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Résumé

Depuis plusieurs décennies, I'expansion des ongulés et carnivores sauvages dans les
Alpes francaises coincide avec l'extension du couvert forestier sur des terrains dédiés au
pastoralisme. En paralléle, I'émergence du « réensauvagement » (rewilding) au sein de la
conservation interroge la gestion des socio-écosystemes : cette trajectoire pourrait-elle étre une
opportunité pour la restauration d'écosystemes a faible intervention humaine ?

Dans ma these, jai d'abord cartographié et quantifié plusieurs indicateurs de ce
réensauvagement « passif » sur les Alpes francaises, en les croisant avec leurs prédicteurs
climatiques et anthropiques par le biais de modéles statistiques multivariés. Nos résultats
soulignent le role du changement climatique et des relations trophiques dans I'expansion de la
faune sauvage en altitude, bien au-dela de celui de I'empreinte humaine, sur la période 1996-
2012.

J'ai ensuite concentré mon étude sur le massif préalpin des Bauges (73, 74), qui conjugue
une abondance historique en ongulés sauvages avec la proximité de centres urbains et I'essor
des activités de pleine nature. En dialogue avec le Parc naturel régional et I'Office frangais de
la biodiversité, j'ai développé un cadre permettant de modéliser les interactions entre chamois
et végétation a I'horizon 2050, en fonction de plusieurs scénarios déclinant leur perturbation par
le tourisme et I'urbanisation, et les prélevements végétaux (sylviculture, pastoralisme) comme
animaux (chasse, prédation par le loup).

Dans un dernier chapitre, j'approfondis la dimension économique du réensauvagement
en menant une revue systématique sur I'ensemble de la littérature scientifique associée (257
articles en anglais). Loin d'étre négligeable, cette littérature se révéle en revanche extrémement
disparate sur la nature et la profondeur des analyses économiques du réensauvagement : je
diagnostique les causes de ce traitement, et tire le bilan des pistes de recherche qui s'en
dégagent.

Aprés avoir introduit ce travail par la mise en perspective des tenants historiques et
conceptuels du réensauvagement, je m'appuie sur ces différents chapitres, complémentaires en
approche et en échelle, pour discuter dans quelle mesure le concept peut s’appliquer aux
trajectoires étudiées sur les Alpes francaises. Je conclus sur le réle de I'action publique dans la

coexistence entre faune sauvage, activités humaines et évolution des paysages de montagne.



Abstract

For several decades, the expansion of wild ungulates and carnivores in the French Alps
has coincided with the extension of forest cover onto land dedicated to pastoralism. In parallel,
the emergence of “rewilding” within conservation questions the management of social-
ecological systems: could this trajectory represent an opportunity to restore ecosystems with
little human intervention?

During my PhD, | first mapped and quantified several indicators of this “passive
rewilding” in the French Alps, and undermined their climatic and anthropogenic predictors
through multivariate statistical models. Our results highlight the role of climate change and
trophic relationships in the expansion of wildlife at high altitude, exceeding by far the impact
of the human footprint, over the period 1996-2012.

I then focused on the pre-Alpine massif of the Bauges (73, 74), where a historical
abundance of wild ungulates combines with the development of outdoor activities coming from
proximate urban centers. Through a joint work with the Regional Natural Park and the French
Office of Biodiversity, | modeled the trajectory of the herbivory feedback between chamois and
vegetation by 2050, following several scenarios of disturbance by tourism and urbanization,
and harvest choices for plants (forestry, pastoralism) and animals (hunting, predation by wolf).

In a final chapter, |1 examine the economic dimension of rewilding by conducting a
systematic review of the associated scientific literature (257 articles in English). This literature
is far from negligible; yet, it proves to be extremely disparate in the nature and depth of the
economic analyses. | diagnose the causes of this treatment, and point several research avenues
that could help rewilding scale up.

After exposing the conceptual tenants of rewilding, | draw on these complementary
chapters to discuss to what extent the rewilding concept can apply to the trajectories studied in
the French Alps. Eventually, | elaborate on the role of public policies in the coexistence between

wildlife, human activities and the evolution of mountain landscapes.
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Introduction générale

« Il va de soi, d’abord, que mon point de départ se situe sans conteste dans le terreau familier
du naturalisme.
On n’échappe pas aisément a ses origines et aux schemes de préhension de la réalité acquis
par ’éducation et fortifiés par l'insertion dans une communauté de pratiques. »

- DESCOLA, Par-dela nature et culture
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Page précédente : Chamois, Parc national du Mercantour.

l. Contexte de la thése

L’ensemble des processus impliquant la faune sauvage touche intimement les sociétés
humaines. D’une part, la longue histoire de coexistence avec les grands mammifeéres les rend
porteurs d’une trés forte dimension affective et symbolique (Dumez et al 2017, EFESE 2022).
De ce fait, le retour en France d’espéces volontairement éradiquées et difficiles a « maitriser »,
comme le loup gris (Canis lupus), génere des prises de position tranchées et refléte, en toile de
fond, un questionnement profond de la position de la nature sauvage dans les sociétés
occidentales (Mauz 2002, Descola 2005, Maris 2018). D’autre part, la progression des effectifs
d’ongulés et/ou de prédateurs déstabilise des socio-écosystemes déja malmenés par I’exode
rural et la déprise agro-pastorale, et engendrent des tensions vives entre défenseurs du
réensauvagement et usagers « traditionnels » des espaces alpins.

Face a un aussi fort enjeu d’action publique, notamment pour les professions pastorales
et sylvicoles, on constate que les connaissances scientifiques sur le sujet restent tres parcellaires
et non conclusives. Les recherches sur la pression d’abroutissement en forét concluent aussi
bien a un besoin de limiter les populations d’ongulés qu’a celui de modifier les pratiques
sylvicoles (\Valente et al 2020, Spake et al 2020), explorant rarement le potentiel de régulation
par leurs prédateurs non-humains (Martin et al 2020). Symétriquement, les études se multiplient
sur I’enjeu mondial de coexistence entre prédateurs et systémes d’élevage, avec différentes
propositions allant d’un simple renforcement du gardiennage a la régulation par tirs de
prélévement, en passant par 1’effarouchement (Linnell et Crétois 2018, Wilkinson et al 2020).
Pour autant, les débats associés se heurtent en France a un manque de données empiriques, par
exemple sur les dégats sylvicoles ou sur la déprédation par le loup. La connaissance de ces
sujets, comme de 1’ensemble des dynamiques qui traversent les socio-ecosystémes associés,

souffre d’un manque de recherches alimentant la défiance mutuelle entre les acteurs concernés.

A. Contexte scientifigue

1. Changements d utilisation des sols et transformation de la biodiversité

a. Une problématique mondiale
L’¢érosion de la diversité actuelle des étres vivants sur Terre, ou biodiversité mondiale,
est décrite comme une « sixiéme extinction de masse » du fait de son rythme sans précédent
(IPBES 2019). Menagcant directement les conditions de vie des étres humains, elle est en retour

causée par les impacts cumulés de leurs activités. Les changements d’utilisation des sols, ¢’est-
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a-dire de leur vocation dans 1’économie humaine (cultures, industrie, commerces...), sont
considérés comme 1’un des cing principaux facteurs de dégradation de la biodiversité® et
dépassent aujourd’hui la limite planétaire associée (IPBES 2019).

A T’échelle mondiale, certains de ces changements peuvent causer a eux seuls la
disparition d’especes ou de leurs habitats : déforestation (Symes et al 2018), urbanisation (Jung
and Threlfall 2018), asséchement des zones humides (Atkinson et al 2021)... Cependant, ces

dynamiques masquent des situations plus contrastées a 1’échelle régionale (Estel et al 2015).

b. L’Europe : entre intensification agricole et déprise agro-pastorale

L’arrivée en Europe des premiers Homo sapiens au Paléolithique a modifié le
fonctionnement des écosystémes pour plusieurs millénaires (Ellis 2021). Les paysages
européens, devenus agraires, ont connu une nouvelle série de changements a partir de la
révolution industrielle, notamment du fait de 1’exode rural amorcé au XIX® siécle (Collantes
2009). L’extension des villes et des zones industrielles a causé I’imperméabilisation progressive
des sols, avec son corollaire de disparition d habitats (Dri et al 2021) et de perte des fonctions
hydrologiques des sols (Li et al 2020), qui contribuent aujourd’hui a expliquer une partie du
déclin de la biodiversité sur le continent (Koslowski et al 2019).

En paralléle, le déclin démographique des zones rurales a contribué a I’abandon de
certaines exploitations agricoles, progressivement privées de main-d’ceuvre (Strijker 2005).
D’abord compensée par la mécanisation des exploitations, cette tendance s’est renforcée apres-
guerre, lorsque I’intensification agricole a permis de concentrer la production sur les terres les
plus productives, délaissant de ce fait les régions peu fertiles ou accidentées — généralement
dédiées a un agro-pastoralisme extensif (Krauf? et Olwig 2018). Un nouvel exode rural, alimenté
notamment par ’apparition de métiers plus réemunérateurs et moins physiques dans les villes, a
contribué au déclin démographique de ces « zones marginales » (Strijker 2005). Cette déprise,
encouragée par un marché concurrentiel avec peu de débouchés, a ensuite été combattue par la
politique agricole commune (PAC) via plusieurs séries de mesures : primes herbagéres et
mesures agro-environnementales favorisant les pratiques extensives, soutien financier aux
zones défavorisées (1975) devenu I’indemnité compensatoire de handicap naturel (ICHN)...
Celle-ci est autant destinée a maintenir la fonction productive des filiéres agricoles locales, face
aux surcolits rencontrés en montagne, qu’a encourager le maintien des paysages par le

pastoralisme (Garde et al 2014).

L Aux cotés du changement climatique, de la surexploitation des ressources, des espéces exotiques envahissantes
et des pollutions (IPBES 2019).
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Les tendances attendues a 1’avenir en Europe confirment la poursuite de la deprise a
I’échelle du continent, avec une afforestation d’environ 3% de la surface de I’Union européenne
(UE) attendue entre 2000 et 2040 (Sturck et al 2015). Cette déprise pourrait étre concentrée
notamment dans les régions montagneuses, en dépit des subventions européennes et de
I’apparition d’une demande pour des « produits de qualité » associés a des terroirs de ce type
(Strijker 2005). En France, cette projection est renforcée par les difficultés qu’affronte
aujourd’hui le pastoralisme de montagne, soumis a la fois a la concurrence internationale de
viande bon marché et a 1’évolution des habitudes alimentaires, dans lesquelles la part de la
viande tend a diminuer (B. Herault, comm. pers.).

Cependant, la diversité de situations locales appelle a davantage de prudence dans
I’interprétation qui peut étre donnée a certaines trajectoires de territoires, et requiert de pousser
les études a I’échelle régionale ou locale. Ces disparités sont fonction de I’hétérogénéité des
variables biophysiques d’une part (fertilit¢ des sols, exposition...), et de la diversité¢ de
trajectoires socio-économiques des territoires d’autre part (Keenleyside et al 2010). Enfin, si
I’intensification agricole a conduit de maniére trés claire a la disparition d’éléments-clés de la
biodiversité en Europe, notamment via ’'usage d’insecticides généralistes et ses effets en
cascade (Tooker and Pearsons 2021), les conséquences écologiques de la déprise agro-pastorale

sont elles aussi bien connues, quoique comportant encore plusieurs questions ouvertes.

c. Impacts de la déprise agro-pastorale sur la biodiversité et le
fonctionnement des écosystemes d’altitude

L’extensification d’une exploitation pastorale, et a fortiori son arrét complet, impliquent
une baisse de prélevement de biomasse (par fauche ou par pature), qui conduit généralement a
la colonisation de la parcelle par une végétation ligneuse (Cislaghi et al 2019). Celle-ci prend
d’abord la forme d’un embroussaillement (5-10 ans) puis, si les conditions le permettent,
I’implantation d’une forét (Gellrich et al 2007). La déprise agro-pastorale de montagne en
Europe a donc conduit depuis le X1X¢ siécle a I’émergence d’un couvert de fruticées, voire de
foréts, la ou dominaient auparavant les prairies paturées ou les cultures en terrasses (Malavasi
et al 2018).

Sur le plan fonctionnel, cette croissance de la strate arbustive puis arborée sur une base
de prairie d’altitude correspond a la transition d’un écosystéme a un autre. En tant que telle, elle
s’accompagne d’une évolution des fonctions écosystémiques associées :

e la période de transition améne une séquestration nette de carbone dans les tissus ligneux

aériens et souterrains (Houghton et al 1999).
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e la lignification de la végétation implique une éelévation de ses prélevements en eau, ce
qui diminue d’autant la quantité d’eau disponible a I’aval des zones enfrichées (Begueria
et al 2003).

e selon le type de végétation ligneuse qui s’ implante suite a 1’arrét de 1’activité pastorale,
et les conditions locales (pente, aridité...), le risque d’érosion des sols peut quant a lui
soit diminuer par densification du systeme racinaire (Gellrich et al 2007), soit augmenter
transitoirement, conjointement au risque d’avalanche, par les propriétés mécaniques de
certaines espéeces colonisatrices (Tasser et al 2003).

e sous climat sec, et notamment sur le pourtour méditerranéen, la fréquence et I’amplitude
des incendies peuvent également s’en trouver augmentées (Romero-Calcerrada et Perry
2004, Peco et al 2012, Nogues-Bravo et al 2016).

Cette transition écosystémique revét donc une importance toute particuliere dans un
contexte de changement climatique, qui contribuera d’ailleurs a I’expansion des foréts en
altitude déja initiée par la déprise (Thuiller et al 2018). L’anticipation des conséquences de
I’embroussaillement, puis du reboisement, des prairies de montagne ne peut donc se faire sans
tenir compte du changement climatique (Courbaud et al 2010, Yoccoz et al 2010), ce qui justifie
I’émergence de cette problématique conjointe dans les recherches récentes en écologie alpine
(Boulangeat et al 2014a, Lavorel et al 2018).

Du point de vue des espéces végétales et animales, la succession de végétation décrite
constitue une modification d’habitat majeure. Sous I’hypothése de perturbation intermédiaire
(intermediate disturbance hypothesis), qui caractérise le niveau de perturbation correspondant
a un élevage extensif, la diversité associée devrait théoriquement diminuer avec la fin des
perturbations par les herbivores domestiques (Grime 1973). Dans les faits, la juxtaposition
d’¢léments ligneux et herbacés entraine a court terme une hausse d’hétérogénéité structurale,
donc de diversité par la création d’autant de niches écologiques distinctes (Lengyel et al 2020).
Si certaines especes animales trouvent dans cette mosaique un habitat propice a la reproduction,
comme le tétras-lyre (Lyrurus tetrix), ou a I’alimentation des adultes, comme le chevreuil
(Capreolus capreolus), la plupart des espéces végetales de prairie sont dépendantes du maintien
de leur habitat a 1’état ouvert (Hilpold et al 2018), de méme que certaines espéces d’oiseaux
(Garcia-Navas et al 2020) et d’invertébrés (Scherer et al 2021). A moyen terme, en 1’absence
de perturbation, I’homogénéisation du couvert peut donc amener la diversité des milieux a
diminuer, par la disparition d’especes spécialistes de milieux dépendants de 1’herbivorie pour
se maintenir, et considérées comme patrimoniales pour leur rareté (Villoslada Pecifa et al
2019).
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Outre le risque d’homogénéisation de la mosaique de paysages (Meuret et al 2017), cette
évolution génére le risque de disparition d’une construction socio-culturelle, qui participe
fortement a 1’identité des territoires concernés (Kraull et Olwig 2018). D’un autre cOté, cette
identité est loin d’étre figée (Barnaud et al 2021), et peut elle-méme évoluer en I’espace de
quelques decennies, en alternant par exemple entre stade fermé et ouvert comme dans le cas
des pelouses séches des Causses (Lepart et al 2000). Cette menace directe sur les communautés
de milieux ouverts a justifié 1’adoption, dés 1992, de politiques européennes de sauvegarde des
habitats patrimoniaux de montagne, et se sont la encore traduites par un soutien au pastoralisme
(Pinton et al 2007), visant a appuyer la lutte contre I’embroussaillement et ses conséquences
(Hubert et al 2008).

Il est cependant important de souligner que certaines espéces animales bénéficient de la
croissance de ligneux sur un milieu prairial (Sartorello et al 2020). Certaines espéces d’ongulés
sauvages, comme le cerf élaphe (Cervus elaphus), maximisent leur confort thermique a 1’abri
d’un couvert arboré (Mysterud et @stbye 1999), et peuvent y trouver une ressource végetale
mieux adaptée a leur régime alimentaire (Borkowski and Ukalska 2008). Ce méme couvert
améliore la dissimulation des grands carnivores, qui approchent ainsi plus facilement leurs
proies qu’en milieu découvert (Mysterud et @stbye 1999), et y trouvent un meilleur abri face
aux dérangements par les humains (Llaneza et al 2012). Ainsi, I’hypothése est faite que la
trajectoire d’afforestation des paysages ait pu favoriser la progression récente en Europe de

certaines espéces de grands mammiféres sauvages (Speed et al 2019).

2. A rebours d’une érosion : la reconquéte des grands mammiféres charismatiques

Les sociétés humaines, historiquement dépendantes des especes sauvages pour leur
subsistance, le restent aujourd’hui dans une large mesure : un humain sur cinq tire aujourd’hui
son revenu ou son alimentation d’une espéce animale ou végétale sauvage (IPBES 2022). Cette
dépendance les a pourtant conduites a surexploiter certaines espéces considérées comme des
ressources, ou a éliminer volontairement celles percues comme des prédateurs concurrents, des
parasites ou simplement des espéces « inutiles » (IPBES 2022). Depuis le Pléistocéne, de
nombreux taxons de mégaherbivores et mégaprédateurs se sont ainsi éteints partout ou les

humains se sont installés (Turvey et Crees 2019).

a. L’émergence d’un contexte favorable en Europe
Cette dynamique, bien documentée pour les continents de colonisation récente comme
I’ Australie (Saltré et al 2019) ou I’Amérique du Nord (Meltzer 2020), s’est également
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poursuivie en Europe jusqu’a un passé récent. Visées par des campagnes d’extermination,
plusieurs espéces de carnivores ont vu leurs effectifs diminuer jusqu’a I’extinction régionale au
XXe siecle, comme le loup gris dans le nord-ouest européen, le lynx boréal (Lynx lynx) en
Grande-Bretagne ou 1’ours brun (Ursus arctos) dans 1’ouest des Alpes (Lescureux et Linnell
2010, Chapron et al 2014). En parall¢le, certaines espéces d’ongulés sauvages ont été chassées
jusqu’a I’extinction locale, comme le chamois (Rupicapra rupicapra) dans certains massifs
frangais, voire régionale comme les deux especes de bouquetin (Capra ibex, Capra pyrenaica)
sur le territoire métropolitain (Brambilla et al 2020).

Apres la Seconde Guerre mondiale, plusieurs facteurs ont participé au rétablissement de
leurs populations. Outre son effet via 1’afforestation des zones marginales, 1’intensification
agricole a réduit les besoins nationaux en viande de gibier (Booth et al 2021), participant a
réduire la pression de chasse sur les ongulés. Parallélement, 1’émergence des revendications
environnementalistes dans un contexte politique stabilisé a favorisé la mise en place d’un cadre
Iégal visant @ mieux protéger les grands mammiferes (Chapron et al 2014) : zones refuges dans
les premiers espaces protégés (van Beeck Calkoen et al 2020), régulation cynégétique via les
plans de chasse (Ledger et al 2022), inscription d’espéces aux annexes de la Convention de
Berne (Barraud et Périgord 2013), etc. Plusieurs opérations actives de conservation, comme
I’introduction du mouflon méditerranéen (Ovis gmelini musimon), la réintroduction de 1’ours
brun ou le renforcement de populations de chamois, ont aussi contribué a restaurer les guildes
d’herbivores et de carnivores sauvages européennes, a fins cynégétiques (chamois, mouflon...)
ou strictement conservatoires (bouquetin, grands prédateurs) (Ledger et al 2022).

Cette restauration a grande échelle, succes de conservation (IPBES 2018), contraint
cependant les professionnels de ’agriculture et de la sylviculture a (ré)intégrer les contraintes
générées par les prédateurs ou les ongulés sauvages dans leur activité, souvent avec une forte
conflictualité (Bautista et al 2019, Valente et al 2020).

b. L’expansion des conflits entre faune sauvage et activités humaines
D’envergure mondiale (Ravenelle et Nyhus 2017, Konig et al 2020), la problématique
de compétition entre mammiféres sauvages et activités agricoles ou sylvicoles s’illustre
particulierement en Europe (Bautista et al 2019, Valente et al 2020). D’une part, la progression
des carnivores sauvages accentue la predation sur les troupeaux, principalement en élevage
extensif (Boronyak et al 2020). Le nombre de mortalités attribuées au loup en France, toutes
especes de bétail confondues, a ainsi été multiplié par quatre entre 2006 et 2016, sans compter

les dérochements (bétes se jetant du haut d’un précipice) et autres pertes financieres induites
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(frais vétérinaires, baisse de lactation...) (Meuret et al 2017). Ce constat géneral masque
cependant d’importantes disparités entre pays, notamment en fonction des systémes pastoraux
et de leur historique de coexistence avec les carnivores (Linnell et Crétois 2018). Pour une
méme espéce de prédateur, la fréquence et la nature des attaques varient selon les
caractéristiques de I’exploitation agricole (taux de gardiennage, mode de conduite des
troupeaux, espéce domestique...) et selon I’environnement dans lequel elles ont lieu
(topographie, fermeture du milieu, disponibilité d’autres proies...) (Gervasi et al 2020, Janeiro-
Otero et al 2020). Les nombreuses inconnues qui subsistent sur le comportement et 1’écologie
des prédateurs en milieu anthropisé (Dorresteijn et al 2015, Kuijper et al 2016), conjuguées aux
pertes économiques et a la souffrance sociale que génerent les attaques (Meuret et al 2017),
motivent de nombreuses recherches sur ce sujet (MTES-MAA 2018).

D’autre part, la restauration des populations d’herbivores sauvages fait peser sur les
cultures et foréts européennes un surcroit d’herbivorie (Carpio et al 2020), principalement du
fait d’ongulés de plaine comme le cerf élaphe (Cervus elaphus), le chevreuil (Capreolus
capreolus) et le sanglier (Sus scrofa). En France, les pertes économiques liées a ces « dégats »
(EFESE 2022) sont indemnisées a hauteur d’environ 25 millions d’euros par an pour les filiéres
agricoles (Ballon et al 2012), tandis que le déficit de régénération forestiere imputable aux
cervidés représente un manque a gagner de 25 millions d’euros pour la filiére sylvicole (Ballon
et al 2005). Diverses solutions techniques, d’efficacité variable (Valente et al 2020), ont été
identifiées pour limiter ces prélevements : simple régulation des populations de « gibier » par
chasse ou battues administratives (Gogan et al 2001), affouragement pour les détourner dans
I’espace des cultures-cibles (Carpio et al 2020), protection des cultures par clotures (Geisser et
Reyer 2004), adaptation des pratiques de gestion forestiere (Reimoser et Gossow 1996,
Vospernik et Reimoser 2008), etc. La complexité des interactions entre herbivores sauvages et
végétation, et les divergences de priorités entre gestionnaires (sylvicoles, cynégétiques...),
freinent cependant leur généralisation & grande échelle (\Valente et al 2020, Linnell et al 2020).

