35.
https://doi.org/10.1016/j.marpol.2014.12.015

Lindenmayer, D. B., & Likens, G. E. (2009). Adaptive monitoring: A new paradigm for long-term
research and monitoring. Trends in Ecology & Evolution, 24(9), 482—486.
https://doi.org/10.1016/j.tree.2009.03.005

Lindenmayer, D. B., & Likens, G. E. (2010). The science and application of ecological monitoring.
Biological Conservation, 143(6), 1317-1328. https://doi.org/10.1016/j.biocon.2010.02.013

Lindenmayer, D. B., Likens, G. E., Haywood, A., & Miezis, L. (2011). Adaptive monitoring in the
real world: Proof of concept. Trends in Ecology & Evolution, 26(12), 641-646.
https://doi.org/10.1016/j.tree.2011.08.002

Lyons, J. E., Runge, M. C., Laskowski, H. P., & Kendall, W. L. (2008). Monitoring in the Context of
Structured Decision-Making and Adaptive Management. Journal of Wildlife Management,
72(8), 1683—1692. https://doi.org/10.2193/2008-141

MacKenzie, D. L. (Ed.). (2006). Occupancy estimation and modeling: Inferring patterns and dynamics
of species. Elsevier.

MacKenzie, D. L., Nichols, J. D., Hines, J. E., Knutson, M. G., & Franklin, A. B. (2003). Estimating
site occupancy, colonization, and local extinction when a species is detected imperfectly.
Ecology, 84(8), 2200-2207. http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1890/02-3090/full

Mackenzie, D. 1., Nichols, J. D., Lachman, G. B., Droege, S., Royle, J. A., & Langtimm, C. A. (2002).
Estimating site occupancy rates when detection probabilities are less than one. 83(8), 8.

Martin, J., Runge, M. C., Nichols, J. D., Lubow, B. C., & Kendall, W. L. (2009). Structured decision
making as a conceptual framework to identify thresholds for conservation and management.
Ecological Applications, 19(5), 1079—1090.

13



339
340
341
342
343
344
345
346
347
348
349
350
351
352
353
354
355
356
357
358
359
360
361
362
363
364
365
366
367
368
369
370
371
372
373
374
375
376
377
378
379
380
381
382
383
384
385
386
387
388

McCauley, D. J., Pinsky, M. L., Palumbi, S. R., Estes, J. A., Joyce, F. H., & Warner, R. R. (2015).
Marine defaunation: Animal loss in the global ocean. Science, 347(6219), 1255641-1255641.
https://doi.org/10.1126/science.1255641

Mclntosh, R. R., Kirkman, S. P., Thalmann, S., Sutherland, D. R., Mitchell, A., Arnould, J. P. Y.,
Salton, M., Slip, D. J., Dann, P., & Kirkwood, R. (2018). Understanding meta-population
trends of the Australian fur seal, with insights for adaptive monitoring. 24.

Merl, D., Johnson, L. R., Gramacy, R. B., & Mangel, M. (2009). A Statistical Framework for the
Adaptive Management of Epidemiological Interventions. PLoS ONE, 4(6), e5807.
https://doi.org/10.1371/journal.pone.0005807

Nichols, & Williams. (2006). Monitoring for conservation. Trends in Ecology & Evolution, 21(12),
668—673. https://doi.org/10.1016/j.tree.2006.08.007

NRC. (2001). Marine Protected Areas: Tools for Sustaining Ocean Ecosystems (National Research
Council, The National Academies Press., Vol. 6). https://doi.org/10.17226/9994

Pacifici, K., Reich, B. J., Dorazio, R. M., & Conroy, M. J. (2016). Occupancy estimation for rare
species using a spatially-adaptive sampling design. Methods in Ecology and Evolution, 7(3),
285-293. https://doi.org/10.1111/2041-210X.12499

Ringold, P. L., Alegria, J., Czaplewski, R. L., Mulder, B. S., Tolle, T., & Burnett, K. (1996). Adaptive
Monitoring Design for Ecosystem Management. Ecological Applications, 6(3), 745-747.
https://doi.org/10.2307/2269479