Face a cette situation, les politiques publiques ont pour objectif de concilier la
préservation de ces espéces, menacées ou patrimoniales, et les intéréts économiques des
différentes professions qu’elles affectent. Selon 1’acteur identifi¢é comme responsable de leur
régulation, les dégats font le plus souvent I’objet d’une indemnisation, soit par la puissance
publique (espéces protégées), soit par les organisations cynégetiques (espéces chassées)
(Ravenelle et Nyhus 2017, Valente et al 2020). La protection des troupeaux, par des parcs
électrifiés et le recours au gardiennage (bergers, chiens), est I’autre pilier des politiques régulant

la prédation (MTES-MAA 2018). D’efficacité plus contestée (Melis et al 2009, Lennox et al
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2018), la limitation des populations peut passer par 1’¢élévation des tableaux de chasse d’ongulés
ou, en dérogation a leur statut de protection, par le prélévement d’une proportion de la
population de certains prédateurs (Linnell et Crétois 2018). Enfin, ’expérimentation actuelle
de mesures d’effarouchement pourrait permettre de protéger les troupeaux avec un moindre
impact démographique sur leurs prédateurs (Lorand et al 2022). Démontrée ou non, I’efficacité
des mesures n’est cependant pas le seul critére qui oriente les choix des pouvoirs publics ; ces
choix dépendent également de 1’acceptation des mesures par les parties prenantes,

professionnels ou collectifs de défense des especes sauvages (MTES-MAA 2018).

c. Coexister avec le sauvage : /’approche du réensauvagement

A rebours de cette conflictualité, la possibilité d’une coexistence apaisée avec la faune
sauvage est ainsi revendiquée par de plus en plus d’auteurs (Cochet et Durand 2018, Mathevet
et Béchet 2020) et collectifs (ASPAS 2022, Ferus 2022). Le rétablissement de larges
populations de mammifeéres sauvages, porteur de bénéfices tant écologiques (Ripple et al 2014,
Linnell et al 2020) qu’économiques (Pascual-Rico et al 2021, Hoag et al 2022), véhiculerait en
outre un potentiel de réconciliation entre sociétés humaines et populations non humaines
(Morizot 2016, Morizot 2020).

Dans cette perspective, la sphére académique de la conservation s’intéresse de plus en
plus au concept de rewilding (Soulé et Noss 1998), ici traduit par « réensauvagement »>
(Barraud et al 2019), en lui accordant de nombreuses vertus. Originaire d’Amérique du Nord
(Lorimer et al 2015), celui-ci est largement repris par plusieurs organisations en Europe
(Barraud et Périgord 2013), militantes ou non (Rosenthal et al 2015), et peut étre défini comme
« la réorganisation des étres vivants et processus écosystémiques plagant un socio-écosystéeme
donné sur une trajectoire préférentielle, menant a la fourniture autonome de services
écosystémiques avec un minimum de gestion courante » (Pettorelli et al 2018, p.1117, trad.
pers.®). L’historique de ce concept, et les critiques associées, sont détaillés dans le Chapitre 1
du présent manuscrit.

Plusieurs hypothéses écologiques, comme le contrdle par les herbivores des successions

de végétation, ou la force des cascades trophiques (répercussions de la prédation au-dela des

2 Cette traduction, généralement acceptée et reprise dans les références francophones, est cependant discutable tant
les mots sauvage et wild sont distincts dans leurs connotations. Ce point est détaillé dans le Chapitre 1.

3 11 s’agit bien 1a d’une définition parmi d’autres, retenue ici pour la place qu’elle donne aux processus et a
I’autonomie — tous deux centraux dans ma compréhension du réensauvagement. L’accent mis sur les services
écosystémiques, a rebours des valeurs intrinséques habituellement associées au réensauvagement, est en revanche
questionnable.
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seules proies), alimentent cette vision positive et cet engagement en faveur des dynamiques de
réensauvagement (Svenning et al 2016, Ripple et al 2014). Alors que celle-ci est déja mise en
pratique par diverses organisations qui s’en réclament (Rewilding Europe 2021), de telles
hypothéses restent pourtant largement discutées dans la communauté scientifique (Barraud
2020, Kuijper et al 2016).

3.Relations tri-trophiques terrestres : hypothéses et questionnements actuels

L’étude des relations entre espéces au sein de réseaux trophiques, c’est-a-dire
d’interactions alimentaires, est d’une grande complexité théorique (Duffy et al 2007). Cette
complexité motive le regroupement des espéces selon leur « niveau trophique », c¢’est-a-dire
lorsqu’elles partagent les mémes proies et prédateurs, par exemple entre producteurs primaires
(végétation), et consommateurs primaires (herbivores) et secondaires (carnivores) (Lindeman
1942). L’idée d’effets bottom-up (des bas niveaux trophiques vers les hauts niveaux) et top-
down (inversement) permet d’appréhender la direction des relations entre niveaux d’un méme
réseau trophique, par exemple de la végétation aux herbivores (bottom-up) ou du prédateur vers
sa proie (top-down) (Hunter et Price 1992). La force relative de ces effets est encore largement
discutée pour les interactions liant deux niveaux trophiques (Marrotte et al 2022, Williams
2022) et plus encore dans le cas des relations a trois niveaux (tri-trophiques, Abdala-Roberts et
al 2019). De nombreuses inconnues demeurent ainsi sur I’amplitude des effets démographiques
d’une espéce sur I’autre (Sinclair et Krebs 2002, Gigliotti et al 2019), ou sur la distribution de
leurs interactions dans le paysage (Gripenberg et Roslin 2007, Kreuzinger-Janik 2022).
Comprendre ces dynamiques spatiales et temporelles pour une relation tri-trophique, comme
celle liant les ongulés a leurs prédateurs d’une part et aux ressources végétales dont ils

dépendent d’autre part, nécessite donc de s’intéresser aux deux interactions séparément.

a. Herbivores sauvages et successions de végétation

La relation actuelle entre les populations d’herbivores sauvages et les communautés
végetales est le fruit d’une longue coévolution (McNaughton 1984), ce qui impose de 1’étudier
sous I’angle bottom-up comme top-down. Selon la théorie d’alimentation optimale (optimal
foraging theory, Schoener 1971), les animaux s’alimentent de sorte a optimiser leur valeur
sélective (fitness), en tenant compte des compromis (trade-offs) que cela implique (Pyke 1984).
Le compromis auquel obéit la sélection d’habitat par les ongulés pour leur alimentation
implique d’une part le couvert apporté par la canopée (Godvik et al 2009), qui leur apporte une

protection physique face a la chaleur et aux intempéries (Mysterud et @stbye 1999, Marchand
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et al 2015) mais peut augmenter le risque de prédation par embuscade (Riginos and Grace
2008). Les caractéristiques nutritionnelles de la végétation, autre composante du compromis,
déterminent la répartition des individus a I’échelle du domaine vital et de la saison (Duparc et
al 2019) ; c’est ce qui explique les phénomeénes de migration annuelle (Merkle et al 2018), et
notamment la montée en altitude des ongulés de montagne pour suivre la phénologie de
végeétation (Albon et Langvatn 1992).

Face a I’hétérogénéité de la ressource en végétation, plusieurs régimes alimentaires se
sont constitues chez les ongulés ruminants, sauvages comme domestiques, en fonction de la
morphologie des organes digestifs (Janis 2008, Hofmann 1989). Ces régimes se distribuent
selon un continuum (voir ) : d’un coté, les browsers (‘cueilleurs”) comme le chevreuil
prélévent préférentiellement des feuilles d’arbres et arbustes (Tixier et Duncan 1996), et de
I’autre les grazers (‘brouteurs’) comme le mouflon se nourrissent davantage d’herbacées
(Marchand et al 2013). Entre les deux, I’essentiel des especes d’ongulés est qualifié
d’intermediate feeders, comme le cerf ou le chamois, dont la composition du régime varie
notamment en fonction des saisons (Redjadj et al 2014) et des contextes géographiques (Gebert
et Verheyden-Tixier 2001).
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Figure 1 - Répartmon des espéces de rummants d’Europe le long du gradient browser (« concentrate selectors »)
— grazer (« grass/roughage eaters »), d’aprés Hofmann (1989). La répartition de gauche a droite suit la
morphologie du rumen (panneau intermédiaire) et le rythme de prise alimentaire (frise inférieure). Grisé :
ruminants sauvages, blanc : ruminants domestiques.

21



L’effet de I’herbivorie sur les successions de végétation se comprend a I’aune de ces
différents types de régimes alimentaires. La Figure 2 résume plusieurs facteurs pouvant
I’influencer : densité d’herbivores, régime alimentaire dominant dans leur guilde, diversité de
morphologies, etc. (Bakker et al 2016). Réciproguement, le type de végeétation en présence
(ligneux ou herbacées) conditionne les espéces d’ongulés pouvant sélectionner cet habitat, et y
prélever plus ou moins de biomasse selon leurs préférences alimentaires (Duparc et al 2019).
Enfin, I’effet des ongulés sur la végétation dépasse le simple cadre de leur alimentation : outre
leur aide potentielle a la dispersion des graines (Pires et al 2018), ils contribuent largement a
faconner les conditions biogéochimiques et micro-topographiques dans lesquelles croissent les
végétaux, par leur piétinement (Cumming et al 2003) et leurs apports nutritionnels au sol
(carcasses, déjections) (Wolf et al 2013). Ces rétroactions mutuelles complexifient 1’étude de
I’herbivorie sur les successions de végétation, et expliquent les débats qui agitent ce domaine

d’étude (Weisberg et Bugmann 2003, Whitehouse et Smith 2009, Bobiec et al 2011).

High

Herbivore density

Low

Mesobrowsers  Mesograzers Megaherbivores
Small herbivores Mesobrowsers Mesograzers
Small herbivores Mesobrowser

- Small herbivores

Herbivore diversity
Figure 2 - Effet schématique de la diversité en taille et régime (axe horizontal) et de la densité (axe vertical) d 'une
guilde d’herbivores sur la structure de végétation, d’apreés Bakker et al (2016). Les herbivores de trés grande
taille (megaherbivores) sont pour [’essentiel des intermediate feeders.

b. Ongulés sauvages et paysages : apports de la paléozoologie
La composition des paysages européens avant 1’installation d’Homo sapiens (début du
Pléistocene) ne fait pas I’objet d’un consensus dans la littérature scientifique (\VVera et al 2006).
La théorie dominante élaborée aux XIX® et XX® siecles, ou « classical forest theory » (Peterken
1996), postule qu’en 1’absence totale d’intervention humaine, les plaines d’Europe tempérée

devaient étre recouvertes d’un vaste massif de foréts caducifoliées. Selon ce paradigme, les
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grands herbivores (cerf élaphe, chevreuil, aurochs...) pouvaient étre qualifiés de « forestiers »,
puisque leurs faibles densités de populations ne faisaient que suivre les évolutions de la
végetation, sans influencer son développement (\Whittaker 1977). Cette vision, considérant
comme « primaires » les milieux forestiers et attribuant a ces grands herbivores un faible réle
dans I’évolution de la végétation, a depuis été remise en question par les travaux de Frans Vera
(\Vera 2000, Vera 2009). En effet, si les essences héliophiles (tolérantes au soleil : chéne,
noisetier...) ne peuvent se maintenir sous couvert d’autres essences sciaphiles (tolérantes a
I’ombre : hétre, charme...), elles parviennent en revanche a se régénérer efficacement dans des
prés-bois (« wood-pastures »), y compris en présence de grands herbivores. Ce processus de
succession revét un caractere cyclique : les essences héliophiles peuvent s’implanter a 1’abri
d’arbustes épineux, puis la dégradation du bosquet ainsi formé (par herbivorie ou sénescence)
ramene le systéme a son état ouvert initial (\Vera et al 2006).

Selon Vera, le paysage dominant de I’Europe au Pléistocéne moyen était ainsi constitué
d’une mosaique de foréts et de prairies, entretenue par I’herbivorie sauvage, et favorisée par
une atmosphere pauvre en CO (Bakker et al 2016). Cette hypothése s’appuie sur I’étude récente
des registres fossiles (pollens, ossements), qui atteste de 1’abondance préhistorique de
mégaherbivores et d’essences héliophiles (en coexistence avec les essences sciaphiles). Elle est
renforcée par la coincidence observée entre la disparition des mégaherbivores (mammouths,
etc.) et de leurs prédateurs, sous 1’influence débattue de I’homme ou du climat (Bocherens
2018), et la raréfaction des pollens d’essences héliophiles au cours du Pléistocene (Sutherland
2002). Selon I’hypothé¢se de Vera, celles-ci auraient alors été éliminées par leurs compétiteurs
sciaphiles et palatables, conduisant a 1I’expansion de foréts hautes a canopée fermée telles qu’on
les retrouve aujourd’hui en Europe (Bakker et al 2016). La domestication par 1’homme
d’ongulés de plus petite taille (bovins, ovins, équins) au cours de I’Holoceéne a cependant permis
de substituer localement leur pression d’herbivorie a celle des mégaherbivores disparus a la fin
du Pléistocéne, permettant le maintien de milieux ouverts et de leur cortége floristique et
faunistique (Bocherens et al 2018).

Les connaissances sur le lien entre herbivorie des ongulés et végétation restent
aujourd’hui partielles, en dépit des avancées permises par I’étude des systémes africains, moins
appauvris en mégafaune et donc supposément plus proches de 1’état théorique du Pléistocéne
(Bakker et al 2016). Pour pouvoir transposer I’hypothése de Vera au contexte contemporain,
I’équivalence entre 1’herbivorie des mégaherbivores disparus et celle des especes actuelles doit
notamment faire 1’objet de recherches approfondies (Bocherens 2018, Delibes-Mateos et al

2019). En effet, le contrble exercé par la prédation sur les ongulés a été substantiellement
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modifié suite a I’extinction locale ou totale de plusieurs espéces de grands carnivores (Estes et
al 2011, Ripple et al 2014). Par ailleurs, bien que son régime moyen soit resté celui
d’intermediate feeders, la guilde d’herbivores sauvages en Europe a diminué en diversité, autant
qu’en densité d’individus (estimée a 125kg/ha en Grande-Bretagne au Pléistocene, pour
3,5kg/ha dans les foréts actuelles) (Bakker et al 2016, Flgjgaard et al 2021). Plusieurs études
récentes cherchent ainsi & démontrer le potentiel des guildes contemporaines d’herbivores,
sauvages (cervidés, bisons...) ou dé-domestiqués (tarpan, etc.), pour le maintien de milieux
semi-ouverts, via la modélisation (Schulze et al 2018) ou I’expérimentation (Garrido et al
2020). Peu d’entre elles reconnaissent cependant 1I’importance des relations interspécifiques
dans la structuration de ce processus, soit par compétition entre espéces d’ongulés sauvages
(Ferretti et Mori 2020, Dong et Anderson 2022), soit par la prédation qu’ils subissent (Kuijper
et al 2013, Martin et al 2020).

C. Effet de la prédation sauvage sur I’herbivorie des ongulés

Si la disponibilité en ressources conditionne la densit¢é maximale d’ongulés (effet
bottom-up) (Panebianco et al 2022), la prédation — humaine ou non — peut aussi limiter cette
densité (effet top-down) (Marrotte et al 2022). Hors situations de faible productivité primaire,
comme en hiver (Okarma et al 1995, Randon et al 2020), 1’alimentation des carnivores sauvages
n’implique pas systématiquement une forte mortalit¢ additionnelle pour les populations
d’ongulés (Palmegiani et al 2013, Bassi et al 2020) : la préférence des prédateurs opportunistes
pour les proies les plus vulnérables (Agées, malades, juvéniles...) tend a atténuer leur impact
démographique réel—dit «compensatoire »-sur les effectifs d’herbivores (Clark et
Hebblewhite 2020). Les cascades trophiques top-down, faites d’impacts démographiques en
série entre niveaux trophiques descendants, ont donc rarement été démontrées en milieu
terrestre (Ausilio et al 2021).

En revanche, les recherches récentes en écologie comportementale ont confirmé
I’importance des prédateurs sur I’herbivorie, notamment par modification des habitudes de
prise alimentaire des ongulés sauvages (Kuijper et al 2013). Le risque de prédation modifie en
effet la représentation qu’ont les ongulés de leur environnement, ou landscape of fear (Laundré
et al 2001), et augmente la part temporelle du comportement de vigilance au détriment de celui
de prise alimentaire (Proudman et al 2021), avec peu d’effets démographiques démontrés (Creel
et al 2019 ; voir cependant Gehr et al 2018). Cet effet, parmi d’autres, a notamment été mis en
avant suite a la réintroduction du loup dans le Parc national de Yellowstone en 1995 : en

modifiant les effectifs et la répartition des populations de wapitis (Cervus canadensis), la
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restauration d’une guilde de carnivores aurait permis le rétablissement des ripisylves de
peupliers faux-trembles (Populus tremuloides) (Ripple et Beschta 2004). Présenté comme une
cascade trophique top-down a partir de méthodes purement corrélatives (Ripple et Beschta
2012, Beschta et al 2016), cet exemple a depuis fait I’objet d’importantes controverses, tant
sous 1’angle méthodologique (Fleming 2019) que sur son amplitude (Kauffman et al 2010) ; la
part d’autres mécanismes dans le rétablissement des peupliers, comme le régime hydrologique
(Marshall et al 2013) et I’herbivorie d’autres espéces (Wolf et al 2007), aurait également été
sous-estimée. La réalité de ce phénomeéne écologique, notamment en milieux plus anthropisés
(Ciuti et al 2012, Kuijper et al 2013), reste donc largement débattue dans la communauté
scientifique (Alston et al 2019).

Davantage de questions émergent encore au voisinage de proies plus vulnérables,
comme le sont les ongulés domestiques. Deux dynamiques démographiques peuvent en effet
s’opposer en présence de troupeaux d’élevage, en fonction du régime alimentaire du prédateur.
Pour un régime opportuniste (comme celui du loup), conformément a la théorie d’optimal
foraging, le choix des proies repose sur leur disponibilité relative, fonction de leur abondance
et de leur vulnérabilite (Wilkinson et al 2020, Janeiro-Otero et al 2020). Une expansion
suffisante des effectifs de proies sauvages peut alors conduire les carnivores a se détourner des
proies plus vulnérables mais moins abondantes, par exemple le bétail sans gardiennage,
abaissant ainsi le nombre d’attaques sur les troupeaux (Meriggi et al 2014, Imbert et al 2016) :
ce report de prédation découle de I’hypothése de « proie alternative » (alternative prey
hypothesis ; Hagen 1952, Lack 1954). Ses implications s’opposent a celles de I’hypothése de
« compétition apparente » (apparent competition hypothesis ; Holt 1977), qui désigne I’impact
négatif d’une espéce sur une autre au méme niveau trophique, via la dynamique de population
de leur prédateur commun. Selon celle-ci, la progression des ongulés sauvages favoriserait en
effet celle des carnivores sauvages, qui en retour exerceraient une pression accrue sur
I’ensemble de leurs proies (Garrott et al 2009, Johnson et al 2013), ongulés domestiques inclus
(Ng’weno et al 2019).

La proximité des activités humaines ajoute donc a la complexité des dynamiques
d’interactions entre faune sauvage et paysage, tandis que ces dynamiques les affectent en retour
(Reimoser et Gossow 1996, Wilkinson et al 2020). Leur étude impose de déployer des méthodes
intégratives et systémiques (Guerrero et al 2018, Polhill et al 2016), qui dépassent les frontiéres
disciplinaires (Pricope et al 2020, Steger et al 2021), et s’appuient sur les meilleurs outils a

disposition.
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d. La modélisation comme méthode d’étude des systemes tri-trophiques

Complémentaire des approches empiriques et expérimentales qui permettent

d’appréhender la complexité des systémes vivants par la démonstration de processus et de

causalités, la modélisation en écologie s’attache a comprendre et prédire les dynamiques a

I’ceuvre dans les systémes vivants complexes :

soit par l’¢laboration de cadres formels a partir de données simulées: c’est la
modélisation « théorique », illustrée pour les populations animales par les modeles
démographiques a une ou deux especes (Verhulst ou Lotka-Volterra, respectivement),
ou pour les interactions trophiques par les avancées de la théorie des réseaux (par
exemple, Ulanowicz et al 2014) ;

soit par la mobilisation de ces cadres théoriques sur des données réelles, en représentant
explicitement les processus biologiques afin d’en consolider la compréhension : ¢’est la
modélisation mécaniste. Les successions de végétation peuvent ainsi étre représentées
par différents types de modéles dynamiques, par exemple pour des écosystéemes
forestiers (gap models, Shugart et al 2018) ou de mosaiques prés-bois (WoodPAM,
Gillet 2008). Parmi eux, le modéle FATE-HD (Functional Attributes in Terrestrial
Ecosystems) a été spécifiquement congu pour prédire la distribution de « groupes
fonctionnels de plantes » (PFG) a partir de conditions pédoclimatiques et d’un usage
des sols donnés (Boulangeat et al 2014a). En combinant plusieurs modeles
fondamentaux en écologie (succession, niche, dispersion), FATE-HD permet de
représenter les dynamiques spatiotemporelles de végétation, en tenant compte des
processus écologiques (filtrage abiotique, rétroactions sol-plantes...) qui les fagonnent
et des interactions entre espéces (compétition, etc.) (Boulangeat et al 2014b).

soit enfin, réciproquement, par I’intégration de plus larges quantités de données pour
inférer des relations statistiques entre variables: c’est la modélisation
phénoménologique. Par exemple, les modeles de distribution d’espéces (SDM), qui
reconstruisent la favorabilité d’habitat (habitat suitability) a partir de données de
biotope et de localisation des observations, sont aujourd’hui largement utilisés pour
prédire la répartition des grands mammiféres sauvages (Falcucci et al 2013, Melo-
Merino et al 2020). Ils permettent notamment de modéliser I’intensité de présence d une
espece dans ’espace (PPM, Renner et al 2015), en intégrant parfois sa probabilité
d’observation (dynamic patch-occupancy model, Louvrier et al 2019). L’intégration des
dynamiques démographiques et de dispersion, comme dans le logiciel RangeShifter

(Bocedi et al 2014), permet a ces modeles de gagner en réalisme.
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Du fait de leur complexité et du manque de données associé, les interactions entre
espéces restent cependant difficiles a intégrer a des modéles mécanistes (Boit et al 2012). Sur
le plan phénoménologique, les modeles statistiques intégrant explicitement des liens causaux,
comme les modeles d’équations structurelles (SEM) pourraient permettre de dépasser cette
lacune (Fan et al 2016) ; leur pouvoir prédictif est cependant limité (Garrido et al 2021). La
plupart des modeles joints de distribution d’espéces (JSDM) se bornent quant a eux a
représenter des cooccurrences entre plusieurs espéces, assimilées a des interactions de maniere
simpliste (Poggiato et al 2021, Lee-Yaw et al 2022). Un dernier niveau de complexité reste
enfin a franchir en intégrant les rétroactions entre dynamiques écologiques et activités humaines
(Farahbakhsh et al 2022), qui en s’ajustant I’une a I’autre créent autant de contextes différents
pour 1’étude des écosystémes (Magliocca et al 2018). La construction de scénarios croisant
activités humaines et processus écosystémiques, raccordés aux parametres des modeles
mécanistes, constitue 1’une des nombreuses pistes a la disposition des modélisateurs de

dynamiques socio-écologiques (Thorn et al 2020).

Questions écologiques identifiées : bilan

Avec quelle importance relative les processus bottom-up et top-down affectent-ils les
relations tri-trophiques terrestres ?

1. comment le compromis entre couvert de canopée, risque de prédation et apport nutritionnel
détermine-t-il I’habitat sélectionné par les ongulés sauvages ?

2. réciproquement, dans quelles conditions leur herbivorie peut-elle aujourd’hui fagonner les
successions de végeétation, en particulier sur une prairie de montagne ?

3. par conséquent, par quel(s) mécanisme(s) la prédation sur les ongulés sauvages peut-elle
affecter les dynamiques de leur ressource fourragére ? Comment cette relation tri-trophique
peut-elle interagir avec les herbivores domestiques avoisinant ?

4. comment modéliser fidelement les dynamiques d’interactions entre espéces ainsi décrites ?

Comment y intégrer leurs rétroactions avec les activités humaines en montagne ?

Faces a ces questions, le domaine de la conservation gagne a s’enrichir de nouvelles
approches, comme celle du réensauvagement, qui plaide pour la restauration de dynamiques
spontanées tout en reconnaissant aux non-humains la qualité d’agents, et pourrait par la faciliter

leur coexistence avec les activités humaines.
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De tels concepts n’ont jamais été mobilisés dans le cadre des Alpes francaises, pourtant
marquées par la restauration spontanée de plusieurs dynamiques écologiques (afforestation,
herbivorie, prédation), et riches de rétroactions entre dynamiques des paysages, de la faune

sauvage et des activités humaines.

B. L’ancrage dans un contexte spécifigue : les Alpes francaises

Au regard des problématiques écologiques exposees, les régions de montagne sont de
bonnes candidates pour étudier I’effet du changement d’usage des sols sur la réorganisation des
communautés biotiques. Les trajectoires conjointes des paysages et de la faune sauvage, en
particulier, renvoient a une actualité¢ politique autant qu’elles suscitent d’interrogations
scientifiques. Plusieurs caractéristiques des Alpes francaises, au carrefour de ces trajectoires et

du changement climatique, justifient ainsi mon choix de les retenir comme zone d’étude.

1. Extension du couvert forestier

L’économie des Alpes francaises était historiquement marquée par une forte superficie
allouée a I’agriculture vivriere (Veyret 1972). Celle-ci s’articulait autour de la complémentarité
entre les cultures en terrasse d’une part, dédiées au maraichage ou aux productions céréalicres ;
d’autre part 1’élevage résident a I’année, alimenté notamment par les prairies de fauche ; et enfin
le pastoralisme, systeme de mise en pature estivale de parcelles a haute altitude pour des
troupeaux montés depuis la plaine (Quétier 2006). La déprise des zones marginales européennes
s’est traduite par une disparition de parcelles d’¢élevage dans les Alpes francaises (Douguedroit
1981, Hinojosa et al 2016a), avec une baisse marquée des cheptels de “grandes filiéres” jusque
dans les années 2000 (-11% de vaches laitieres et -6% de brebis allaitantes entre 2000 et 2010),
et une disparition d’exploitations agricoles plus soutenue qu’a I’échelle nationale (CGET 2018).
Ce constat général masque des disparités régionales a locales, liées a la diversité des systemes
d’¢levage au sein du massif (voir ) : dans les Alpes du Nord, ou I’élevage bovin domine,
on observe une restructuration des exploitations qui ne s’accompagne pas nécessairement d’un
abandon des parcelles (CGET 2018). Dans les Alpes du Sud, ou les effectifs estivés ont baissé
sur les derniéres décennies, les paturages de moyenne montagne ont connu une déprise plus
rapide que les zones de haute montagne, peut-étre en raison d’un éloignement de ces derniéres
aux emplois alternatifs de plaine (Hinojosa et al 2016a) ou d’un plus fort attachement des

exploitants aux terres (Hinojosa et al 2016Db).
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Figure 3 — Orientation principale des alpages dans les Alpes francaises, selon I'Enquéte pastorale 2012-2014.
VL : vaches laitieres. Source : Dobremez et al 2016.

Ce phénomene, attesté de longue date (Douguédroit 1981) et bien documenté a petite
échelle (Carlson et al 2014), a alimenté les craintes d’une large déprise pastorale et d’un
abandon généralisé de 1’¢élevage extensif de montagne dans les années 1980 (Pointereau et al
2008). Si ce scénario ne s’est finalement pas réalisé, le couvert forestier s’est malgré tout bien
étendu dans le massif alpin tout au long du XX® siécle (Pointereau et al 2008), notamment au
détriment des prairies de fauche de moyenne altitude (Inrae 2020) et des parcelles pastorales
(Meuret et al 2017) ; la Figure 4 illustre le couvert forestier qui en résultait en 2012-2014. Au
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nord comme au sud, cette fermeture procéde davantage d’une extensification des pratiques, liée
a la baisse de charge en bétail (Dobremez et al 2016) et au délaissement progressif du
débroussaillage mécanique (Camacho et al 2008), que d’un abandon complet des parcelles.
Cette dynamique d’enfrichement s’est par ailleurs transformée en opportunité pour les élevages
ovins des Alpes du Sud, avec la promesse d’une diversification fourragére intéressante lorsque

les troupeaux s’y étaient adaptés (Roudaut et al 2007).

Taux de couverture de canopée (%)

H 77,6772

Figure 4 - Couverture forestiere des Alpes francaises obtenue par télédétection pour 2012-2014 (maximum des
trois années, résolution 1 km). Source : MODIS Vegetation Continuous Field.

Au changement d’usage des terres, qui pilote directement les successions de végétation,
s’ajoute aujourd’hui le changement climatique, plus marqué dans les Alpes que partout ailleurs
en Europe (Beniston et al 1997). La hausse des températures, localement prévue entre +1,8°C
et +2,8°C entre 1990 et 2050 (Alpes suisses, Haeberli et Hohmann 2008), modifie les conditions
abiotiques de croissance de la végétation, en perturbant les régimes hydriques (fonte des
glaciers, assechement des cours d’eau intermittents, etc.) et thermiques auxquels elle était
adaptée (Jacob et al 2018). La compétition nouvelle entre espéces d’étages initialement distincts

(Pauli et al 2012), et le décalage progressif de leur phénologie (Cleland et al 2007), modifient
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également la composition et la répartition des communautes végétales (Evangelista et al 2016,
Pellissier et al 2018). Ainsi, le recul de I’enneigement et 1’adoucissement des saisons de
croissance favorisent la remontée de la limite altitudinale de distribution pour les especes
ligneuses (Cannone et al 2007, Gehrig-Fasel et al 2007), conjointement avec 1’extensification
des systémes pastoraux (Motta et Nola 2001) ; ceci pourrait participer a 1’expansion des landes
et foréts observée localement dans les Alpes francaises (Choler et al 2021).

Enfin, plusieurs guildes aériennes (phytophages) comme souterraines (mycorhizes)
associees a ces communautés subissent elles aussi les effets du changement climatique (Vitasse
et al 2021, Morera et al 2022), modifiant davantage le régime d’interactions biotiques
auxquelles sont soumises les espéces végétales (Pellissier et al 2018). Favorisée par
I’enchainement d’hivers de plus en plus doux, la prolifération de scolytes (coléopteres
Scolytinae) menace par exemple la pérennité de certains peuplements d’épicéas d’altitude
(Jakoby et al 2019). L’effet du réchauffement sur les successions de végétation via I’herbivorie
des ongulés, eux-mémes affectés dans leur régulation thermique, donc leur recherche de couvert
(Marchand et al 2015), reste en revanche peu étudié. A la faveur d’un adoucissement aux étages
les plus elevés, certaines especes de mammiferes de plaine pourraient pourtant étendre leur aire
de répartition en altitude (Buntgen et al 2017, Herfindal et al 2019).

2. Expansion de la faune sauvage

Apres avoir accueilli les quatre especes de grands prédateurs retrouvés aujourd’hui en
Europe (Chapron et al 2014), dont le glouton (Gulo gulo, MHN Lyon 2001) et I’ours brun
(Couturier 1942), les Alpes francaises ont vu leurs populations d’ongulés et prédateurs régresser
lors des derniers siécles jusqu’a I’extinction locale. Le renforcement du régime de protection
juridique des especes, complété de réintroductions ponctuelles d’individus, a ensuite permis de
stabiliser les effectifs, puis favorisé leur progression sur le massif depuis le milieu du XX® siécle
(Ledger et al 2022, Chapron et al 2014). Celui-ci concentre aujourd’hui la plus forte richesse
en especes d’ongulés sauvages de France métropolitaine (avec les Pyrénées, Linnell et al 2020).

C’est ainsi par le massif du Mercantour que le loup a fait son retour spontané en France
en 1992 (Anceau et al 2015), avant de recoloniser progressivement 1’ensemble du territoire
métropolitain (MTES-MAA 2018). Dans le méme temps, aidé par des réintroductions réalisées
plus au nord (Vosges), le lynx boréal a étendu son aire de répartition du Jura vers les Préalpes
savoyardes (Stahl et VVandel 1998). La illustre la progression de ces deux espéces sur

le massif des Alpes frangaises.
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Figure 5 - Evolution des zones de présence occasionnelle et réguliere du loup gris (a) et du lynx boréal (b) sur les
Alpes francaises (maille 10x10km). Sources : données de [’Office francais de la biodiversité (OFB).

La présence du loup dans les Alpes francaises exacerbe la crise économique que connait
le pastoralisme : d’une part du fait de I’'importance que joue ce secteur dans 1’emploi local, avec
1570 équivalents temps plein annuels recenseés sur 750 alpages du massif (Dobremez et al
2016), d’autre part par les pertes massives qu’inflige le prédateur aux troupeaux domestiques
(Meuret et al 2017). La multiplication des attaques (voir Figure 6), potentiellement favorisée
par I’embroussaillement (\Wilkinson et al 2020), est notamment liée & un taux de gardiennage
resté longtemps faible du fait d’une tradition de libre pature (Meuret et al 2017). Cette
injonction au changement de pratiques, jointe aux difficultés économiques du secteur
(Keenleyside et al 2010) et a la remise en question des rapports au sauvage (Mauz 2002),

explique le fort rejet local du prédateur dans les zones rurales du massif (Mauz 2002). Le plan

32



national d’actions 2018-2023 sur le loup et les activités d’élevage prévoit notamment
I’indemnisation des mesures de protection et des dégats subis, en plus d’autoriser a titre
dérogatoire les tirs de loups—sous réserve qu’ils ne remettent pas en question le bon état de
conservation de 1’espéce (MTES-MAA 2018). Néanmoins, ce plan ne suffit pas a apaiser les
vives tensions qui entourent le retour du prédateur (Bonnivard 2022), pas plus que la défiance
vis-a-vis des acteurs publics sur des points d’apparence aussi technique que le décompte des
effectifs (Garric 2018). Depuis I’arrivée du loup, les organisations cynégétiques déplorent par
ailleurs la baisse des effectifs de gibier et la perturbation de sa répartition, toutes deux de nature
a compliquer I’exercice de la chasse (FNC 2008), sans toutefois d’¢lément factuel pour le
confirmer. Les activités récréatives ont pour I’heure peu de lien avec 1’espéce, car aucune filiére
touristique d’observation n’est reportée a ce jour (Defraiteur, comm. pers.). 1l est cependant a
noter que I’intensification des activités touristiques de pleine nature a proximité des centres
urbains (Chanteloup et Perrin-Malterre 2017) est en partie motivée par les potentialités de
rencontre avec la faune sauvage (Defraiteur 2019, Gruas et al 2020), mais affecte en retour le
comportement et la sélection d’habitats chez les ongulés de montagne (Darmon et al 2012,
Courbin et al 2022). De maniére plus générale, le loup gris a fait I’objet en France d’un nombre
d’études remarquablement restreint, en comparaison de pays voisins confrontés a la méme

situation (Zlatanova et al 2014).

(a) (b)
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Figure 6 - Répartition des attaques de troupeaux dans lesquelles la responsabilité du loup n'a pu étre écartée, (a)
par année (2010-2016), (b) par nombre de victimes (cumul 2012-2014). Source : données GéoLoup.

La progression des ongulés sauvages n’est pas mieux accueillie localement.
L’expansion récente en altitude de certains ongulés de plaine (sanglier, cerf, chevreuil), comme

la descente d’espéces pergues comme montagnardes (chamois), illustrées en Figure 7,
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accroissent les dégats agricoles et forestiers dans des zones d’ou ils étaient absents (Gaudry,
comm. pers. ; Unkule et al 2022). Faute d’un systéme centralis¢ d’indemnisation, les pertes
sylvicoles attribuées a leur abroutissement ne font pas en France 1’objet d’un enregistrement
systématique, ce qui complique la quantification des « dégats » (EFESE 2022). Le concept
empirique d’équilibre agro-sylvo-cynégétique est défini au L.425-4 du code de I’environnement
comme consistant « & rendre compatibles, d'une part, la présence durable d'une faune sauvage
riche et variée et, d'autre part, la pérennité et la rentabilité économique des activités agricoles
et sylvicoles » ; I’équilibre sylvo-cynégetique était ainsi jugé défavorable dans prés de la moitié
des secteurs du nord des Alpes francaises en 2020 (DRAAF AuRA 2020), menacant localement
la pérennité des peuplements forestiers (Unkule et al 2022). Pour d’autres ongulés non
forestiers, le risque de transmission de maladies au bétail génére localement de fortes tensions
avec les filieres d’élevage (Brisebarre 2012), pouvant conduire jusqu’a 1’abattage d’espéces

protégées comme le bouquetin dans le massif du Bargy (Calenge et al 2021).
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Figure 7 - Tendance interannuelle des populations d'ongulés sauvages dans les Alpes francaises par département
des Alpes francaises (numérotation : voir I1.). (a) Superficie occupée par le Cerf élaphe. (b) Nombre maximal

d'individus de Chamois dénombré par comptages (I’année 2016 ne comporte pas de donnée). Source : données
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Ainsi, les trajectoires observées sur le massif présentent un double intérét :

-pour la recherche, puisqu’elles soulévent de nombreuses questions non résolues, voire
en cours d’émergence ;

-pour I’action publique, puisqu’elles interrogent sur 1’adaptation des sociétés humaines
a de tels changements, tant dans les pratiques de gestion que dans le rapport a 1’altérité du

« sauvage ».
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. Problématique de la these
Forte de ce double constat, cette thése mobilise un cadre pluridisciplinaire pour
explorer les dynamiques conjointes des paysages, de la faune sauvage et des sociétés humaines
sur les Alpes francaises, et esquisser de quelle maniére le réensauvagement constitue une piste

pour tirer parti de leur coexistence forcée.

A. Cadre conceptuel

Glossaire

e Alpes francaises
La zone d’étude a été définie comme la portion du massif des Alpes située en France
métropolitaine, prise au sens réglementaire (CGET 2018). Son périmétre englobe I’ intégralité
des Alpes-de-Haute-Provence (04), Hautes-Alpes (05), Savoie (73) et Haute-Savoie (74), et
une partie des Alpes-Maritimes (06), Dréme (26), Isere (38), Var (83) et Vaucluse (84).

e Paysages
Le terme « paysage », employeé ici dans son acception écologique, désigne une mosaique
spatiale de composantes biophysiques et socio-économiques en interaction (\Wu 2008).

e Faune sauvage
Le terme « faune sauvage » est a prendre ici au sens restreint : il recouvre exclusivement
certaines especes de mammiferes, en 1’occurrence les ongulés et leurs prédateurs non
« domestiques » (sensu Purugganan 2022). Ce choix est motivé d’une part par les relations
trophiques entre ces herbivores et carnivores, impliquant la végétation, et d’autre part par
leur grande taille (au regard d’autres especes des mémes guildes), qui leur confére un role
d’espece « ingénieur » dans les écosystémes (Martin et al 2018, Barry et al 2019). Par souci
de simplicité, il exclut donc d’autres espéces ingénieurs : d’une part les espéces nécrophages
(vautours, etc.), répandues dans les Alpes francaises mais éloignées sur les plans
taxonomique et écologique, et les autres carnivores ou herbivores de plus petite taille (renard
roux, castor, etc.) qui ne leur sont pas directement reliés sur le plan trophique.

e Sociétés humaines
Le terme «sociétés humaines » embrasse ici 1’ensemble des populations humaines
fréquentant le massif des Alpes, temporairement ou a I’année. Les activités qu’elles y

déploient peuvent étre d’ordre économique, résidentiel et/ou récréatif.
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e Socio-écosystemes
Paysages, faune sauvage et sociétés humaines des Alpes francaises forment ici
trois compartiments, qui interagissent pour former un socio-écosysteme (Ostrom 2009).
Celui-ci peut se définir comme un « systéme qui inclut les sous-systémes sociaux (humains)
et écologiques (biophysiques) en interaction mutuelle (Gallopin 1991), et refléte ainsi les
interactions entre les écosystemes, la biodiversité et les personnes » (Harrington et al 2010,

p. 2778). Dans une approche de durabilité forte, ce conept souligne ainsi les interdépendances

profondes entre sociétés humaines et systemes écologiques (Grosinger 2021).

L’articulation entre les compartiments de ce socio-ecosystéme de montagne, et la place

que peut y occuper le réensauvagement (ou rewilding), est illustrée sur la Figure 8.

aune salvagg

Figure 8 — Illlustration du cadre conceptuel de la thése. Les sous-systemes se composent : pour la Faune sauvage,
des ongulés (bouquetin, cerf élaphe, chamois, chevreuil, mouflon, sanglier) et carnivores (loup, lynx) ; pour les
Paysages, des types de végétations qui composent les successions observées en montagne selon un gradient
d’ouverture (prairies, fruticées, foréts...) ; pour les Sociétés humaines, des types d’acteurs impliqués dans la
gestion des écosystemes (élevage, sylviculture, chasse, tourisme, autorités administratives). Signification des
abréviations et (*) : voir ci-aprés.
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Les trois sous-systemes ainsi articulés sont traversés de dynamiques internes (fleches F,
P, S), et reliés par des interactions réciproques (fleches fp, fs, pf, ps, sf, sp), résumées dans le

tableau suivant :

Faune sauvage Sociétés humaines
Faune F : les individus d’un fp : les successions de fs : la faune sauvage
sauvage méme niveau trophique végétation sont affectées par | impose aux activités
sont reliés par compétition | ’herbivorie des ongulés humaines des contraintes
ou facilitation (inter- ou sauvages, elle-méme (dégats sylvicoles,
intraspécifique). Les modifiée en présence de attaques de troupeaux...)
populations de grands prédateurs. ou aménités
carnivores et d’ongulés (prélévement de gibier,
sont reliées par des observation
dynamiques proies- animaliére...).
prédateurs.
pf : la distribution des P : les conditions ps : les différents types
patches de végétation pédoclimatiques de végétation fournissent
conditionne la sélection déterminent le potentiel de | des services matériels et
d’habitat par la faune successions écologigues immatériels (fourrage,
sauvage, pour la nutrition entre patches de végétation. | bois, protection...) aux
ou la protection des sociétés humaines.
individus.
Sociétés sf : les activités affectent sp : les besoins des sociétés | S : les différents acteurs
humaines | les populations de faune humaines conditionnent leur | économiques d’une
sauvage par prélevement gestion des successions de | société rurale
(chasse, protection des végétation (paturage, interagissent par des
troupeaux) ou par fauche, débroussaillage, régles et des transactions.
dérangement (pratiques sylviculture, libre
récréatives, bétail). évolution).

Ce cadre conceptuel vise a souligner les relations principales qui seront détaillées au fil
de la thése, en adoptant une représentation extrémement simplifiée des mécanismes qui sous-
tendent les socio-écosystemes d’altitude. Notamment, il n’aborde pas les relations d’ordre
sociologique (perceptions mutuelles entre acteurs, relations de pouvoir...) et anthropologique
(représentation des non-humains, etc.).

Nota bene : la posture adoptée ici, autant que le vocabulaire employé, trahissent une
vision dualiste, héritée du naturalisme dont la science écologique est issue (Descola 2005). Bien
qu’assumé, ce choix n’est pas sans conséquence sur le traitement du sujet, et sera plus

amplement critiqué dans la suite du propos.
Enfin, la relation (*) matérialise la maniére, originale, dont la these aborde la place du

réensauvagement dans les socio-écosystémes alpins : 1’action des sociétés humaines sur les

relations faune sauvage — paysages (fp, pf), et la rétroaction exercée en retour sur leurs activités.
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B. Structure de la thése et questions de recherche

L’objectif général de cette these est de répondre a la problématique générale suivante :

Problématique générale
Dans quelle mesure les trajectoires des socio-écosystemes des Alpes francaises peuvent-elles

étre pensées dans les termes d’un réensauvagement ?

A cette fin, mon travail s’est attaché & aborder successivement plusieurs questions
génerales, que le contexte scientifique et le cadre conceptuel de la these conduisent a formuler

ainsi :

Questions générales
Quelles sont les dynamiques, récentes et a venir, des relations entre paysages, faune sauvage
et sociétés humaines dans les Alpes francaises ?
Comment leur connaissance peut-elle éclairer la gouvernance des socio-écosystemes alpins ?

Le concept de réensauvagement peut-il s’intégrer a cette gouvernance, et si oui comment ?

Pour répondre a ces questions, la theése s’articule en quatre chapitres selon le fil logique
suivant : 1) définir le changement de paradigme représenté par le réensauvagement, 2)
comprendre les dynamiques qui ont pu s’y rattacher sur le passé récent, 3) prédire en fonction
les trajectoires possibles des socio-écosystemes alpins, 4) mettre en ceuvre le réensauvagement
par I’actionnement des leviers économiques. Ces chapitres sont précédés d’une introduction
générale et suivis d’une discussion générale. L’ensemble s’inscrit dans le cadre conceptuel

illustré en

Chague chapitre se concentre ainsi sur des questions spécifiques :

Chapitre 1

Quelles sont les origines historiques et conceptuelles de la notion de réensauvagement ?
Quelles sont les inconnues et critiques qui s’y rattachent ?