Runge, M. C., Converse, S. J., & Lyons, J. E. (2011). Which uncertainty? Using expert elicitation and
expected value of information to design an adaptive program. Biological Conservation,
144(4), 1214-1223. https://doi.org/10.1016/j.biocon.2010.12.020

Shea, K., Tildesley, M. J., Runge, M. C., Fonnesbeck, C. J., & Ferrari, M. J. (2014). Adaptive
Management and the Value of Information: Learning Via Intervention in Epidemiology. PLoS
Biology, 12(10), €1001970. https://doi.org/10.1371/journal.pbio.1001970

Van Hoey, G., Borja, A., Birchenough, S., Buhl-Mortensen, L., Degraer, S., Fleischer, D., Kerckhof,
F., Magni, P., Muxika, I., Reiss, H., Schrdder, A., & Zettler, M. L. (2010). The use of benthic
indicators in Europe: From the Water Framework Directive to the Marine Strategy Framework
Directive. Marine Pollution Bulletin, 60(12), 2187-2196.
https://doi.org/10.1016/j.marpolbul.2010.09.015

Vimal, R. (2017). Monitoring for conservation in African tropical national parks: An agenda towards
policy-relevant science. Biological Conservation, 214, 127-135.
https://doi.org/10.1016/j.biocon.2017.07.014

Walters, C. J. (2007). Is Adaptive Management Helping to Solve Fisheries Problems? AMBIO: A
Journal of the Human Environment, 36(4), 304-307. https://doi.org/10.1579/0044-
7447(2007)36[304:IAMHTS]2.0.CO;2

Wikle, C. K., & Royle, J. A. (1999). Space: Time Dynamic Design of Environmental Monitoring
Networks. Journal of Agricultural, Biological, and Environmental Statistics, 4(4), 489.
https://doi.org/10.2307/1400504

Williams, B. K. (2011). Adaptive management of natural resources—Framework and issues. Journal
of Environmental Management, 92(5), 1346—1353.
https://doi.org/10.1016/j.jenvman.2010.10.041

Williams, P. J., Hooten, M. B., Womble, J. N., Esslinger, G. G., & Bower, M. R. (2018). Monitoring
dynamic spatio-temporal ecological processes optimally. Ecology, 99(3), 524-535.
https://doi.org/10.1002/ecy.2120

Zurell, D., Berger, U., Cabral, J. S., Jeltsch, F., Meynard, C. N., Miinkemiiller, T., Nehrbass, N.,
Pagel, J., Reineking, B., Schroder, B., & Grimm, V. (2010). The virtual ecologist approach:
Simulating data and observers. Oikos, 119(4), 622—635. https://doi.org/10.1111/5.1600-
0706.2009.18284.x

14



Abstract

Abstract:

Ecological monitoring allows to collect data and to gain knowledge on species or ecosystems. Thus, ecological monitor-
ing is the basis on which biodiversity conservation is organized. Nowadays, the spatial scales of ecological monitoring
and conservation issues diversify, as well as the increased complexity of institutional dynamics related to the collection
of ecological data. In the French Mediterranean, a network of thirty Marine Protected Areas (MPA) is operating along
the coastline. These MPA collect ecological data and work for the protection of marine biodiversity, each at its own
scale and with its own means. For many issues related to the protection of marine biodiversity, the relevant ecological
scale is that of the Mediterranean coastline embracing the entire MPA network around the same ecological context.
This is the case for mobile species such as marine mammals.

In this context, acquiring ecological knowledge at large spatial scales from data collected by a multitude of actors raises
two major issues. First, an operational and policy challenge that consists in involving and coordinating institutions
and stakeholders that collect ecological data. Second, a methodological challenge that lies in the ability to propose
statistical tools that can produce robust ecological indicators from several monitoring protocols. During this thesis, I
wanted to jointly study both of these two issues, operational and methodological, by setting up an interdisciplinary
approach mobilizing social sciences and statistical ecology. The analysis is focused on the ecological monitoring of
bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) in the French Mediterranean Sea.