Ce chapitre est adapté de la contribution a un rapport a paraitre de I’Evaluation frangaise

des écosystémes et services écosystémiques (EFESE), portant sur les ongulés sauvages.

Chapitre 2
Comment analyser les corrélations croisées entre trajectoires des populations de faune

sauvage et des paysages de montagne ? Quels sont leurs déterminants climatiques et

38



anthropiques dans les Alpes frangaises entre 1995 et 2015 ? Dans quelle mesure le concept de
réensauvagement peut-il aider a les comprendre ?
Ce chapitre se présente sous la forme d’un article en anglais, prochainement soumis pour

revue dans Ecology and Evolution.

Chapitre 3

Comment modéliser de maniere dynamique les rétroactions entre végétation et populations
d’un ongulé sauvage a I’échelle d’un massif ? Comment y intégrer différents scénarios de
gestion des milieux naturels, et quels effets ont-ils sur les trajectoires paysageres ?

Ce chapitre se présente sous la forme d’un article en anglais, prochainement soumis pour

revue dans Journal of Applied Ecology.

Chapitre 4

Que révele la littérature académique sur les relations entre économie et réensauvagement ?
Quels sont ses manques et les pistes d’approfondissement ?

Ce chapitre se présente sous la forme d’un article en anglais, prochainement soumis pour

revue dans Ambio.

Une discussion finale clét la thése en mettant en perspective les contributions de chaque
chapitre a la problématique générale, puis en abordant les limites d’une démarche
pluridisciplinaire dans cet exercice, avant de conclure sur les différents apports qu’il esquisse

pour 1’action publique.
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Chapitre 1
Réensauvagement et ongulés sauvages :
mise en perspective

« Ce sur quoi il faut mette la focale, ce n’est pas sur nous, c’est sur les dynamiques du vivant.
[...] Parfois cela implique de ne pas y toucher, et parfois cela implique d’intervenir pour que
ses fonctionnalités reviennent. [...] Action ou non-action sont inféodées a I’ambition de laisser
s ‘exprimer les dynamiques du milieu, et ses potentiels évolutifs. »

- MORIZOT, Raviver les braises du vivant
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Page précédente : Bouquetin, massif de Belledonne.

Préambule

Le chapitre suivant provient d’une contribution originale au rapport de I’Evaluation
francaise des écosystémes et services écosystémiques (EFESE) sur les ongulés sauvages, que
j ai rédigée en avril 2021, et dont le contenu a depuis été retravaillé en vue de sa publication
par le Ministere chargé de [’environnement en 2022.

C’est pourquoi ce chapitre, tout en gardant une visée introductive, se focalise sur
[’exemple des ongulés sauvages pour illustrer le concept de réensauvagement. Ce choix
s ‘explique autant par le role central de cette guilde dans le fonctionnement des écosystemes
terrestres (Cromsigt et al 2018), que par la place qu elle occupe dans la littérature académique

associée au réensauvagement (Perino et al 2019).

Les objectifs de restauration écologique connaissent aujourd’hui une montée en
puissance a 1’échelle mondiale (UNEP 2021) ; leur définition et leur mise en pratique imposent
de s’accorder sur un état de référence pour les écosystemes (McDonald et al 2016). Celui-ci
peut s’appuyer sur la connaissance des milieux tels qu’ils étaient avant 1’accélération de leur
dégradation par les humains (Anthropocéne), voire avant que ceux-ci ne se sédentarisent et
n’impriment leurs premiers impacts sur la biodiversité, au début de I’Holocéne (Lorimer et al
2015). En dépit des incertitudes qui continuent a les entourer (Kopnina et al 2019), une partie
de la littérature en conservation s’est ainsi constituée autour des hypothéses de Vera (voir

), et plus généralement autour du constat de défaunation massive connue
depuis le Pléistocéne (Svenning et al 2019, Lundgren et al 2020), pour proposer le renforcement
ou I’introduction de populations animales comme outil de restauration écologique (Garrido et
al 2020, Flgjgaard et al 2021).

. L'herbivorie des ongulés sauvages comme outil de restauration écologique ?
L’arrivée du réensauvagement dans le paysage de la conservation

A. Eléments de définition

Pour qualifier les actions de restauration centrées sur la spontanéité des processus
écologiques, plutdt qu’a un état fixe des milieux, le concept de réensauvagement rencontre un
intérét croissant aupres de la communauté scientifique (Pettorelli et al 2018). Il repose sur une

intervention humaine minimale, destinée a conduire les écosystemes vers un état dynamique
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« auto-régulé », a partir d’un rétablissement de la complexité trophique, des connectivités
écologiques et du régime de perturbations (Perino et al 2019). Lorsque certains processus,
comme 1’herbivorie sauvage, ont fortement régressé dans un systéme d’étude, « réensauvager »
ce systeme consiste donc par exemple a restaurer la guilde elle-méme a I’origine de ce
processus, par exemple celle des méso- a mégaherbivores, plutét qu’a recourir a une
intervention réguliére par ’homme (fauche ou paturage). Cette voie de restauration peut, selon
les cas, s’appuyer sur un état de référence antérieur a I’action de ’homme (eg. prés-bois du
Pléistocéne européen) (Garrido et al 2020), ce que suggere le préfixe « re » (Pettorelli et al
2018), ou au contraire s’inscrire dans une perspective « ouverte » et entierement affranchie des
objectifs de gestion (open-ended restoration, soit « restauration a visée ouverte ») (Hughes et
al 2012). Dans les deux cas, I’objectif de la restauration porte sur la trajectoire des écosystémes,
davantage que sur Darbitraire d’un choix d’espeéces patrimoniales qui caractérise la
conservation « traditionnelle » (Moorhouse et Sandom 2015 ; voir cependant van Meerbeek et
al 2019 pour la complémentarité entre ces approches).

Plusieurs auteurs soulignent la difficulté de dégager une définition unifiée d’un concept

aussi complexe que le réensauvagement (Jargensen 2015). La plus récente tentative de
définition a visée consensuelle, fruit d’une large synthése mandatée par 1’Union internationale
pour la conservation de la nature (UICN), ne fait cependant pas 1’économie du concept de
« nature » :
« Réensauvagement : processus de reconstruire, aprés une forte perturbation humaine, un
écosystéme naturel en restaurant les processus naturels et le réseau alimentaire entier ou quasi-
entier, a tous les niveaux trophiques, comme un écosysteme auto-entretenu et résilient, a partir
d’étres vivants qui auraient été présents si la perturbation n’avait pas eu lieu. Ceci impliquera
un changement de paradigme dans la relation entre les humains et la nature. L’objectif ultime
du réensauvagement est la restauration d’écosystémes natifs et fonctionnels, contenant
I’étendue totale des espéces a tous les niveaux trophiques, tout en réduisant le contréle et les
pressions humaines. (C)es écosystémes devraient, 1a ou c’est possible, étre auto-entretenus, ne
requérant aucune ou un minimum d’intervention (ie natura naturans, ou « la nature faisant ce
que fait la nature »), en reconnaissant que les écosystéemes sont dynamiques et non statiques »
(Carver et al 2021, trad. pers.).

B. Historigue du concept

1. Du plaidoyer pour la wilderness...

Bien que les contributions récentes sur le sujet s’attachent a la notion de wildness,
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entendue comme 1’« autonomie des processus naturels » (Perino et al 2019), le concept de
réensauvagement trouve pourtant ses origines dans le mythe états-unien de wilderness®
(Barraud et Périgord 2013). Celui-ci, pensé au XIX° siécle par Henry David Thoreau et John
Muir comme 1’essence des derniers espaces sauvages devant le front pionnier américain, sert
d’inspiration aux premiers parcs nationaux (Yellowstone, 1872) avant d’étre entériné par le
Wilderness Act de 1964 (Cronon 1995, Jorgensen 2015). 1l trouve sa résurgence en 1990 dans
la premicre définition de rewild, comme « revenir a un état sauvage et plus naturel » (OED
2014), puis en 1991 dans le Wildlands Project nord-américain (Lorimer et al 2015). Le
réensauvagement, en tant qu’approche distincte en conservation, gagne ensuite en visibilité
autour du triptyque « Cores, Carnivores and Corridors », illustré par la réintroduction du loup
gris a Yellowstone (Soulé et Noss 1998). Généralisé a I’ensemble des processus écologiques,
comme la dispersion de graines ou 1’herbivorie, le concept gagne progressivement 1’attention
de la communauté scientifique (Lorimer et al 2015), notamment en Europe ou il propose de
tirer parti des espaces touchés par la déprise agricole (Jorgensen 2015) en laissant parfois de
coté 'importance des prédateurs (Corlett 2016). En paralléle, il essaime rapidement dans
I’activisme environnementaliste du continent, par la mise en réseau ou la création
d’ONG dédiées a la mise en pratique des principes du réensauvagement : Large Herbivore
Network (1998), Rewilding Europe (2009), etc. Porté enfin par une visibilité croissante a
I’international, le réensauvagement fait désormais 1’objet d’un groupe de travail dédi¢ de
I’UICN (Carver et al 2021) ; ses objectifs sont ainsi mis en avant auprés d’organes publics de
protection de la biodiversité, notamment dans ’optique des accords mondiaux post-2020

(Perino et al 2019).

2.... aux expeérimentations européennes

En réponse a I’appel des scientifiques a éprouver la théorie du réensauvagement par sa
mise en pratique (Svenning et al 2019), et sous les efforts de plusieurs collectifs (Barraud et
Périgord 2013), plusieurs expérimentations a petite échelle se sont multipliées dans différents
pays d’Europe autour de I’introduction d’ongulés (Pettorelli et al 2018) : Danemark, Lituanie,
Royaume-Uni... La réserve d’Oostvaardersplassen (Pays-Bas), créée sur un polder périurbain,

fait historiqguement figure de pionniere (Lorimer et al 2015) : ses 5400 ha de zones humides et

4 Le Journal officiel de la République francaise définit la sauvageté comme le « caractére d'un espace naturel que
I'nomme laisse évoluer sans intervenir ; par extension, cet espace lui-méme » (JORF 2017). Certains auteurs
revendiquent cependant ce méme terme comme une traduction de wildness, précisément pour 1’éloigner de la
notion de wilderness (Delord 2005). Aussi, je laisserai ce dernier mot non traduit par la suite.
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de prairies ont accueilli a partir des années 1980 plusieurs espéces d’ongulés sauvages (cerf
élaphe, chevreuil) et dé-domestiqués (chevaux Konik, vaches Heck), laissés en libre évolution
sous enclos (Vera 2009). L’objectif affiché était de confirmer leur potentiel dans la restauration
d’une mosaique prés-bois, sous 1’effet de leur herbivorie et de celle de certains oiseaux nicheurs
(\VVera 2009). Cependant, leur densité croissante a fini par excéder les capacités de régéneération
du couvert ligneux, qui a disparu au profit d’un couvert herbacé (Delibes-Mateos et al 2019),
progressivement dégradé par le surpaturage (Kopnina et al 2019). Faute d’une superficie
suffisante pour permettre aux herbivores en surpopulation de trouver toute 1’année leur
alimentation, et face a la montée des critiques que soulevait leur forte mortalité (jusqu’a 60%
par hiver) dans I’opinion publique, la politique de non-intervention fut finalement abandonnée
en 2018 (van Meerbeek et al 2019). Le cas controversé d’Oostvaardersplassen incarne donc une
certaine vision du réensauvagement (Gordon et al 2021a), reposant sur des populations
d’ongulés que seule régulerait la disponibilité de nourriture, donc paradoxalement détachée des
processus de prédation et de migration consubstantiels du concept initial (Carnivores and
Corridors) (Kopnina et al 2019). D’autres projets européens proposent une pratique différente
du réensauvagement : le site de Knepp Estate (Angleterre), qui s’appuie également sur des
ongulés sauvages et domestiques, a par exemple intégré 1’intervention humaine (abattage, vente
de viande, écotourisme) dés la conception en 2001, vu sa petite échelle (1400 ha) et ’absence
de prédateurs (Gordon et al 2021a).

La large échelle des phénoménes qu’implique le réensauvagement, propice au
rétablissement des connectivités écologiques (Hodder et Bullock 2009) et donc a la restauration
des populations de grands mammiféres, a également motivé 1’élaboration de cartes de « qualité
de wilderness » a 1’échelle du continent (Fisher et al 2010, Ceausu et al 2015). Ces supports ont
coincidé avec I’émergence d’un discours esthétisant en faveur de la protection des « espaces
sauvages » (Barraud et Périgord 2013), caractérisés par leur faible empreinte humaine et la
présence d’especes charismatiques, comme les ongulés sauvages (Pereira et Navarro 2015).
Appuyé par plusieurs scientifiques, ce discours s’est rapidement transformé en plaidoyer aupres
des décideurs européens, afin d’obtenir la protection de larges espaces soustraits a
I’intervention humaine - au-dela des précurseurs historiques du Parc national Suisse (Perino et
al 2019) ou de Bialowieza (Kuijper et al 2013). D’abord porté par la fondation PAN Parks et
ses aires labellisées, puis par le collectif Wild Europe (Barraud et Périgord 2013), le réseau de
grands espaces promis au réensauvagement s’est depuis fortement élargi grace a 1’action de la

fondation néerlandaise Rewilding Europe (Jepson 2016).
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Cette ONG déploie aujourd’hui neuf sites « pilotes » sur le continent, couvrant chacun
une centaine de milliers d’hectares, et gérés par divers gestionnaires locaux (Pellis et deJong
2016). Presque tous impliquent sur une partie de leur étendue des herbivores en semi-liberté
(Lorimer et al 2015), sur un gradient allant du domestique au sauvage (Gordon et al 2021a),
dans des optiques variables (Jepson 2016) : lutte contre les incendies (vallée de la Coa,
Portugal), conservation du bison (Carpates du sud) et de 1’¢lan (delta de 1’Oder), restauration
d’une mosaique paysagére (montagnes Velebit et Rhodope dans les Balkans)... (Rewilding
Europe 2021) En parallele, certains Etats en Europe adoptent a leur tour des politiques
favorables au développement d’espaces en libre évolution : la Stratégie nationale pour la
biodiversité en Allemagne y a ainsi consacré 2% du territoire féderal entre 2016 et 2020
(Rosenthal et al 2015). En France, 1’Association pour la protection des animaux sauvages
(ASPAS) est seule a recourir a la labellisation d’espaces « sauvages », soustraits a I’intervention
humaine par emprise fonciére : son réseau de Réserves de Vie Sauvage se déploie pour I’heure
sur cing sites en libre évolution, sur des surfaces cependant bien plus modestes (de 1’ordre de

la centaine d’hectares, pour un total d’environ 12,2km? sur la France métropolitaine, ASPAS

2022).

3.Réensauvagement passif ou trophique : [’argumentaire scientifique

Apres une croissance exponentielle du nombre de publications associées (Gordon et al
2021a), le réensauvagement et sa mise en ceuvre s’articulent aujourd’hui autour d’un large
spectre de conceptions et de pratiques (Pettorelli et al 2018, Holmes et al 2019). La place a
accorder aux interventions humaines initiales est source de divergences, et a conduit a
distinguer deux visions majoritaires dans la littérature européenne (Svenning et al 2016, Corlett
2016) :

-le «réensauvagement passif » (passive rewilding) propose de tirer parti de
I’embroussaillement des milieux consécutif a la déprise agricole en Europe, et du retour
spontané de grands mammiferes sauvages, en pronant une quasi-absence d’intervention initiale
(Pereira et Navarro 2015). Il se déploie plutdt a large échelle ;

-le « réensauvagement trophique » (trophic rewilding) s’appuie sur les (ré)introductions
d’espéces animales, en vertu des processus écologiques top-down (voire des cascades
trophiques) qu’elles peuvent permettre de restaurer, et considére pour cela comme
indispensable I’intervention humaine en début de projet (Svenning et al 2019). Cette vision

trouve une extension, controversée, dans 1’introduction d’équivalents trophiques aux taxons
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éteints avant ’avénement d’Homo sapiens, quitte a recourir a leurs lointains descendants

(Pleistocene rewilding) (Donlan et al 2006).

Selon ses partisans, le réensauvagement trophique peut trouver sa légitimité dans
I’ampleur de la défaunation connue en Europe et en Amérique du nord depuis I’Holocene, en
raison de la perte de traits fonctionnels (et donc de processus) qu’elle a induite dans les
écosystemes (Svenning et al 2016, Lundgren et al 2020). Son caractére de « visée ouverte »
pourrait également le rendre approprié face a des changements globaux générant des états
inconnus dans les systemes éecologiques (Corlett 2016), comme le changement climatique
actuel (van Meerbeek et al 2019). Le double avantage du réensauvagement trophique serait
alors de parvenir a restaurer ces systemes dans toute leur complexité (Fernandez et al 2017),
leur apportant du méme coup une meilleure résilience face aux perturbations (Perino et al 2019).
Cette restauration pourrait s’accompagner d’un rétablissement de processus essentiels a la
fourniture de services de régulation, voire a 1’atténuation du changement climatique : cycles
des nutriments, prévention des crues, atténuation des incendies, dispersion des graines d’arbres,
etc. (Cromsigt et al 2018, Johnson et al 2018, Sandom et al 2020). Dans le cas des grands
herbivores, la complexité recherchée prendrait la forme d’une plus grande diversité structurale
du couvert végétal, favorisée par la coexistence de différents régimes alimentaires chez les
ongulés (Schulze et al 2018). Cette hétérogénéité spatiale serait accentuée par I’enrichissement
du milieu en nutriments (carcasses, déjections), la création de microcavités par le piétinement,
et la dispersion des graines (Bocherens 2018, Svenning et al 2019). La illustre ces
effets en cascade prétés au réensauvagement trophique, dans 1’optique systémique d’une

restauration de 1’ensemble des processus top-down (prédation comprise).
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Figure 1 — Effets du réensauvagement trophique sur la biodiversité, d ‘aprés Svenning et al (2019). La restauration
d’une a plusieurs guildes se répercute en cascade (de gauche a droite), et affecte les processus écosystémiques (de
haut en bas) comme le browsing (herbivores ‘cueilleurs’), le grazing (herbivores ‘brouteurs’), la dispersion de
graines et nutriments, la diversification du réservoir de carbone et les perturbations non trophiques (type
piétinement). Ceux-ci favorisent a leur tour la diversité biologique en augmentant [’hétérogénéité biotique
(structure de végétation) et abiotique. Groupes d’espéces (gris : éteints, noir : actuels) : grands carnivores (LC),
petits carnivores (SC), mégaherbivores (MgH), mésoherbivores (MsH), petits herbivores (SH). LoF : landscape of
fear.

Si cette forme de réensauvagement accorde une place importante aux herbivores
sauvages (Svenning et al 2016), en tant qu’espéces « ingénieurs » dans les écosystemes, le type
d’ongulés a favoriser est lui-méme matiére a débats - entre partisans d’un retour des espéces
sauvages (rewilding max), et tenants d’une pature libre d’espéces dé-domestiquées voire
domestiques (rewilding lite) (Schou et al 2020, Gordon et al 2021b). En participant a la
régulation des populations d’ongulés restaurées, les carnivores et nécrophages peuvent enfin
eux-mémes trouver une place dans de tels schémas de réensauvagement (Ramirez et al 2018,
EFESE 2021), & nuancer cependant selon le degré d’anthropisation des milieux (Linnell et al

2020).

Qu’il soit fortuit et succede a 1’abandon de zones marginales, ou délibéré par
I¢largissement d’anciens projets de réintroduction, le changement d’échelle opéré par le
réensauvagement passif est également crédité de nombreux avantages (Pereira et Navarro
2015), recoupant pour partie ceux du réensauvagement trophique. Plusieurs de ses composantes
sont liées en effet aux fonctions de régulation, comme la restauration des connectivités et des
régimes de perturbations (Perino et al 2019), et prennent davantage de sens a large échelle. En-
de¢a d’une certaine densité¢ d’herbivores, I’extension des foréts sur de grandes surfaces

constitue a priori un puits de CO2 (Gellrich et al 2007), que peut cependant contrebalancer une
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baisse d’albédo (Speed et al 2019). Restaurer sur ces surfaces une pression d’herbivorie sauvage
peut deés lors représenter une piste d’atténuation du changement climatique, a fortiori en
remplacement d’élevages émissifs en gaz a effets de serre (GES) ; cette hypothése reste
toutefois trés dépendante du contexte de prédation, du régime de feux, etc. (Cromsigt et al
2018), et doit donc d’abord étre étudiée a 1’échelle régionale (Sandom et al 2020). La place
importante volontiers laissée dans le réensauvagement passif aux ongulés sauvages, plutt que
dé-domestiqués, peut enfin étre source d’approvisionnement en viande par la chasse, avec un
avantage comparatif sur 1’élevage intensif en matiére de bien-étre animal (Thulin et
Raocklinsberg 2020) comme de réduction des émissions de GES (Cromsigt et al 2018).
Cependant, sur des territoires faiblement peuplés, et dans une optique de gestion
minimale, les services écosystémiques les plus évidemment liés au réensauvagement passif sont
plutot d’ordre immatériel (et non extractif). Le ressourcement, I’inspiration, le potentiel
d’évasion sont fréquemment associés a I’esthétique des « espaces sauvages » (Hodder et
Bullock 2009) ainsi qu’a leurs espéces charismatiques (Perino et al 2019) ; ces apports de
spiritualité, et les opportunités économiques qui en découlent, sont donc parmi les services
culturels les plus soulignés dans la littérature comme dans le discours des collectifs promouvant
le réensauvagement (Barraud et Périgord 2013). Leur évaluation économique, avec toutes les
précautions qu’elle appelle, peut se justifier par les colits importants associés a ces projets, et
dont le rapport avec les bénéfices conditionne le soutien des parties prenantes (Houdet 2011).
Cependant, une fois mise de coté la littérature en sciences sociales sur la wilderness états-
unienne (Watson et al 2016), peu de projets inscrits dans une démarche de réensauvagement
ont fait a ce jour I’objet de telles évaluations (Lorimer et al 2015 ; voir cependant Schou et al
2020), encore moins sur le plan touristique (Hall 2019). Ainsi, le développement de
I’écotourisme sur les sites de Rewilding Europe est encore critiqué pour sa déconnexion aux
préoccupations locales, source de tensions (Koninx 2018) voire de conflits (Pellis 2019) avec
les populations résidentes, lorsqu’il n’est pas vu comme incompatible avec 1’idée méme
d’espaces «sauvages » (Kopnina et al 2019). La réintroduction des vautours dans les
montagnes de la Dréme, officiellement distincte d’un réensauvagement, est une exception
notable : ses retombées économiques sont estimées a plus d’un million d’euros par an (EFESE
2021). Sur la base de cette opportunité, plusieurs défenseurs du réensauvagement plaident en
France pour un basculement d’optique dans le développement de certains territoires : la ou
I’économie peine a se relever d’une déprise industrielle et agricole, et dans les zones de trés

faible densité humaine, la valorisation des grands herbivores (ou plus généralement des especes
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charismatiques) pourrait participer a la redéfinition de [I’identité locale, et partant a

I’amélioration du contexte socio-économique (EFESE 2022).

En dépit de ces arguments, la problématique spatiale ressort comme centrale dans la
mise en place du réensauvagement trophique a partir d’herbivores sauvages (Svenning et al
2019, Kopnina et al 2019). Les besoins importants de nombre d’espéces d’ongulés en maticre
d’aire de distribution (Ofstad et al 2016), autant que les conflits qu’elles peuvent susciter avec
les usages des sols agricoles ou forestiers (\Valente et al 2020, Carpio et al 2020) et certaines
activités humaines (eg. collisions routieres, Bruinderink et Hazebroek 1996), induisent en effet
une tension entre les objectifs de restauration et leur concrétisation dans une matrice de
paysages fortement anthropisée. Par une réduction de I’intervention humaine, le
réensauvagement passif offre certes une piste pour réussir ce changement d’échelle (Svenning
et al 2019), bénéfique pour la cohérence écologique des sites concernés, a condition d’un
renversement d’optique dans les projets de territoire. Cette limite n’est cependant pas la seule

soulevée par le réensauvagement dans la communauté scientifique.

1. Controverses théoriques et pratiques autour du réensauvagement

A. Limites intrinségques & un houveau concept

La pluralité des courants de réensauvagement n’a pas manqué d’attirer les critiques sur la
difficulté a le définir (Nogués-Bravo et al 2016, Hayward et al 2019), et le terme continue a
faire lui-méme I’objet de débats (Kopnina et al 2019). En 2015, Jgrgensen listait ainsi six
acceptions du mot en huit ans de publications scientifiques (passive, trophic, etc.), pointant le
risque que cette coexistence n’affaiblisse le concept en introduisant une confusion. Tandis que
d’autres soulignent au contraire dans ces définitions la transversalité d’une « autonomie de la
nature sans I’homme » (Prior and Ward 2015), cette méme imprécision a cependant pu
renforcer le caractére « plastique » du mot, et faciliter sa diffusion de la sphére académique aux
milieux activistes par réappropriation (Jorgensen 2015). L’émergence de la restauration a
« Visée ouverte », non reliée initialement au réensauvagement quoique conceptuellement trés
proche (Hughes et al 2012), a contribué a brouiller la frontiere entre réensauvagement et
restauration écologique stricto sensu (Pettorelli et al 2018) ; elle a pu conduire certains auteurs
a opposer les deux termes (Garcia-Ruiz et al 2020), tandis que d’autres les considérent comme
indiscernables sur le plan écologique (Hayward et al 2019), ou encore comme entierement
distincts (du Toit et Pettorelli 2019). En découle d’une part un manque de lisibilité hors de la

sphére académique, qui freine la transposition du concept de réensauvagement en politiques
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publiques (Pettorelli et al 2018), voire justifierait d’abandonner totalement le concept, jugé
contre-productif (Hayward et al 2019). D’autre part, cette confusion peut induire un manque de
cohérence, certains projets se réclamant du réensauvagement tout en adoptant des objectifs
prédéfinis (Garrido et al 2020). La proximité apparente du concept avec celui de solutions
fondées sur la nature (nature-based solutions, Turner et al 2022), arrivé plus récemment en
conservation (Mendes et al 2020), amene quant a elle peu de littérature académique a la croisee
des deux approches (voir cependant Keesstra et al 2018). Le degré d’intervention humaine en
conservation peut enfin étre apprécié par d’autres concepts connexes, comme celui
de naturalness (naturalité) : initialement cantonné au monde forestier, dont il permet d’éclairer
les pratiques de gestion en évaluant la similarité des écosystémes a un « état naturel » (\Winter
2012), il a récemment été mobilisé autour de la gestion des ongulés sauvages en zone de
montagne (van Beeck-Calkoen et al 2020).

Dans toute cette terminologie, la naturalité est la premiére a avoir rencontré un réel écho
dans la littérature académique francophone, ou elle a tot fait 1’objet d’approfondissements
conceptuels (Guette 2018) ; elle s’appuie, entre autres, sur une critique de la gestion
« traditionnelle » des espaces naturels via une forte intervention humaine (Génot 2008). A
I’exception notable de quelques parutions scientifiques (voir Baltzinger et al 2019), le terme de
« réensauvagement » a quant a lui peiné a émerger dans les communications officielles en
France en tant que traduction du « rewilding » (du moins dans sa déclinaison « trophique »). Le
recoupement de signification entre les mots « wild » et «sauvage » dans leurs langues
respectives n’est en effet que partiel (OED 2021, Le Robert 2021), le second étant lui-méme
toujours débattu dans le monde de la conservation et des humanités environnementales (voir
Discussion generale) (Descola 2005, Arpin 2020). Partant, les réactions suscitées par le terme
de «réensauvagement », entre circonspection et franche appréhension (hotamment dans le
monde agricole), peuvent participer a son relatif délaissement. Sa reprise dans une optique
territoriale (réensauvagement passif) connait en revanche une forte résonance récente
(Mathevet et Béchet 2020, Locquet 2021), notamment hors des sphéres académiques (Cochet
et Durand 2018, Kremer-Cochet et Cochet 2020).

Ces difficultés de traduction contribuent peut-étre a la lenteur de diffusion en France de
pratiques inspirées du réensauvagement, ou du moins estampillées comme telles. En effet, si le
pays a accueilli un long historique d’introductions et réintroductions d’ongulés sauvages au

cours du XX® siécle, essentiellement dans un but de conservation de ces especes (EFESE 2021),
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il ne compte en septembre 2022 que trois « initiatives de réensauvagement »° parmi les 84
labellisées comme telles sur le site de ’ONG Rewilding Europe. Outre les flottements
sémantiques déja évoqués, deux pistes d’explications peuvent y étre apportées. D une part, le
paradigme de conservation «compositionnaliste », centré sur les assemblages d’espéces
patrimoniales, prévaut historiguement en Europe continentale (Pettorelli et al 2018) ; il est
particulierement prégnant en France ou il permet la rencontre entre objectifs de préservation de
la biodiversité (ou de certaines de ses formes) et objectifs de production (agro-pastorale ou
sylvicole) (Barnaud et al 2021). Cette rencontre de visions et d’intéréts est illustrée par le
concept de multifonctionnalité agricole, plut6t acceptée dans les espaces protégés francais
(Barnaud et Couix 2020), et qui consiste a rechercher la fourniture locale de multiples services
écosystémiques par les milieux, notamment agropastoraux (Mastrangelo et al 2014). Elle
souligne la tension du «compositionnalisme » d’avec le « fonctionnalisme » du
réensauvagement, centré sur les processus (sensu Jepson 2016) : celui-ci recherche moins la
multifonctionnalité que la restauration d’écosystémes « auto-régulés » pour leur valeur
intrinséque (Carver et al 2021). Prendre le parti du réensauvagement, a I’encontre de la majorité
des acteurs locaux, reviendrait alors a briser un tabou en reconnaissant 1’échec des efforts

déployés pour endiguer la fermeture des paysages (Barnaud et Couix 2020).

B. Obstacles a la mise en ceuvre d’un réensauvagement trophique ou passif

Au-dela de sa définition, les appropriations successives du concept de réensauvagement au-
dela de la sphere académique impliquent une diversité d’approches sur sa mise en pratique
(Holmes et al 2019), dont chacune véhicule son lot de critiques (Delibes-Mateos et al 2019).
Les projets de réensauvagement trophique, pour I’instant concentrés sur les continents européen
et nord-américain, comportent d’abord une forte part d’imprévisibilite, liée aux incertitudes sur
I’impact du climat futur sur les systémes a restaurer (Svenning et al 2016) et a la forte variabilité
contextuelle des processus écologiques qu’ils impliquent, notamment 1’herbivorie (Nogués-
Bravo et al 2016). Ainsi, plusieurs contrexemples confirment la difficulté a anticiper les effets
de l’introduction de superprédateurs en présence de mesoprédateurs (systeme coyote-chat,
Crooks et Soulé 1999), ou de grands herbivores en I’absence de prédation, tant sont complexes
les systémes d’interactions biotiques (Lorimer et al 2015, Delibes-Mateos et al 2019). Cette
incertitude, intrinseque au concept en raison de son caractére de « visée ouverte » (Perino et al

2019), péese sur les attentes que peuvent en avoir les gestionnaires, en accroissant notamment le

511 s’agit de la Réserve de Vie Sauvage du Grand Barry (Drome), du projet BioRestore (Hérault), et du domaine
de la Tour du Valat (Bouches-du-Rhéne).
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risque économique associé a ces projets (Pettorelli et al 2018). Les eéchecs constatés dans
plusieurs tentatives de translocation d’espéces constituent pour certains auteurs une autre source
de risque, incitant a la prudence dans les analyses ex ante de projets de réensauvagement
(Nogues-Bravo et al 2016). Pour dépasser ces difficultés, la majorité des auteurs appelle malgré
tout a multiplier les expérimentations, en veillant a soigneusement évaluer les colts et bénéfices
en amont du projet (Perino et al 2019), puis a assurer un suivi régulier tout au long de son
déploiement (Svenning et al 2019). Les questionnements éthiques associés au réensauvagement
n’en demeurent pas moins nombreux, qu’ils soient suscités par la libre évolution d’ongulés
retenus captifs sous enclos (Kopnina et al 2019), inhérents aux opérations de réintroduction
(conditions de transport des individus, inadaptation initiale au milieu...) (Thulin et
Rocklinsberg 2020), ou spécifiques au retour d’espéces localement éteintes (Gordon et al
2021a). Les contraintes qu’implique leur proximité pour les sociétés humaines sont donc
identifiées comme ’un des enjeux majeurs associés aux projets de réensauvagement trophique
(Svenning et al 2016, Perino et al 2019), et plus encore de réensauvagement passif en raison de
leur étendue.

Plusieurs limitations d’ordre juridique, partagées avec d’autres pays européens, freinent
¢galement le déploiement d’initiatives reposant sur la libre pature d herbivores dé-domestiqués
(Garrido et al 2020). Le paradigme « compositionnaliste » est ainsi encouragé par la politique
européenne Natura 2000, centrée sur la notion d’état a atteindre dans les communautés, et donc
incompatible avec une approche a « visée ouverte » (van Meerbeek et al 2019). D’autres
limitations découlent du statut Iégal des animaux domestiques, qui impose en Europe de leur
garantir I’acces aux soins, a un abri et a un apport alimentaire (Thulin et Rocklinsberg 2020),
et proscrit donc toute mise en liberté hors du cadre productif (Garrido et al 2020). Certaines
expérimentations a petite échelle, comme la gestion écologique de prairies du Bugey par des
chevaux Tarpan en libre pature (ARTHEN 2022), font néanmoins figure d’exception. Enfin,
les subventions de la Politique agricole commune (PAC) entretiennent la valorisation des zones
marginales par le pastoralisme ; ajoutée au fort morcellement qui caractérise le foncier frangais,
et aux tensions qui accompagnent le retour des grands prédateurs, cette politique semble pour
I’heure prévenir toute velléité de changement d’échelle dans le réensauvagement des espaces
semi-naturels (Pettorelli et al 2018, Perino et al 2019).

Plus généralement, 1’espace nécessaire a sa mise en ceuvre ressort comme l'une des
principales critiques adressées au réensauvagement passif (van Meerbeek et al 2019), tout
justifié qu’il soit a partir d’une certaine taille de mammiféres (Kopnina et al 2019). En devenant

une modalité d’usage des sols a part entiére, la mise en place d’« espaces sauvages » sur des
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pans entiers de territoire implique en effet d’exclure d’autres usages, notamment productifs
(agriculture, sylviculture) ou récréatifs (chasse) (Garcia-Ruiz et al 2020) ; elle implique une
perte économique a court terme pour les propriétaires ou exploitants locaux (Schou et al 2020),
et le maintien de pratiques intensives sur d’autres espaces plus fertiles (Merckx et Pereira 2014).
Cette partition des usages, couramment désignée sous le nom de land sparing, correspond plus
ou moins a ’aménagement historique du territoire nord-américain (Pellis et deJong 2016), et
dont certains scénarios prédisent une expansion en Europe d’ici a 2040 (Sturck et al 2015).
Avec le potentiel de réduire les conflits entre faune sauvage et activités humaines, elle est
toutefois critiquée pour la distinction philosophique qu’elle établit entre « espaces humains » et
wilderness - a la fois inefficace sur le plan de la conservation (Pettorelli et al 2018), et
dichotomique dans sa vision de la relation entre humains et non-humains (Jargensen 2015 ;
Kopnina et al 2019). D’autres auteurs, pour qui la planification territoriale permettrait d’éviter
ou d’atténuer ces conflits, soulignent ainsi une incompatibilit¢ de fait entre la concertation
qu’elle suppose, et le retrait des humains qu’implique le réensauvagement (Linnell et al 2020).
Certains plaident donc pour dépasser I’opposition instituée entre cette forme d’aménagement et
le land sharing (Kremen 2015, Corlett 2016), qui lui repose sur un compromis entre usages
humains et préservation de la biodiversité sur un méme espace. En amenant les deux visions a
coexister, chaque échelle spatiale serait alors propice a héberger une forme distincte de
réensauvagement, avec les services ecosystémiques associés (Moorhouse et Sandom 2015,
Gordon et al 2021b).

L’autre objection majeure a la libre évolution des milieux, notamment sur d’anciennes
zones pastorales, consiste dans la perte de biodiversité et de services écosystémiques qu’elle
peut induire faute d’une herbivorie suffisante (Nogués-Bravo et al 2016, Delibez-Mateos et al
2019). Ses effets sur la biodiversité varient dans le temps et selon le contexte (voir Introduction
generale) : en particulier, la diversité d’especes (MacDonald et al 2000, Laiolo et al 2004) et de
paysages (Zimmermann et al 2010) peut augmenter a court terme avec I’embroussaillement,
tandis que certains habitats ouverts a forte valeur patrimoniale, ainsi que les especes qui leur
sont inféodées, tendent a disparaitre a long terme (Niedrist et al 2009, Pellissier et al 2012 ;
Wehn et al 2018). Enfin, la reconquéte forestiere de paysages anciennement entretenus par
I’élevage dans une forme « ouverte » constitue pour certains habitants une perte de reperes et
d’identité (Kraul® et Olwig 2018, Perino et al 2019), particulierement affirmée dans certains
secteurs des Alpes (Hochtl et al 2005), du bassin méditerranéen (Garcia-Ruiz et al 2020), des
Pyrénées et du Massif central (Barnaud et al 2021). Plusieurs auteurs soulignent ainsi le besoin

de suivre les milieux au cas par cas lors de projets de restauration a « visée ouverte », bien
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distincte d’un laisser-faire total (Hughes et al 2012), en particulier pour certains milieux trés
dépendants de la gestion classique (Svenning et al 2019).

Ces deux faisceaux d’arguments convergent vers la problématique, bien identifiée par
les défenseurs du réensauvagement passif, de son acceptation par les populations riveraines
lorsqu’il est proposé sur leur territoire (Perino et al 2019, Gordon et al 2021a). Les perceptions
de la wilderness sont en effet extrémement contrastées entre acteurs et entre territoires (Bauer
et al 2009, Kopnina et al 2019) : le rapport a 1’évolution des paysages et de la faune sauvage
dépend notamment du lieu de résidence (proche ou distant de cette derniére) (Friedberg et al
2000), de la profession (Pascual-Rico et al 2020), et plus généralement du contexte socio-
culturel, via les croyances (Zoderer et Tasser 2020) des personnes interrogées. Malgré ses
dehors scientifiques, le discours méme sur le lien entre reconquéte forestiere et biodiversité peut
s’inverser d’un espace protégé a I’autre, soulignant I’importance des valeurs et jeux de pouvoir
qui le sous-tendent (Barnaud et al 2021). La majorité des auteurs s’accorde donc sur le besoin
d’associer les populations locales a la réflexion et aux débats sur les processus en cours (Moreau
et al 2019, EFESE 2021), puis a la prise de décision sur les réponses a y apporter (Perino et al
2019) et a la mise en ceuvre du projet (Gordon et al 2021a), et enfin de garantir un juste partage
des bénéfices économiques qui peuvent en étre retirés (Houdet 2011, Barraud et Périgord 2013).
Une telle démarche est bien illustrée par 1’évaluation participative des fonctions et services
associés au retour du Vautour fauve dans les Alpes (EFESE 2021) : elle conditionne la réussite
des projets de développement territorial reposant sur le réensauvagement passif, en particulier
face a de potentiels conflits entre faune sauvage et activités humaines (Pettorelli et al 2018), ou
a I’évolution des « paysages culturels » (Bauer et al 2009, Garcia-Ruiz et al 2020). Elle permet
enfin de dépasser 1’opposition instituée entre humains et non-humains par le terme polarisant
de wilderness (Gammon 2018), construit social aussi bien fantasmé que profondément inique
selon Cronon (1995), et qui tend a exclure les premiers des espaces dediés aux seconds
(Jorgensen 2015). S’il existe bel et bien un risque que le réensauvagement renoue par endroits
avec la conservation « forteresse » des siecles passés (Gordon et al 2021a), orthogonale a
I’historique européen de coexistence entre humains et non-humains (Corlett 2016), une telle
dérive serait pourtant illusoire, vu I’omniprésence et I’ancienneté des impacts anthropiques sur
la biosphere (Ellis et al 2021). Elle irait enfin a rebours d’un enchevétrement entre humains et
non-humains, idéal promu aujourd’hui par la majorité¢ des défenseurs du réensauvagement

(Prior et Ward 2016, Perino et al 2019, Holmes et al 2019, Carver et al 2021).
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Chapitre 2
Réensauvagement ou changements
globaux ? Trajectoires récentes des

ecosystemes dans les Alpes francaises

« Cette rencontre impromptue illustre a merveille ce que [’on peut considérer comme un
probléme de géographie animale et politique : a savoir comment la mobilité animale rebat les
cartes de l’aménagement du territoire. »

- MATHEVET et BECHET, Politiques du flamant rose
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Page précédente : Bouquetin, Parc naturel régional du Vercors.

I. Préambule

Mener la réflexion autour d’un réensauvagement dans les Alpes francaises nécessite
d’abord de disposer d’éléments objectifs permettant de détecter, ou non, les trajectoires qui s’y
rattachent. A cet égard, I’article suivant contribue d’une part aux objectifs de la thése en
proposant une importante compilation de données standardisées a I’échelle du km. La
disponibilité de ces données nous a amené a nous concentrer sur une période récente, et a croiser
les dynamiques d’une multitude de variables entre les périodes 1996-1997 et 2012-2014 (dates
de I’Enquéte pastorale). Cet exercice a également permis de diagnostiquer quelles données
relevent de la problématique de these mais manquent aujourd’hui a cette échelle pour y
répondre : effort de chasse, volumes de bois récoltés, dégats sylvicoles, etc.

Plusieurs des tendances détectées confirment les indices rapportés par la littérature :
progression des effectifs d’ongulés sauvages (ici quantifiée par leur biomasse métabolique) et
de loups (ici quantifiée par leur probabilité d’occupation), extension du couvert forestier, etc.
Cependant, a I’échelle régionale, la trajectoire des variables anthropiques n’est pas aussi nette :
augmentation légére de I’empreinte humaine, tendances opposées entre biomasses d’ovins et
de bovins, etc. Pour mieux évaluer dans quelle mesure ces dynamiques pouvaient étre pensées
dans les termes d’un réensauvagement passif, il nous a fallu comprendre leur origine et leurs
éventuelles interactions.

C’est 1a I’autre avancée principale permise par 1’article : via la combinaison novatrice de
deux modéles statistiques (lasso graphique, modéles d’équations structurelles), nous avons
détecté puis analysé les relations entre variables, a partir d’une série d’hypothése de causalités
adossées a la littérature existante. Nos résultats suggérent le rétablissement de relations proies-
prédateurs a I’échelle du massif'; en revanche, ils ne permettent pas de détecter un quelconque
effet des ongulés — sauvages comme domestiques — sur la dynamique de végétation. Enfin, les
trajectoires observées s’expliquent bien plus par le changement climatique que par celui des
variables anthropiques : la restauration des liens trophiques ne tient donc pas tant a une baisse
d’intervention humaine qu’a la nouvelle cooccurrence en altitude de certaines especes de grands
mammifeéres, favorisée par 1’adoucissement des températures. Ce constat nuance 1’idée d’un

réensauvagement dd a I’augmentation uniforme de la naturalité a large échelle.

I1. Article a soumettre dans Ecology and Evolution
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Abstract

Expansion of wild mammals and forest cover, also called “passive rewilding”, coincides in the
French Alps with rising temperatures and changes in land use. This constitutes a transformation
for mountain social-ecological systems and their social values, raising debates about their
management. Yet, few studies have disentangled anthropogenic and climate influences on these
ongoing ecological dynamics. Building on a set of sixteen variables reflecting trends in wild
ungulate and wolf distribution, climate, land use, and vegetation dynamics for the 40.500 km?
of the French Alps, we combined a mixed graphical model (MGM) with structural equation
modelling (SEM) to both quantify and decipher the main drivers of passive rewilding over the
1996-2012 period, and measure its consequences on vegetation dynamics. Our results show
unequivocal increase in wild ungulate biomass and wolf occupancy, contrasting with spatially
heterogeneous trends in forest cover and livestock density. Although decreasing from 81% to
67%, domestic herbivores remained the main component of total ungulate biomass, in spite of
their seasonal presence. Therefore, a fine scale analysis suggests no shift in mean ungulate diet,
and therefore minimal impacts on woody cover. Finally, strong seasonal warming, as well as
herbivory and predation, have influenced both vegetation and wild mammal recovery far more
than direct human influences, such as husbandry and infrastructures. While moderating the

narrative of passive rewilding, these conclusions emphasize the need of accounting for climate
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change when studying the interplay of predators, prey and vegetation in human-dominated

landscapes.

Keywords: Mountain, Ungulate, Predation, Land-cover change, Structural Equation

Modelling, Climate change

Introduction

As a noticeable exception to the current biodiversity crisis, several mammal species
have recently recovered throughout Europe after centuries of extirpation (IPBES 2018, Martin
et al 2020, Linnell et al 2020) thanks to efficient wildlife protection policies (Loison et al 2003,
Chapron et al 2014) but also due to changes in agriculture and the resulting afforestation of
former grasslands (Austrheim et al 2011, Spitzer et al 2020). This large-scale restoration, called
hereafter ‘passive rewilding’ (Pettorelli et al 2018), divides both the academic and the
practitioner communities as to required policies. On the one hand, the expansion of top
predators (e.g. wolves and bears) in human-dominated landscapes is causing conflicts and
debate (Meuret et al 2018), and the recent increase in large herbivore populations is associated
with traffic collisions (Langbein et al 2010) and damage to forest regeneration and croplands
(Spake et al 2020). On the other hand, passive rewilding is seen as beneficial for biodiversity,
recreational activities or carbon storage (Navarro and Pereira 2012, Fernandez et al 2017).
Mountain ranges, and the European Alps particularly, exemplify this phenomenon (Ceausu et
al 2015). While enduring a strong agro-pastoral decline since World War Il (Estel et al 2015),
they harbour today Europe’s greatest diversity of wild ungulates (Linnell et al 2020). This may
have recently fostered expansion of top predators in the massif, from remnant populations that
subsisted during past extermination campaigns (Lescureux and Linnell 2010). Concurrently,
the European Alps are particularly affected by ongoing climate change, with temperature
increases predicted for the end of the century among the highest in Europe (Jacob et al 2018).