By conducting semi-directive interviews with MPA managers in the French Mediterranean, I studied the place of ecolog-
ical data in the functioning of MPA and in the working life of the MPA managers. The interviews and the collaboration
with biodiversity managers also allowed to identify methodological requirements to support the ecological monitoring
of bottlenose dolphins at the scale of the French Mediterranean MPA network. Thus, I developed integrated modeling
tools allowing the joint analysis of multiple datasets to estimate the distribution, abundance and density of bottlenose
dolphins at the scale of the French Mediterranean Sea.

My work will have allowed i) to propose statistical tools relevant to the current context of the ecological monitoring
of bottlenose dolphins in the French Mediterranean Sea, and ii) to highlight and describe the operational and political
issues of coordinating ecological monitoring between the different MPA of the French Mediterranean Sea. Overall,
my thesis is an illustration of the relevancy of the dialogue between social sciences and statistical ecology to produce
ecologically effective and socially relevant conservation tools.

Keywords: bottlenose dolphin, interdisciplinary research, Marine Protected Areas, Mediterranean Sea, statistical ecol-
ogy




Résumeé

Les suivis écologiques permettent de collecter des données et d’acquérir des connaissances sur les especes ou les écosys-
témes. Les suivis écologiques constituent la base sur laquelle s’organise la gestion de la biodiversité. Aujourd’hui, ces
suivis se font dans le contexte d’une diversification des échelles d’analyse des enjeux de conservation, et d'une complex-
ification des dynamiques institutionnelles en lien avec la collecte de données écologiques. En Méditerranée francaise,
une trentaine d’Aires Marines Protégées (AMP) forment un maillage de la facade maritime. Ces AMP collectent des
données et ceuvrent pour la protection de la biodiversité marine, chacune a son échelle et avec ses moyens. Pour de
nombreux enjeux touchant a la protection de la biodiversité marine, I’échelle écologique pertinente est celle de la
facade Méditerranéenne. C’est par exemple le cas pour les especes mobiles comme les mammiferes marins.

Dans ce contexte, acquérir des connaissances écologiques a large échelle a partir de données collectées par une mul-
titude d’acteurs soulévent deux grands enjeux. Premiérement, un enjeu opérationnel et politique consiste a impli-
quer et coordonner les institutions et les acteurs qui collectent les données écologiques. Deuxiemement, un enjeu
méthodologique réside dans la capacité a proposer des outils statistiques pouvant produire des indicateurs écologiques
robustes a partir de plusieurs protocoles de suivis écologiques. Durant cette these, jai souhaité proposer I'étude si-
multanée de ces deux enjeux, opérationnel et méthodologique, en mettant en place une approche interdisciplinaire
mobilisant sciences sociales et écologie statistique. I'analyse est centrée sur les suivis écologiques du grand dauphin
(Tursiops truncatus) réalisés en Méditerranée francaise.

En réalisant des entretiens semi-directifs avec les agents des AMP de Méditerranée francaise, j’ai développé une réflex-
ion sur la place des données écologiques dans le fonctionnement des AMP et dans le quotidien des agents qui y
travaillent. Les entretiens et la collaboration avec les professionnels de la biodiversité ont aussi permis d’identifier des
besoins méthodologiques pour appuyer le suivi écologique du grand dauphin a I’échelle du réseau ’AMP de Méditer-
ranée francaise. Ainsi, j’ai développé des outils de modélisation intégrée permettant 'analyse conjointe de plusieurs
jeux de données pour estimer la distribution, les effectifs et la densité de grand dauphin a I’échelle de la Méditerranée
francaise.

Mon travail aura permis i) de proposer des outils statistiques adaptés au contexte actuel du suivi écologique du grand
dauphin en Méditerranée francaise, et ii) de mettre en évidence et décrire les enjeux opérationnels et politiques de
coordination des suivis écologiques entre les différentes AMP de Méditerranée francaise. Plus largement, ma these
constitue une illustration de la pertinence du dialogue entre sciences sociales et écologie statistique pour produire des
propositions d’outils de conservation écologiquement efficaces et socialement pertinents.

Mots-clés : aires marines protégées, écologie statistique, grand dauphin, Mer Méditerranée, recherche interdisci-
plinaire