Such conjunction of climate change, agro-pastoral decline and passive rewilding is
expected to modify ecological communities (\Morel et al 2020) and to reshuffle trophic networks
(Ripple et al 2014, Perino et al 2019). The complexity of multiple drivers of change makes it
hard to understand these rearrangements, which are furthermore expected to differ spatially
with altitude, and with the environmental and land use specificities of the regions (Elsen et al
2020). For instance, livestock farming decline and local warming foster shrub encroachment of
alpine meadows (Carlson et al 2017, Filippa et al 2019), which favors shade-tolerant species

while threatening light-demanding plant communities (Niedrist et al 2009, Wehn et al 2018).
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Yet, it is not clear how these changes will impact ungulates, and in turn, whether wild herbivory
will contribute to shaping these vegetation trajectories (Loison et al 2003, Bakker et al 2016).
Likewise, milder winter conditions may foster expansion of lowland species, such as red deer
(Cervus elaphus) (Martin et al 2020), towards high altitudes. Besides, after decades in a
carnivore-free environment, ungulates are experiencing large carnivore predation again, with
possible consequences on their population dynamics, as well as on their distribution. Indeed,
predation pressure modifies prey’s ‘landscape of fear’ (Laundré et al 2001, Kuijper et al 2013,
Randon et al 2020), which leads individuals to redistribute in landscapes closer to their refuge
areas. As such, forest expansion may benefit both forest-dwelling ungulates by providing
protective cover and predators by offering shelter (Mysterud and @stbye 1999, Falcucci et al
2013). Mountains are thus expected to harbour a complex interplay between wild and domestic
herbivores, plant resources, and predators: where livestock density is reduced, grazing
competition between livestock and wild herbivores may be alleviated (Mason, Stephens et al
2014), with possible consequences on the relative availability of wild and domestic prey, hence
on their relative contribution to predator diet (Janeiro-Otero et al 2020). Moreover, changes in
climate are multi-faceted, and include increasing spring-summer temperature, advanced spring
phenology, and shorter, milder and possibly wetter winters (Vitasse et al 2021). These factors
affect plant availability, quality and biomass and, in turn, ungulates body condition,
reproductive performances and survival (Pettorelli et al 2007, Garel et al 2011, Douhard et al
2018). Several mountain ungulates, like Alpine chamois (Rupicapra rupicapra), mouflon (Ovis
gmelini musimon), or Alpine ibex (Capra ibex) also face behavioral side-effects of heatwaves
(Mason, Stephens et al 2014, Marchand et al 2015, Mason et al 2017), yet overall, the net effects
of climatic seasonal changes on mountain ungulate population dynamics and distribution

remain largely unexplored.

Despite an ever-growing body of knowledge, such a complex array of relationships
among climate change, agro-pastoral changes, and passive rewilding of large herbivores and
top predators still lacks systemic integration. These interactions have most often been explored
at small spatial scales, i.e. at the level of populations (e.g. Lovari et al 2020) or landscapes (e.g.
Carlson et al 2017), however without predation. Conversely, most large-scale studies of passive
rewilding focus on a few species at a time, like cervids (Chirichella et al 2017) and large
carnivores (Cimatti et al 2020), or have overlooked some of its drivers, such as predator-prey
relationships (Barbosa et al 2020) and climate change (Dorresteijn et al 2015, Martinez-Abrain

et al 2020; but see Roder et al 2020). Integrated studies of wildlife recovery and vegetation
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dynamics have been performed in other temperate areas (e.g. Yellowstone for wolf, Beschia et
al 2016, 2018) but rarely with more than a single species of predator and prey (Montgomery et
al 2019). Moreover, this has never been attempted in European landscapes, which have been
particularly shaped by millenia of strong human interventions. This stresses a critical need to
integrate all these elements at regional scale, so as to disentangle joint dynamics of predators,
herbivores and plant communities, while accounting for environmental and human drivers
(Dorresteijn et al 2015, Ausilio et al 2021, Vitasse et al 2021).

We addressed this challenge by deciphering the interplay between top predator
recovery, large ungulate expansions, and changes in climate, in human activities and in
vegetation distribution across the whole French Alps over two decades at the turn of the 21st
century, when concurrent changes in all these variables were rapid across all Europe (Linnell
et al. 2020). The French Alps offer the benefit for such analyses of a long history of human use,
a recent decline in agro-pastoral activities, rapid changes in climate, and of hosting large
protected areas that have likely fostered wildlife recovery. The fine-resolution monitoring of all
those potential drivers at the regional scale provides the unique opportunity for performing a
systemic analysis. Structural equation models have recently gained currency in ecology for
tackling such complex analyses (Fan et al 2016). However, they need strong a priori hypotheses
on direct and indirect relationships to depict hierarchical dependencies (Shipley 2000). Given
that the multiple environmental and socio-ecological variables considered in our model would
inevitably lead to multicollinearity, we first used a probabilistic graphical model to account for
the conditional dependencies among variables. After dropping non-dependent relationships (i.e.
conditionally independent), we used this partial correlation network combined with expert
knowledge to build the most relevant structural equation model to measure the strength of direct
and indirect paths between our set of variables. Using spatial data over two time frames (1997
and 2012) and this unique combination of undirected and directed approaches, we teased apart
the most likely causal pathways between changes in climate and land use, vegetation dynamics,
abundance of wild and domestic herbivores and wolf occupancy. More specifically, we asked:
Q1- How did passive rewilding vary across environmental and land use gradients during the
15-year period considered here?

Q2- Did shifts in wild and domestic herbivore populations contribute to explain vegetation
dynamics at the regional scale?
Q3- What are the relative contributions of climate, land use and trophic interactions in the

expansion of large herbivores and carnivores?

94



Methods
a. Study area

The French Alps covers ca. 40.500 km?, ranging from 48 m to 4809 m above sea level,
and present a large range of climatic conditions due to mixed continental, oceanic and
Mediterranean climatic influences, high landscape heterogeneity and steep altitudinal gradients.
Although a third of the French Alps is under protection (but with various restriction levels), the
whole region harbours various land uses that generally follow elevation (Crouzat et al 2015).
Urban areas are concentrated in the valley bottoms, while forests are gradually replacing former
hay meadows and terraces at mid-altitude, and upper slopes remain as summer pastures (sheep
farming in the south and cattle farming in the north), though with also some abandonment of
steeper and less accessible areas (Hinojosa et al 2016). The French Alps have maintained
economic attractivity, thanks to high employment rates in urban areas, and strong visitation
rates both in summer and winter. Tourism relies, to some extent, on the remaining tradition of
agropastoralism: although it shifted from subsistence farming to exported appellation products,
this activity keeps shaping land-use and cultural identity in many parts of the massif. French
alpine ecosystems thus remain under relatively high human pressure, with virtually no area
subtracted from direct influence. However, they are structured by strong geographical gradients,
as land use intensity decreases from North to South, and from internal to external parts of the
massif (Aubert et al 2011).

Six wild ungulate species are currently present in the French Alps: wild boar (Sus
scrofa), red deer and roe deer (Capreolus capreolus) usually occupy lower parts of the massif,
and Alpine ibex, Alpine chamois and the introduced Mediterranean mouflon rather dwell at
higher altitudes (but may occur at low altitude too). While the Eurasian lynx has recently
appeared in the region at very low frequency, the major top predator, grey wolf (Canis lupus)
recovered spectacularly throughout the region through initial migration from Italy since 1992
(Poulle et al 1997). Due to ongoing climate change, past decades have further witnessed rapid
rise in average temperatures (Vitasse et al 2021) and extreme events (Jacob et al 2018), along
with reduction in average snow depth (Mattiu et al 2021), which should all continue throughout
the century. These induce profound changes in French alpine vegetation, including shifts in
altitudinal range (Vitasse et al 2021) and composition of snowbed plant communities (Matteodo
et al 2016), greening of pastures (Carlson et al 2017) and rock areas (Choler et al 2021), and
risk increases in forests for wildfires (\Wastl et al 2012) and pest outbreaks, e.g. related to bark
beetles (Marini et al 2012).
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b. Methodological framework

Our analyses followed a 5-step procedure (flow diagram Fig. 1). First, we conducted a literature
review to pre-select the most relevant environmental and socio-ecological covariates of
wildlife, vegetation, climate and land-use changes. We also defined the reference time period
relevant for our analyses (step 1). Secondly, given some mismatches in time periods and data
resolutions, we performed specific data formatting and conducted data reduction through
principal component analyses (step 2). Thirdly, we built a mixed graphical model (Haslbeck
and Waldorp 2020) to estimate the conditional correlations between temporal trends in climate,
land use, vegetation, wild and domestic herbivores and wolves. A regularisation procedure
helped us to make the partial correlation network sparse and interpretable (Friedman et al 2007,
step 3). Then, we built on the partial correlation network and a priori knowledge to construct a
plausible structural equation model (step 4) that was further validated and refined based on

expert opinion and literature review (step 5).
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Figure 9 - The workflow of the whole analysis. Panel 1: each box relates to a specific category of variables (from
left to right: climate, human-related variables, vegetation, wild ungulates, predators, human-wildlife conflicts).
HFI: Human Footprint Index, EVI: Enhanced Vegetation Index. Panel 2: two principal components replace the
nine previous climate variables (climate box). Panel 3: green and red colors represent resp. positive and negative
correlations; line thickness correlates to their absolute value. Panel 4: arrow direction symbolizes causal path (e.g.
wolf expansion could be favored by chamois expansion). Panel 5: asterisks stand for significant SEM.

Pictograms for wild ungulates: courtesy of Christine Saint-Andrieux. Other icons: “boar” by Giuditta Valentina
Gentile, “Cow” by Hernan D. Schlosman, “Dead lamb” by Eqquindi, “forest” by Pablo Rozenberg, “Rain” by
ahmad, “Sheep” by Pariphat Sinma, “Snowflake” by AomAm, “Temperature” by MarkieAnn Packer, “Weather”
by Adrien Coquet, and “Wolf” by Ashley Ma, m. turan ercan and Norbert Kucsera, all from thenounproject.com.
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-Step 1 - Preselecting variables

We pooled a set of predictors assumed to represent important features for understanding

passive rewilding in the French Alps (Fig. 1). We ended up with 6 categories of variables:

climate change, anthropogenic activities, vegetation dynamics, wild ungulates, predators and

human-wildlife conflicts. For each of these features, we mined the literature and existing data

to best represent their recent past dynamics (Table 1).
Given that livestock data were available only for 1996 to 1997 and 2012 to 2014

(depending on location), we restricted the analysis to these two time-periods (hereafter called

P1 and P2). All other data were selected to match these time intervals as closely as possible,

and averaged across consecutive years to compensate possible interannual variability (Table 1).

2. Summer mean T°

3. Autumn mean T°

4. Winter mean T°

5. Spring total precipitations
(Prec)

6. Summer total Prec
7. Autumn total Prec
8. Winter total Prec
9. Snow Cover
(SCD)

Duration

Category Variable Periods Rationale
Climate 1. Spring mean temperatures | P1: 1995-1997 | Seasonal temperatures and precipitations,
variables (T°) P2:2011-2013 | complemented by yearly snow cover

duration, represent the changing climate
conditions in the French Alps (Gobiet et
al 2014).

Origin of data: CHELSA TimeSeries
(Karger et al 2017).

14. Spring mean Enhanced
Vegetation Index (EVI)
15. Summer maximum EVI

Anthropogenic | Yearly density of metabolic | 10.11. P1: | Yearly density of metabolic biomass
variables biomass (“density”) 1996 to 1997, | (10.11., see Supporting information S1a)
10. Sheeps-Goats density P2: 2012 to | aimsto reflect herbivory pressure for each
11. Cows-Horses density 2014 livestock species (Austrheim et al 2011).
12. Human Footprint Index [ 12. P1: 1993, | We estimated it for high-altitude summer
(HFI) P2: 2009 pastures only.
HFlI  (12) reflects the human
appropriation of the landscape.
Origin of data: Pastoral survey (10. 11.),
Venter et al 2016 (12.).
Vegetation 13. Forest cover P1:2000-2002 | Canopy coverage  reflects  forest

P2:2012-2014

protection provided to ungulates and
predators (Falcucci et al 2013, Chirichella
et al 2017). Spring and summer values of
EVI (14.15.) represent fodder quality
(Villamuelas et al 2016) and quantity
(Garel et al 2011), respectively.

Origin of data: MODIS.

Wild ungulates

Yearly density of metabolic
biomass (“density”)

16. Red Deer density

17. Wild Boar density

18. Roe Deer density

16. P1: 1999,
P2: 2014

17. P1: 1996-
1997, 2012-
2014

Computed from estimated densities
(derived from counts or hunting bags),
body mass, and yearly duration of
herbivory (see details in Supporting
information Sla), as for livestock.
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19. Mouflon density
20. lbex density
21. Chamois density

18. P1: 1993,
P2: 2007

19.20.21. PL:
1993, P2: 2010

Origin of data: French Office of
Biodiversity, local hunting federations,
MODIS.

Predators

22. Wolf occupancy

P1:1996-1997
P2:2012-2014

Modeled wolf occupancy quantified the
carnivore’s probability of presence while
accounting for imperfect detection.
Origin of data: Louvrier et al 2018.

Human-wildlife
conflicts

23. Wolf attacks on livestock

P2: 2012-2014
(sum)

The number of wolf attacks on livestock
includes all attacks where the predator

could not be ruled out.
Origin of data: GeoLoup database.

Table 1 - Six main features (“categories”) were deemed as related in the study area. Accordingly, we selected 23
variables available within the study period. Year intervals correspond to interannual means, unless opposite is
specified.

-Step 2 - Data formatting

The original resolution slightly differed among the selected variables, ranging from a
10 km-grid (wolf occupancy) to precise polygons (wild ungulates density). The final, common
resolution had to ensure relevance for large-scale biological processes (e.g. predation) while
accounting for high heterogeneity in our study area (Thierry and Rogers 2020). We handled
this trade-off by keeping the intermediate resolution of 1 km all along our analyses. Wolf
occupancy data were downscaled at such resolution by subdividing 10 km-values in 100
identical neighbouring pixels. All variables were then spatialized at 1 km (through averaging),
matching the grid of wolf occupancy. At this point, metabolic biomass was summed over all
pixels for both wild and domestic ungulates, and multiplied by the relative contribution of
woody and herbaceous fractions to their mean diet, to gain insight over the regional shift in
herbivory pressure (see details in Supporting information S1b).

To analyse the interplay between the temporal dynamics of all features, we then
subtracted, for each variable, their value between P2 and P1 -except for seasonal precipitation
(for which a log-response ratio was more appropriate) and wolf attacks (for which values were
lacking in P1, and was assumed negligible).

Finally, since the climatic variables were strongly collinear, which could have
introduced biases in further analyses (Groshois et al 2008), we used a Principal Component
Analysis (PCA) to reduce their dimensionality. We kept the first two axes that explained
72.52% of the overall variation in data (see Supporting information S2 for details).

-Step 3 - Partial correlation network to keep independent potential links

We used a probabilistic graphical model to infer the conditional dependencies between

the 16 variables, which could in theory yield to 120 potential links. Based on graph theory,
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graphical models compute a sparse precision matrix by applying a lasso penalty to a set of
normally-distributed variables (Friedman et al 2007). The resulting matrix’s coefficients
quantify the partial correlations between each pair of variables (everything else being equal),
then displayed as edges on a partial correlation network.

The counting of wolf attacks, which was not normally distributed, was considered to fit
a Poisson-distribution in the Mixed Graphical Model (MGM) (Yang et al 2014). All other
variables were considered as Gaussian, after we corrected their distribution by a non-
paranormal transformation (NPN) (Liu et al 2009). We used an optimised penalty parameter A
to ensure the sparsity of the final matrix.

We also performed a sensitivity analysis to check how residual spatial autocorrelation
could influence the robustness of model inferences: the MGM was rerun on random pixel
samples (Haslbeck & Waldorp 2020), ranging from 95% to 5% of the total amount of pixels.
Thus, we could assess the number of correlations remaining with decreasing amounts of data,
together with their similarity to correlation values of the full dataset.

-Step 4 - From partial correlations to causal and residual relationships

Through these graphical models, we obtained two undirected partial networks that
mapped the codependencies between our variables. To gain a better understanding of our
system and its underlying pathways, we distinguished between “causal” (i.e., biologically
explainable) and “residual” (i.e., fortuitous and/or unexpected) relationships. To do so, we
reviewed the hypotheses found in the literature to construct a theoretical, directed framework
of causal chains (figure 1). Variations in climate- and anthropogenic variables were
hypothesized as the primary drivers of all other dynamics, while vegetation, predators and wild
ungulates would be drivers of one another. Partial correlations that we were not able to explain
from known mechanisms were set to residual. All partial correlations were thus classified
following this rule (see detailed hypotheses in Supporting information S3). Only predators and
wild ungulates were connected by a two-way causal relationship: depending on their sign,
partial correlations were directed as prey-to-predator (positive value) or predator-to-prey
relationships (negative value). To avoid circularity in causal chains, we assumed no such
feedback in the vegetation-ungulates relationship, positing that forage availability determined
herbivore distribution more than the opposite; this seems a reasonable hypothesis, given the
relatively low body sizes in the wild ungulate community.

-Step 5 - Structural equation modelling

From step 4, we built a Structural Equation Model (SEM) to test the multiple directed

relationships (Grace et al 2015), following the causal diagram shown in Figure 1. We used a
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piecewise rather than a standard SEM, since it allows including non-gaussian linear models
(e.g. Poisson for count data such as wolf attacks), and minimizes the risk of propagating errors
within the model (Grace et al 2015). We used linear regressions to represent each “causal”
relationship, except for wolf attacks where a generalized linear model was required (Poisson
family). “Residual” relationships were included as “correlated errors”.

A first SEM (round 1) was launched using only MGM-derived hypotheses. However,
this initial set of structural equations and correlated errors was not significantly supported by
data, as indicated by a global model p-value of 0. Hence, we refined it by adding relationships
pointed by SEM as missing (round 2), until its architecture as a whole reached significance. To
make sure that all links were supported by data, and to improve model parsimony as estimated
by BIC, we then simplified its architecture by toggling non-significant hypotheses to correlated
errors only (round 3).

All statistical analyses were performed with R software 4.0.3 (R Core Team 2020), using
packages ‘raster’ for spatial data processing (Hijmans 2020), ‘FactoMineR’ for PCA (Lé et al
2008), ‘huge’ for NPN transformation (Zhao et al 2012), ‘mgm’ for MGM (Haslbeck and
Waldorp 2020) and ‘piecewiseSEM’ for SEM (Lefcheck 2016).

Results

The regularisation procedure of the graphical model kept 99 non-independent
relationships (over the 120 possible) between our set of variables (see detail in Supporting
information S6 and S7). The architecture of causal pathways postulated between variable
categories (figure 1) was significantly supported by data (figure 2, Supporting information S8).
Nearly all SEM effects matched the sign predicted by MGM, except for three EVI-climate
relationships that all turned positive in the SEM (spring EVI with climate PCA axes 1 and 2,
summer EVI with PCA axis 2). Finally, the proportion of explained variance, assessed by
individual R?, was highly heterogeneous among response variables--ranging from null to 0.34
(table 2).

Response variable | R2

Wolf attacks 0.34

Wolf occupancy 0.10

Ibex density 0.03

Chamois density 0.04

Red Deer density | 0.07
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Table 2 - Values of R?, calculated with method ‘nagelkerke’ for wolf attacks only.

Roe Deer density | 0.18
Mouflon density 0.00
Wild Boar density | 0.11
Spring EVI 0.03
Summer EVI 0.22
Forest cover 0.20

We computed net effect sizes by adding standard estimates of all relationships binding

one category’s variables to the other’s. Such estimates varied by up to 3 orders of magnitude

between the strongest and the weakest effect of linear models (figure 2a).
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Figure 2 - SEM pathways, with values indicating (a) standard estimates of linear models, (b) non-standard
estimates of the generalized linear model (Poisson family). Plain arrows: positive effects, dotted arrows: negative
effects. Arrow width is proportional to effect size. Pie charts on (a) represent the share of p-values (dark grey:
<0.001, medium grey: 0.01-0.001, light grey: 0.01-0.05) among the number of significant relationships (in white);
for (b) all p-values are <0.001. Wild ungulates species in (a) are distinguished according to the direction of their
causal relationship to wolf occupancy. Pictogram credits as for figure 1.

As two variables from a single category can exert opposite effects on a third variable,

net effects shown here may be weak because of a compensation between strong antagonistic

predictors. This led us to distinguishing positive from negative effects at the variable level

(“direct effects”). Furthermore, SEM offers the opportunity to explore causal chains, by

101



following statistical paths from category to category. Thus, we multiplied these category-to-

category effects successively to obtain indirect pathway coefficients (“indirect effects”).

a) Can we detect passive rewilding over a 15-year period and across spatial gradients?

All wildlife-related variables (wolf occupancy and attacks, wild ungulate biomass),
increased significantly across the study area, while trends in vegetation and anthropogenic
variables proved more heterogeneous.

Between 1996 and 2012, the total biomass of all wild ungulates increased due to their
spatial expansion in most of the French Alps (figure 3, Supporting information S4). However,
the distribution structure varied considerably between mountain species. Ibex and mouflon are
restricted to small patches while the increase in lowland species (e.g. roe deer, red deer, and
wild boar) is almost ubiquitous (Supporting information S5). Simultaneously, the average value
of wolf occupancy across all pixels was multiplied by 8.9 (figure 2, Supporting information
S4), and increased throughout the French Alps, notably in their southernmost portion
(Supporting information S5) where the highest values of wolf attacks on livestock were

recorded between 2012 and 2014 (Supporting information S5).
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Figure 3 - Mean change from period 1 (P1) to period 2 (P2), across all non-NA pixels, for the 23 initial variables.
From top to bottom, left to right: climate variables (3 panels), anthropogenic variables (2 panels), vegetation (2

panels), wild ungulates (1 panel), predators (1 panel), human-wildlife conflicts (1 panel). Error bars show
confidence interval at 95%.

At the same time, mean temperatures increased for all seasons (but winter) by 0.60 to
1.1 °C, while mean snow cover duration decreased by 6.93 days/year (figure 3). Accordingly,
both PCA axes matched increasing seasonal temperatures (see Supporting information S2): axis

1 reflected stronger increases in summer vs. spring temperatures (high and low axis values,
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respectively), and axis 2 stronger increases in autumn temperatures vs. decreases in snow cover
duration. Axis values were distributed along geographical gradients, decreasing from SE to NW
(axis 1) or from low to high altitudes (axis 2) (see rasters in Supporting information S5).
Vegetation variables showed more contrasted tendencies. Across the two time periods,
the average forest cover increased by 1.08% (figure 3), whereas spring and summer EVI
declined--by respectively 121 and 141 units on average (Supporting information S4). However,
canopy cover and summer EVI displayed similar geographic trends with an increase in the
southern part of the massif and a decrease in the north. Conversely, change in spring EVI was
very heterogeneous, without a clear geographical pattern (Supporting information S5).
Meanwhile, the average human footprint index increased by 11% (figure 3, Supporting
information S4). Its high-altitude increase was parallelled by a decreasing trend at lower altitude

(Supporting information S5).

b) How do shifts in wild and domestic herbivore populations influence vegetation dynamics at

the regional scale?

Biomass of wild and domestic ungulates showed significant but opposite trends
throughout the French Alps, however with no clear effect on the share of each vegetal fraction
in their diet. Reciprocally, they proved to correlate with the change in vegetation variables, as
measured by the SEM.

Despite local increases in cattle density, regional livestock biomass declined by 5.2%
(figure 4a) due to a strong decrease in sheep density (figure 3, Supporting information S4);
hence, their share in total herbivore biomass dropped from 81% to 67%, while wild ungulates’
share increased accordingly. Most pixels (86 to 92%) across the whole French Alps displayed
null values for both cattle and sheep (Supporting information S5). After accounting for each
species’ diet, the estimated proportions of woody and herbaceous parts in ingested biomass
remained constant across ungulates (whether wild or domestic) between P1 and P2, and
dominated by grasses at a 3:1 ratio (figure 4b).

In the graphical model, vegetation variables were involved in 16 partial correlations
with wild ungulate species (among which 10 were positive), and 3 with domestic ungulates (all
negative). In SEM, they were all confirmed as explanatory variables of changes in wild ungulate

density, and as response variables of changes in livestock density (figure 5).
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Figure 3 - Regional change in (a) yearly metabolic biomass of ungulates (megatons.day), summed over all 1 km-
pixels; (b) shares of ingested vegetal fractions, expressed in % of previous ungulate biomass (domestic and wild
together). Period 1: 1995-1997, Period 2: 2012-2014. Wild boar was excluded from (b) because of its omnivorous
diet. Error bars match 2.5% and 97.5% percentiles across multiple samplings in biomass per pixel; see Supporting
information S1 for details in calculation.

¢) What are the main direct and indirect drivers of passive rewilding in the French Alps?

For all models, climate variables appeared to exert the strongest effect on other
categories (especially on vegetation), while anthropogenic variables were among the weakest
(figure 5, Supporting information S9).

Both direct and indirect effects confirm this predominance of climate predictors for
explaining ungulates and wolf expansion between P1 and P2. The direct effects on the wild
ungulate variables further reveal an offset between vegetation variables: spring EVI and forest
cover have opposite effects, respectively negative and positive, on most ungulate species (figure
5a). Thus, vegetation ranks as the second strongest predictor of ungulate expansion—after
climate. Axis 2 of climate PCA, and HFI, also induce contrasted effects depending on the
ungulate species.

All species of wild ungulates correlate with wolf occupancy, and their increase in
biomass stands as its second strongest driver after climate (figures 5b, 5c); half of them are
confirmed as predictors of wolf expansion (positive relationship), and half as its response
(negative). They show equal importance for wolf attacks, although a different array of species
affect it positively, and only two negatively. Forest cover and HFI relate positively, yet more

weakly, to all predator-related variables--whereas livestock variables show contrasted effects
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on predator expansion (positive) and attacks (negative). To a lesser extent, human-related
variables affected it as well, both negatively (livestock) and positively (HFI).

Indirect effects consistently lag behind direct effects, although revealing hidden
influences of climate on ungulates and predators. These mainly act through vegetation, since it

stands under strong, positive influence by climate PCA axes (figure 5d).
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Figure 5 - Direct and indirect SEM effects of each variable on (a) wild ungulates, (b) wolf occupancy, (c) wolf
attacks, (d) vegetation. Dashed lines represent values of net effects, as displayed on figure 4. For (a) and (d),
estimates are pooled, so that each predictor can have both positive and negative effects, depending on the response
variable. Predictors lacking in the legend are not affecting any variable in the category.
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Discussion

We unravelled trends and possible causal drivers of passive rewilding at the regional
scale by combining a graphical model approach to data and hypotheses-driven structural
equation models. With our compilation of heterogeneous data, we revealed temporal trends and
spatial gradients across multiple environmental, biotic and anthropogenic variables at the level
of the entire French Alps. More specifically, we showed that at regional scale wild ungulate
and wolf ranges expanded dramatically over the studied 15 year period, as compared to the
disparate trends in forest cover and livestock density. Using state-of-the-art statistical
approaches, our results demonstrate a tight link between the variation of forest cover, wild
ungulates and wolf extent. Climate trends appeared to have driven these changes in the
ecosystem to a greater degree than human activities.

Several finer-scale patterns deserve, however, further examination. Hereafter, we build
upon intrinsic trends for individual variables and their interrelationships to shed light upon

trophic links in this multi-trophic regional system.

Contrasted trends for a “passive rewilding”

Our analyses confirm the earlier observation of a steady increase of wild mammal
biomass and occupancy across the French Alps (Chapron et al 2014, Linnell et al 2020). While
this change occurred within a relatively short timespan in regard to these species’ ecology (but
see Forsyth and Caley 2006), the vast geographical extent of our dataset provides confidence
as to its robustness to spatial heterogeneity. It reflects both population growth and expansion,
following reintroductions and upwards expansion for ungulates (Buntgen et al 2017, Brambilla
et al 2020), and spontaneous recolonisation for wolf (Louvrier et al 2018), which is pervasive
across almost all the European Alps (Lovari et al 2020). Unexpectedly, our structural equation
model reveals climate change as the main driver of this passive rewilding. Red deer and the
three mountain ungulates suffered from changing climate, namely from snow cover reduction
(PCA axis 2). This is contrary to expectations, since they grow fat reserves to face harsh winters
(“capital breeder” behaviour, Johnson 2006) and could thus benefit from milder conditions, e.g.
through improved survival (Jacobson et al 2004) or extended access to high-quality feed (Garel
et al 2011). However, advanced snow melt at higher altitudes may also have prevented the
progressive onset of high-quality feed in the early growing season (see Mysterud et al 2001 for
red deer in Norway), causing a mismatch with timing of births (e.g. for chamois, see Lovari et
al 2020). Alternatively, insufficient snow cover could favor dry soil conditions, thus impeding

vegetation growth later on (Blntgen et al 2013).
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Conversely, both the large predator (wolf) and two wild ungulates (roe deer and wild
boar) benefited from warmer temperatures and reduced snow cover. Milder conditions directly
allowed them to expand and establish new populations at higher altitudes (Okarma 1995,
Corlatti et al 2019). Increased canopy cover and vegetation productivity, at least at low
altitudes, appeared to have also contributed to their expansion, as has been shown locally e.g.
for wild ungulates (Espunyes, Lurgi et al 2019, Mason et al 2017) and for wolf (Falcucci et al
2013). Trends in other vegetation variables are more equivocal: although climate was their main
driver as well, they showed strong spatial heterogeneity in their variations. Although increasing
at lower elevations thanks to --here unmeasured-- land use changes (see Gehrig-Fasel et al 2007
for Switzerland) and possibly to milder growing conditions (Filippa et al 2019), forest cover
dropped at higher altitude, contrary to expectations of upward shift in treeline (Cudlin et al
2017). So did seasonal EVIs, which declined throughout the massif instead of greening with
snow cover reduction (Choler et al 2015). This may relate to other, unmeasured factors
interfering with EVI, such as plant community composition and vegetation architecture
(Pettorelli et al 2005), or greater drought sensitivity (Francon et al 2020); alternatively, pooling
together forest- and non-forest pixels blurred the EVI signal (Carlson et al 2017).

While human activities can affect both wildlife (e.g. wolf: Behr et al 2017, Ausilio et al
2021), livestock-wildlife competition (La Morgia and Bassano 2009, Mason et al 2014) and
vegetation dynamics (e.g. shrub encroachment: Pellissier et al 2012, Carlson et al 2017), these
variables hardly contributed to explain passive rewilding here. This may, in part, stem from
their small magnitude and non-uniform trends: sheep density decreased in most locations, cattle
density remained steady everywhere, and the Human Footprint Index (HFI) increased most at
high elevations while dropping at lower altitudes. Although local patterns of land abandonment
are known as complex (Cocca et al 2012, Hinojosa et al 2016), we expected forest recovery to
follow pastoral decline (Gellrich et al 2007, Carlson et al 2017). However, livestock density
and HFI were probably not enough to reflect some key human influences, such as wolf culling
(Fernandez-Gil et al 2016), shrub clearing (Komac et al 2013), or hunting intensity (Mysterud
et al 2020). HFI values are further known as conservative estimates of human pressure (\Venter
et al 2016), and do not account for direct interference by human activities (Nickel et al 2020).
Besides, our data may have failed to capture an existing effect because of a scale and/or date
mismatch between livestock biomass and other variables (Behr et al 2017). Alternatively, our
results may reflect real tolerance of wild mammals to moderate human presence and
infrastructures, as sometimes attested for wolves (Llaneza et al 2012) and cervids (Acevedo et

al 2005). Such habituation may either stem from positive side-effects of human features, such
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as shielding prey from predation (Berger 2007) and offering of unintended food subsidies
(Ciucci et al 1997), or from the parallel increase in forest cover, that provides shelter from
human disturbance (Nickel et al 2020).

In any case, contrary to a baseline hypothesis of “passive rewilding” (Navarro and
Pereira 2012, Martinez-Abrain et al 2020), the detected rise in herbivore and carnivore
populations cannot be attributed to the (single) decline of human activities or presence. The
heterogeneous context of the French Alps, as the remaining human presence and observed
predominance of climate change effects, hence call for more complex narratives (Dorresteijn et
al 2015, Speed et al 2019, Linnell et al 2020).

The shift in the herbivore guild did not shape vegetation dynamics

The large increase in wild ungulate densities over the study period drove a significant
increase in total ungulate biomass across the French Alps, concurrent with the overall decline
in livestock density which has contracted to smaller, densely stocked areas. Among various
drivers (Milner et al 2006), this compensation may partly stem from shrub encroachment on
alpine meadows (Carlson et al 2017) benefitting wild more than domestic ungulates, because
of their lesser dependence on herbaceous vegetation (Espunyes et al 2019). Altogether, this
suggests a stronger pressure of domestic than wild ungulates on vegetation succession, at least
in summer pastures. Yet we might have underestimated metabolic biomass of wild ungulates,
due to our conservative choices for calculation (see discussion in Supporting information S1).
To gain further insight into their respective impacts, we had to account for each species’ diet
(Augustine and McNaughton 1998), ranging from grass dominance (grazer diet) to tree and
shrub-rich composition (browser) (Spitzer et al 2020): this proved proportions of herbaceous
and woody plants within ingested biomass to remain at a constant 3:1 ratio at the regional scale.
Consequently, the shifting composition of the herbivore guild hardly resulted in any change in
calculated ungulate mean selectivity at the regional scale, and remained dominated by a grazer
diet. In other terms, changes in browsing and grazing pressures--if any occurred--were unlikely
to affect vegetation succession over the French Alps: contrary to past conjectures (Loison et al
2003, Espunyes et al 2019), the expansion of wild browsers (or intermediate feeders) was not
sufficient to offset shrub encroachment, perhaps owing to their small size, selective diet and
low density. This gives credit to our hypothesis of a negligible herbivore-vegetation feedback
in the SEM architecture, as suggested e.g. for mountain ungulates by local dietary (Redjad] et
al 2014) and habitat selection studies (Darmon et al 2012).
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However, these region-wide trends probably hide finer-scale patterns of herbivory,
which may have increased locally with increasing ungulate diversity (Ritchie and OIff 1999).
Indeed, wild herbivores can affect plant succession (Bakker et al 2016) and vegetation
greenness (Barbosa et al 2019), although with great variability depending on slope, past
management and plant community (Erschbamer et al 2003, Schutz et al 2003). Variable
browsing damage to forestry, as increasingly reported in the French Alps, exemplifies such
context-dependent effects (Spake et al 2020). However, neither our spatial resolution nor our
aggregated variables allowed us to capture these effects. Some of them may explain negative
relationships in the SEM between wild ungulates and vegetation (see Supporting information
S3). Increasing complexity in ungulate communities, as here, may further induce competition
between sympatric species sharing a common diet (Apollonio et al 2017), like favoring red deer
at the expense of ibex (Anderwald et al 2015), roe deer (Chirichella et al 2017) or chamois
(Corlatti et al 2019). While we could not assess such bidirectional relations through the SEM
causal architecture, our graphical model showed significant pairwise interactions between all
species of wild ungulates, which would deserve deeper analyses. Finally, wolf arrival probably
induced further fine-scale heterogeneity into herbivory patterns, owing to the predator-induced
‘landscape of fear’ (Laundré et al 2001, Kuijper et al 2013).

Wolves and ungulates: predation patterns at a regional scale

Increasing abundances of all wild ungulate species correlated with the rise in wolf
occupancy. All of them can be part of the carnivore’s diet (Palmegiani et al 2013, Stahlberg et
al 2017), wolf being a species with a large diet flexibility depending on prey availability and
vulnerability within its range. Some prey species (chamois, mouflon, roe deer) were here
confirmed as predictors of wolf occupancy, suggesting that their own extension fostered the
predator’s rise. Other studies in Europe indeed have shown wild prey abundance to contribute
to wolf colonization more than other environmental factors, e.g. in Spain (Llaneza et al 2012)
and in Switzerland (Roder et al 2020). The other wild ungulates (red deer, wild boar, ibex) were
negatively correlated in our analyses to wolf’s expansion. However, neither ibex nor wild boar
are known to dominate wolf’s diet in the French Alps, making a limitation of their population
growth by predation rather improbable. Hence, this pattern may relate to some external,
uncontrolled driver, or to the coincidence of uncorrelated range expansions (e.g. for
recolonizing wolves and reintroduced ibex). Furthermore, while top-down limiting effects on
herbivores can be expected in ecosystems where large predators are at relatively high density

(Martin et al 2020), they should be weaker in human-dominated landscapes where humans tend
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to limit predator numbers (Kuijper et al 2016, Ciucci et al 2020), as here. Finally, when prey
population dynamics show density-dependence, --e.g. where ungulates have become abundant
in the Alps (eg. Toigo et al 2002 for ibex and Garel et al 2011 for chamois)-- the impact of
predation may be complicated by compensatory mortality (Randon et al 2020). We thus stress
the need for investigating further the complex predator-prey interactions between wolf and its
guild of prey, at low and high density respectively, accounting for environmental and human
land use gradients in the French Alps. Besides fodder availability (IMelis et al 2009), predation
impact may also vary with numerous interacting drivers, such as winter harshness (Okarma et
al 1995), or sympatry with other predators (Bassi et al 2020). In any case, we demonstrated here
a clear correlation between wolf extent and its wild prey at the regional scale, rarely attested at
such scale in human-dominated landscapes. We call, however, for future fine-scale studies to
explore how predation mechanisms, whether direct or indirect, may underlie these correlations
in the French Alps.

Likewise, analysing possible drivers of wolf attacks on livestock requires caution,
considering their multifactorial origin (Meuret et al 2018, Wilkinson et al 2020). Climate was
the strongest predictor of numbers of attacks, however possibly for non-causal reasons: PCA
axes overlapped with the wolf recolonization gradient from southeast to northwest. Changes in
wild ungulates metabolic biomass were the second strongest predictors of wolf attacks on
livestock, either positive or negative depending on prey species. Their positive relationship with
deer and chamois biomass may arise from “apparent competition” between those species and
livestock (Holt 1977): higher prey abundance would favor increase in wolf numbers, hence
provoking more attacks on livestock (\Wilkinson et al 2020). Conversely, predation shift could
explain negative relationships with wild boar and mouflon, e.g. if their accessibility as prey
overpass livestock’s (Janeiro-Otero et al 2020, Ciucci et al 2020). It is, however, difficult to
discriminate such effects from fortuitous correlations, due e.g. to simultaneous range
expansions of both prey and predator species along spatial gradients. Forest extent was
correlated with an increase of attack frequency, in agreement with former findings (\Wilkinson
et al 2020). Finally, livestock variables showed a slight, negative correlation with wolf attacks,
which conversely were favored by change in HFI. Neither trend finds direct explanation under
our causal framework, again suggesting non-causal correlation due to underlying spatial
gradients e.g. in herd guarding practices.

Surprisingly, the weakest of all predictors is wolf occupancy itself. As expected it was
however positively correlated with attack frequency; this, together with possible bias in this

data (which were available in P2 only), again forces prudence while interpreting this result.
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Limitations of the modelling approach

The MGM sensitivity analysis provides insights as to inner limitations of our spatial
approach. Indeed, the number of detected correlations proved to vary conditionally to the
amount of input data in the model, and presented non-negligible variability (as shown by error
bars) for a constant amount. This reveals inevitable spatial autocorrelation in our dataset, which
was expected due to the strong spatial structure of our variables (like wolf occupancy).
However, we can assume that this did not alter our conclusions, as the MGM kept detecting
steady amounts of relationships up to ca. 75% of pixel removal. Finally, to verify spatial
robustness of our findings, we applied our modelling framework at the resolution of wolf
occupancy data (10 km); this resulted in qualitatively comparable outcomes (see details in
Supporting information S3 and S6-S10).

Further caution is needed towards causality of our SEM assumptions. Indeed, as
suggested earlier, some relationships may partly derive from non-causal coincidences (Grosbhois
et al 2008): the geographical gradient on the first axis coincides with the predator’s colonization
trajectory from the Italian border (Louvrier et al 2018), so that its disproportionate effects on
wolf attacks cannot be fully interpreted in biological terms. Conversely, our SEM confirmed
the significance of some unexpected relationships (e.g. wolf attacks and spring EVI), which
ended up as causal pathways: besides lacking variables, linear relationships may have failed to
capture the complexity of ongoing phenomena, thus requiring further investigation.
Heterogeneous R2 values give more confidence in the response of vegetation variables, than of
the biomass of some ungulate species (especially mouflon). Finally, despite non-paranormal
transformation, some variables entered MGM without satisfying gaussian distribution; yet this
is unlikely to have affected final results, since SEM ended in consistent and significant outputs,

while relying on the same data as the graphical model.

Conclusion

We disentangled drivers of rewilding trends at a regional scale. Climate change over 15
years in the French Alps exceeded, by far, human footprint and livestock as predictors of
wildlife recovery and vegetation succession—challenging the basis of the passive rewilding
hypothesis. Increasing wild ungulate populations did not reduce shrub encroachment over the
French Alps. Finally, predation by wolves proved to interact with wild prey expansion, however

without clear outcomes on incidence of livestock attacks. All these effects require further
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investigation, by analysing more in depth the relationships between herbivory and predation

patterns across the diversity of environmental and anthropogenic gradients found in the Alps.
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Supplementary Material
S1 - Calculation of metabolic biomass and mean diet for wild and domestic ungulates.
-Sla - Yearly density of metabolic biomass

Metabolic biomass amounts to the number of individuals multiplied by their body mass
(to the power of %). It provides information on ungulates’ herbivory pressure and energetic
requirements transfer, and is thus preferable to a simple measure of abundance in a multi-
specific context (Austrheim et al 2011, Speed et al 2019).

We treated domestic and wild ungulates differently. Indeed, domestic ungulates only
graze on pastures for summer months, while wild ungulates feed there throughout the year. In
order to compare grazing pressure among species, we thus multiplied their metabolic biomass
by their annual duration of herbivory (expressed in days).

Finally, wild ungulates are counted over much larger areas (34 kmz2 on average) than the
pastoral units where domestic ungulates graze (2.3 km2 on average). In order to obtain
comparable values (brought to the same unit of area), we divided each species’ yearly metabolic
biomass (YMB) by the area of each base polygon--resulting in a density of YMB (DY MB) per
unit area, expressed in kg.day.m.

Depending on ungulate type, and the origin of the abundance data, DYMB components
were estimated as follows:

« Wild ungulates

i) Number of individuals

We first distinguished the different wild species, depending on how their initial
abundance had been assessed (i.e. by direct counts or hunting records):

- Species subject to counting (Ibex, Chamois, Mouflon):

The numbers assessed by field counts are notoriously underestimated, due to the
difficulty of distinguishing and counting ungulates in their natural habitat (Largo et al 2008,
Houssin etal 1994, Loison et al 2006). To correct for this bias, we divided the reported numbers
by the probability of detecting these species (Roder et al 2020), estimated by a review of
literature values and local surveys. Their median, equal to 0.43, was assumed invariant between
P1 and P2 in the absence of additional information.

-Species not subject to counting (Red Deer, Roe Deer, Wild Boar):

The hunting tables were used to estimate the number of harvested animals, by
municipality (Roe Deer, Wild Boar) or by management unit (Red Deer). Assuming that hunting
pressure remained constant between P1 and P2, we used these hunting bags to estimate the

actual numbers of individuals. For this purpose, without information on real harvest rates, we
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made the conservative assumption that the annual increase in populations was entirely harvested
by hunters. Then, we estimated minimum values for the numbers of these ungulates, by dividing
reported hunting bags by the asymptotic annual growth rate A (minus 1). The latter was
evaluated in such a way as to avoid any risk of overestimating the numbers, i.e. by retaining the
maximum value identified in the literature: 1.44 for Roe Deer (Nilsen et al 2009), 2.1 for Wild
Boar (Keuling et al 2013), 1.35 for Red Deer (Milner et al 2006).

i) Body mass

Body mass varies not only between species, but also according to age class and sex of
the individuals (Gaillard et al 2000). In the French Alps, body mass records have been compiled
for each hunted species of wild ungulate by sex and age class. We calculated, for each species
(except for Ibex that is not hunted), an average body mass value from an estimate of its sex ratio
(randomly taken in 0.4-0.6), its age pyramid (shares of each age class randomly taken in 0.2-
0.6 and summing to 1), and the average of the body masses taken from all the small massifs
covered by the dataset (as detailed in Table S1A-1). These calculations were completed for the
Ibex, based on biometric data collected in the Bargy and Belledonne massifs (Marchand et al
2017).

Species | Mean body mass (£SD) per age class (kg)

Ibex F-Ad: 41.2 (x 7.33), F-SubAd: 27.7 (+ 6.62), F-Juv: 17.7 (£ 3.90), M-Ad: 77.9 (=
13.8), M-SubAd: 46.2 (£ 15.4), M-Juv: 17.7 (+ 4.31).

Red Deer | F-Ad: 97.1 (+ 5.54), F-SubAd: 78.1 (+ 5.60), F-Juv: 51.7 (+ 1.87), M-Ad: 152.0 (£
9.92), M-SubAd: 94.4 (x 11.9), M-Juv: 56.0 (+ 4.87).

Chamois | F-Ad: 28.4 (+ 2.11), F-SubAd: 21.1 (+ 1.96), F-Juv: 13.9 (+ 1.61), M-Ad: 33.5 (+
2.03), M-SubAd: 20.9 (+ 1.38), M-Juv: 14.6 (+ 0.729).

Roe Deer | F-Ad: 21.4 (+ 0.979), F-Juv: 13.7 (= 0.565), M-Ad: 22.7 (+ 0.376), M-Juv: 13.9 (£
0.572).

Mouflon | F-Ad: 28.5 (x 4.72), F-SubAd: 22.5 (£ 2.43), F-Juv: 17.8 (= 1.33), M-Ad: 40.2 (=
6.01), M-SubAd: 28.2 (+ 3.39), M-Juv: 16.4 (+ 0.729).

Wild F-Ad: 68.4 (+ 4.15), F-SubAd: 49.4 (+ 2.50), F-Juv: 25.9 (+ 1.06), M-Ad: 84.6 (+
Boar 6.85), M-SubAd: 53.0 (+ 4.64), M-Juv: 25.6 (+ 1.81).

Table S1A-1 - Mean body mass values for each age class. F: female, M: male, Ad: adult, SubAd:
subadult, Juv: juvenile. SD: standard deviation. Mean and SD values were computed over all
populations monitored by the French Office of Biodiversity in the French Alps (except for lIbex with
two massifs only).
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To represent the uncertainty in the estimation of the parameters (detection probability,
sex ratio, age pyramid), all were sampled by repeated draws within a range of values considered
credible given the literature. The number of individuals and body mass were then multiplied to
obtain a mean metabolic biomass value.

iii) Duration of herbivory

Wild ungulates are present throughout the year in their area of distribution, but their
herbivory intensity is not constant from one day to the next, and varies e.g. with the productivity
of the vegetation (lower in winter, higher in summer). Therefore, their annual duration of
herbivory cannot be taken equal to 365 days. To account for this heterogeneity, we calculated,
for each pixel and for each 15-day period, the ratio between the average NDVI of this period
and the annual maximum NDVI; then we added the duration of each two-week period, weighted
by the ratio values obtained, in order to evaluate the "effective” duration of herbivory.

The DYMB of wild ungulates is derived from the product of this duration and the
metabolic biomass obtained earlier.

o Domestic ungulates

i) Number of individuals

The number of livestock is provided by the Pastoral Survey on July 15th, which prevents
the risk of double counting (Dobremez et al 2016). We took this value for each species present
on the massif (cows, sheep, goats, horses). Among the entities identified by the Pastoral Survey,
only the "pastoral units" (grazed in summer) were taken into account, due to the impossibility
of accurately estimating the numbers and duration of herbivory on the "pastoral areas" of lower
altitude (rangelands frequented off-season).

ii) Body mass

Average body mass of each Alpine breed was estimated through a series of 100 random
samples within the range of values taken from the literature. This body mass was then 1)
averaged between breeds of each species (weighting by their proportion in French Alps), 2)
multiplied by each species' number of individual, and 3) summed between species (cattle and
horses apart from sheep and goats); thus we obtained an average value of livestock metabolic
biomass for each pastoral unit.

iii) Duration of herbivory

Timing of pasture setting and of herds descent may both vary from one pastoral unit to
another; moreover, the descent from pastures is done in several times. Therefore, we calculated
the duration of herbivory of domestic ungulates as the difference between the end date and the

start date of herds setting in pastures, diminished by 1/3 as of September 15th. DYMB of
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domestic ungulates derived from the product of this duration and the metabolic biomass

obtained previously.

-S1b - Mean diet

As presented in figure 3b, we used the DYMB to compute the share of three vegetal fractions

(woody / herbaceous / others) in the mean diet of each ungulate species. To do so, we estimated
seasonal diets per species, starting from values available in the literature or expert knowledge.

o Wild ungulates

We distinguished four vegetal fractions: woody browse, non-woody browse (ie. forbs), grass,
others. For each of the six species, mean and standard deviation of each fraction were estimated
per season (spring / summer / autumn / winter) from available data in the literature, and then

aggregated per couple of seasons (spring-summer, autumn-winter), as shown in Table S1B-1.

Species | Grass (Mean = | Woody Non-woody Others References
SD) browse browse

Chamois Bertolino et al
58.0+224 18.7 +7.63 23.3+6.19 0.01 2008

Ibex Zingg 2009
73.2+0.28 187 +152 7.35+1.62 1.23+0.04

Wwild Spitzer et al

boar 184 +10.1 589195 411+131 71.6+£9.41 |2020

Roe deer Spitzer et al
6.56 £ 1.59 619+3.28 11.1+£1.30 20.5+2.00 | 2020

Red deer Spitzer et al
279457 51.8 +£3.29 9.39+161 109+123 |2020

Mouflon Marchand et al
40+ 21 38+124 17+ 16 5+4.46 2013

Table S1B-1 - Mean proportions for vegetal fractions in each wild ungulate’s diet.

. spring-

summer. Blue: autumn-winter. “Grass” fraction was taken as all graminoid species (Poaceae,
Cyperaceae, Juncaceae), or Monocotyledons if unspecified. “Non-woody browse” fraction was taken as
all herbaceous Eudicots (forbs), ferns or mosses. “Woody browse” fraction was taken as any shrub or
tree (Coniferae, Cupressaceae, Ericaceae, etc.). Percentages of “Unidentified Dicotyledons” were split
half-half into the two browse fractions. “Others” could be fruits and seeds, fungi, crops, non-plant food,
etc.

For each fraction and season couple, we then sampled 50 random values by constructing
normal distributions from these mean and SD values, and then selecting only value assemblages

that summed at 100% among the four fractions.
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o Domestic unqulates

Unlike wild ungulates, we could not use mean values to estimate livestock diet,
considering that the share of each vegetal fraction depends strongly on a multitude of factors
(including feeding habits of each individual). For this reason, we chose to build on expert-based
ranges of vegetal fractions for each domestic species, distinguishing herbaceous parts (grass,
non-woody browse) and woody parts; as seasonal values didn’t make sense for summer-grazing
ungulates, we retained only one yearly value. Finally, three scenarios were considered for each
species, depending on animals’ feeding habits developed in their early life: grass-dominated

diet, shrub-dominated diet, or intermediate.

Species | Grass & Non-woody browse | Woody browse
Cattle
60-80 20-40
Sheeps
40-60 40-60
Goats
0-30 70-100
Horses
80-90 10-20
Table S1B-2 - Mean proportions for vegetal fractions in each domestic ungulate’s diet. : grass-
dominated scenario. : intermediate scenario. Brown: shrub-dominated scenario. Minimum and

maximum value are given for each species and fraction.

Final values for domestic ungulates were taken according to the intermediate scenario,
which was deemed as more plausible in our context, and then randomly sampled by a uniform
distribution; then again we selected only value assemblages summing at 100% among both
fractions.

Finally, before pooling vegetal fractions among wild and domestic species (as displayed
in figure 3b), we first brought all of them down to a single, yearly value for three fractions

(woody, herbaceous, others).
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S2 - PCA of climate variables

S2a. Characteristics of principal components (eigenvalues, percentage of variance explained).

(*) components retained for further analyses.

Component | Eigenvalue Percentage of
variance
1(*) 4.37 48.56
2 (%) 2.16 23.96
3 0.901 10.01
4 0.781 8.676
5 0.278 3.093
6 0.218 2.423
7 0.154 1.707
8 0.0953 1.059
9 0.0461 0.5119
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S2b. Graph of 1st and 2nd principal components; graphical interpretation.

PCA graph of variables
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S2c. Geographical interpretation.

Seasons: autumn, winter, spring, summer.
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S3 - Classification of causal and residual relationships (Lkm, 10km)

*relationships not included at first, but indicated as missing by SEM and added in round 2.

1km
Response Explanatory

MGM Relationship Status variable variable Explanation Supporting references

wolf attacks have increased more where wolf | Fernandez-Gil et al
WolfAttacks-WolfOccupancy | Causal WolfAttacks WolfOccupancy | numbers have increased the most 2016

wolf attacks have increased more where red deer | Wilkinson et al 2020
WolfAttacks-RedDeer Causal WolfAttacks RedDeer have increased the most (apparent competition) (extrapolated)

wolf attacks have increased more where chamois | Wilkinson et al 2020
WolfAttacks-Chamois Causal WolfAttacks Chamois has increased the most (apparent competition) (extrapolated)

wolf attacks have increased more where roe deer | Wilkinson et al 2020
WolfAttacks-RoeDeer Causal WolfAttacks RoeDeer have increased the most (apparent competition) (extrapolated)

wolf attacks have increased more where mouflon | Janeiro-Otero et al
WolfAttacks-Mouflon Causal WolfAttacks Mouflon has increased the least (predation shift) 2020 (extrapolated)

wolf attacks have increased more where wild boar | Janeiro-Otero et al
WolfAttacks-WildBoar Causal WolfAttacks WildBoar has increased the least (predation shift) 2020 (extrapolated)

attacks would have increased more where cattle | Not expected from the
WolfAttacks-CowsHorses Causal WolfAttacks CowsHorses numbers have declined literature

attacks would have increased more where sheep | Not expected from the
WolfAttacks-SheepsGoats Causal WolfAttacks SheepsGoats numbers have declined literature

wolf attacks would have increased more where | Not expected from the

greening was at latest literature
WolfAttacks-EVIspring Causal WolfAttacks EVlspring

wolf attacks would have increased more where | Not expected from the
WolfAttacks-EVIsummer Causal WolfAttacks EVIsummer plant productivity increased the most literature

wolf attacks would have increased more where | Falcucci et al 2013
WolfAttacks-CanopyCover* [Causal | WolfAttacks CanopyCover | canopy cover has increased (extrapolated)

wolf attacks would have progressed more in the | Not expected from the

SE, where summers have warmed up, and less in | literature

the NW where springs have warmed up (probably

a coincidence related to the wolf colonization
WolfAttacks-Clim1 Causal WolfAttacks Climl gradient)

wolf attacks would have increased more at higher | Not expected from the

altitudes, where the duration of snow cover has | literature
WolfAttacks-Clim2* Causal WolfAttacks Clim2 shortened

wolf attacks would have progressed more where | Not expected from the
WolfAttacks-HFI Causal WolfAttacks HFI the human footprint has intensified literature

wolf numbers would have increased more where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-Chamois Causal WolfOccupancy |Chamois the chamois has increased (predation) 2012, Duchamp 2014

wolf numbers would have increased more where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-RoeDeer Causal WolfOccupancy |RoeDeer the roe deer has increased (predation) 2012, Duchamp 2014

wolf numbers would have increased more where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-Mouflon Causal WolfOccupancy | Mouflon the mouflon has increased (predation) 2012, Duchamp 2014

wolf numbers would have increased more where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-SheepsGoats | Causal WolfOccupancy |SheepsGoats sheep numbers have increased (predation) 2012, Duchamp 2014

wolf numbers would have increased more where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-CowsHorses | Causal WolfOccupancy |CowsHorses cow numbers have increased (predation) 2012, Duchamp 2014

wolf numbers would have increased more where | Not expected from the
WolfOccupancy-EVIsummer | Causal WolfOccupancy |EVIsummer plant productivity has decreased the most literature
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WolfOccupancy-

wolf numbers would have increased more where
forest cover has expanded (thermal and visual

Falcucci et al 2013

CanopyCover Causal WolfOccupancy |CanopyCover protection)

wolf numbers would have progressed more inthe | Okarma 1995

SE, where summers have warmed up, and less in

the NW where springs have warmed up (probably

a coincidence related to the wolf colonization
WolfOccupancy-Clim1 Causal WolfOccupancy |Climl gradient)

wolf numbers would have increased more at lower | Okarma 1995

altitudes, where autumns have become warmer
WolfOccupancy-Clim2 Causal WolfOccupancy |Clim2 and winters have become drier

wolf numbers would have increased more where | Llaneza et al 2012
WolfOccupancy-HFI Causal WolfOccupancy |HFI the human footprint has increased (extrapolated)

ibex numbers would have increased less where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-Ibex Causal lbex WolfOccupancy | wolves have increased (predation) 2012, Duchamp 2014

ibex numbers would have increased more where | Mason et al 2017

the average spring EVI increased the most (early
Ibex-EVIspring Causal Ibex EVIispring greening)

ibex numbers would have increased more where | Mason et al 2017

the maximum summer EVI has increased the most
Ibex-EVIsummer Causal Ibex EVIsummer (increased plant productivity)

ibex numbers would have increased more where | Not expected from the
Ibex-CanopyCover Causal Ibex CanopyCover canopy cover has expanded the most literature

ibex numbers would have increased less at lower | Pettorelli et al 2007

altitudes, where autumns have become warmer
Ibex-Clim2 Causal Ibex Clim2 and winters have become drier

ibex numbers would have increased more where | Not expected from the

the human footprint has increased (human | literature (for ibex)
Ibex-HFI Causal Ibex HFI shielding?)

red deer numbers would have increased less where | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-RedDeer Causal RedDeer WolfOccupancy | wolves have increased (predation) 2012, Duchamp 2014

red deer numbers would have increased more | Speed et al 2019

where sheep numbers have decreased (decreased | (extrapolated)
RedDeer-SheepsGoats Causal RedDeer SheepsGoats interference / apparent competition)

red deer numbers would have increased more | Not expected from the
RedDeer-EVIspring* Causal RedDeer EVlspring where greening was late literature

red deer numbers would have increased more | Borowik etal 2013
RedDeer-EVIsummer Causal RedDeer EVIsummer where plant productivity has decreased the most

red deer numbers would have increased more | Borkowski and
RedDeer-CanopyCover Causal RedDeer CanopyCover where forest cover has increased the most Ukalska 2008

red deer numbers would have increased more in | Perez-Barberia et al

the NW, where springs have warmed, and less in | 2020 (extrapolated)
RedDeer-Clim1 Causal RedDeer Climl the SE, where summers have warmed

red deer numbers would have increased more at | Okarma et al 1995

higher altitudes, where snow cover duration has | (extrapolated)
RedDeer-Clim2 Causal RedDeer Clim2 reduced the most

chamois numbers would have increased more | Chirichella etal 2013

where sheep numbers have decreased (decreased

interference)
Chamois-SheepsGoats Causal Chamois SheepsGoats

chamois numbers would have increased more | Espunyes, Bartolomé

where the maximum summer EVI has increased | et al 2019
Chamois-EVIsummer Causal Chamois EVIsummer the most (increased plant productivity) (extrapolated)

chamois numbers would have increased less | Pettorelli et al 2007

. . where greening became early Lovari et al 2020

Chamois-EVIspring Causal Chamois EVIispring
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chamois numbers would have increased more
where canopy cover has expanded the most

Baumann et al 2005

Chamois-CanopyCover Causal Chamois CanopyCover
chamois numbers would have increased less inthe | Lovari et al 2020
NW, where springs have warmed up, and more in | (extrapolated)
Chamois-Clim1 Causal Chamois Climl the SE, where summers have warmed up
chamois number would have progressed less at | Ferretti et al 2019
low altitude, where the autumns have become
Chamois-Clim2 Causal Chamois Clim2 warmer and the winters drier
roe deer numbers would have increased less where | Not expected from the
) . greening was earlier, and vice versa literature
RoeDeer-EVlspring Causal RoeDeer EVlspring
roe deer numbers would have increased less where | Borowik et al 2013
plant productivity has increased the most
RoeDeer-EVIsummer Causal RoeDeer EVIsummer
roe deer numbers would have increased more | Vospernik and
where forest cover has expanded (protection, | Reimoser 2008
RoeDeer-CanopyCover Causal RoeDeer CanopyCover nutrients)
roe deer numbers would have increased more in | Melis et al 2009
the SE, where summers have warmed up, and less
RoeDeer-Clim1 Causal RoeDeer Climl in the NW where springs have warmed up
roe deer numbers would have increased more at | Melis et al 2009
lower altitudes, where the autumns have become
RoeDeer-Clim2 Causal RoeDeer Clim2 warmer and the winters drier
roe deer numbers would have increased more | Bonnotetal 2013
where the human footprint has increased little, and
RoeDeer-HFI Causal RoeDeer HFI vice versa (disturbance)
mouflon numbers would have increased more | Marchand et al 2015
where canopy cover has increased the most (extrapolated)
Mouflon-CanopyCover Causal Mouflon CanopyCover
mouflon numbers would have increased more | Espunyes, Bartolomé
where maximum summer EVI has increased the | et al 2019
Mouflon-EVIsummer Causal Mouflon EVIsummer most (increased plant productivity) (extrapolated)
mouflon numbers would have increased more at | Garel et al 2005
higher altitudes, where snow cover duration has
Mouflon-Clim2 Causal Mouflon Clim2 shortened the most
wild boar numbers would have increased less | Duchamp &  Fluhr
. . where wolves have increased (predation) 2012, Duchamp 2014
WolfOccupancy-WildBoar Causal WildBoar WolfOccupancy
wild boar numbers would have increased less | Kuiters et al 2005
where sheep numbers have decreased (or vice | (extrapolated)
WildBoar-SheepsGoats Causal WildBoar SheepsGoats versa)
wild boar numbers would have increased less | Not expected from the
. . . . where greening occurred earlier literature
WildBoar-EVIspring Causal WildBoar EVispring
wild boar numbers would have increased less | Not expected from the
) . where canopy cover has expanded the most literature
WildBoar-CanopyCover Causal WildBoar CanopyCover
wild boar numbers would have increased more in | Touzot et al 2020
the SE, where summers have warmed up, and less
WildBoar-Clim1 Causal WildBoar Climl in the NW where springs have warmed up
wild boar numbers would have increased more at | Touzot et al 2020
lower altitudes, where autumns have become
WildBoar-Clim2 Causal WildBoar Clim2 warmer and winters drier
spring greening would be more marked where | Gartzia et al 2016
. . sheep numbers have declined (overgrazing) (extrapolated)
EVIspring-SheepsGoats* Causal EVlspring SheepsGoats
spring greening would have become earlier in the | Filippa et al 2019
NW, where springs have warmed up (and/or later
EVIspring-Climl Causal EVIspring Climl in the SE, where summers have warmed up)
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spring greening would have become earlier at
higher elevations, where snow cover duration has

Filippa et al 2019

EVIspring-Clim2 Causal EVIspring Clim2 shortened
spring greening would have become earlier -or | Liuetal 2015
plant productivity stronger- where the human
footprint has intensified, and vice versa (land use
EVIspring-HFI Causal EVIspring HFI intensification?)
summer greening would be more marked where | Gartzia et al 2016
sheep numbers have declined (overgrazing)
SheepsGoats-EVIsummer Causal EVIsummer SheepsGoats
plant productivity would have increased more in | Filippa et al 2019
the SE, where summers have warmed up (and/or
decreased in the NW, where springs have warmed
EVIsummer-Clim1l Causal EVIsummer Clim1 up)
summer plant productivity would have decreased | Choler 2015
more at low elevations, where snow cover | (extrapolated)
EVIsummer-Clim2 Causal EVIsummer Clim2 duration has decreased the least
plant productivity would have increased more | Liuetal 2015
where the human footprint has increased, and vice
EVIsummer-HFI Causal EVIsummer HFI versa (land use intensification?)
forest cover would have expanded more where | Gartziaetal 2016
cattle have declined the most, and vice versa
CowsHorses-CanopyCover Causal CanopyCover CowsHorses
forest cover would have expanded more where | Gartziaetal 2016
sheep have declined the most, and vice versa
SheepsGoats-CanopyCover Causal CanopyCover SheepsGoats
forest cover would have expanded more in the SE, | Filippa et al 2019
where summers have warmed up, and less in the
CanopyCover-Climl Causal CanopyCover Clim1l NW where springs have warmed up
forest cover would have expanded more at lower | Filippa et al 2019
elevations, where autumns have become warmer
CanopyCover-Clim2 Causal CanopyCover Clim2 and winters drier
forest cover would have expanded less where | Venter et al 2016
human footprint has increased, and vice versa (extrapolated)
CanopyCover-HFI Causal CanopyCover HFI
insignificant causality according to SEM,
switched to residual correlation
WolfAttacks-I1bex Residual
no competition expected
Ibex-RedDeer Residual
no facilitation expected
Ibex-Chamois Residual
no competition expected
Ibex-RoeDeer Residual
no facilitation expected
Ibex-Mouflon Residual
no competition expected
Ibex-WildBoar Residual
insignificant causality according to SEM,
. switched to residual correlation
Ibex-CowsHorses Residual
insignificant causality according to SEM,
i . switched to residual correlation
Ibex-Clim1 Residual
no facilitation expected
RedDeer-Chamois Residual
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no facilitation expected
RedDeer-RoeDeer Residual
no facilitation expected
RedDeer-Mouflon Residual
no competition expected
RedDeer-WildBoar Residual
insignificant causality according to SEM,
switched to residual correlation
RedDeer-HFI Residual
no facilitation expected
Chamois-RoeDeer Residual
no facilitation expected
Chamois-Mouflon Residual
no competition expected
Chamois-WildBoar Residual
no facilitation expected
RoeDeer-Mouflon Residual
no facilitation expected
RoeDeer-WildBoar Residual
no facilitation expected
Mouflon-WildBoar Residual
insignificant causality according to SEM,
. switched to residual correlation
Mouflon-SheepsGoats Residual
insignificant causality according to SEM,
. . switched to residual correlation
Mouflon-EVIspring Residual
insignificant causality according to SEM,
switched to residual correlation
Mouflon-Clim1 Residual
insignificant causality according to SEM,
i . switched to residual correlation
WildBoar-HFI Residual
non-causal relationship, perhaps due to
. sheep/cattle specialization of the massifs
CowsHorses-SheepsGoats Residual
trivial relationship, by construction of the HFI
CowsHorses-HFI Residual
relationship  between human and climate
. . variables: out of the conceptual framework
SheepsGoats-Clim1 Residual
non-causal relationship, perhaps linked to a year-
dependent effect
EVIspring-EVIsummer Residual
trivial relationship, because of higher EVI in
EVIspring-CanopyCover Residual forest
trivial relationship, because of higher EVI in
. forest
EVIsummer-CanopyCover Residual
unexplainable relationship (PCA axes)
Clim1-Clim2 Residual
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relationship  between human and climate
variables: out of the conceptual framework

Clim1-HFI Residual
relationship  between human and climate
. . variables: out of the conceptual framework
Clim2-HFI Residual
10km
Response Explanatory
MGM Relationship Status variable variable Explanation Supporting references
wolf numbers would have increased more where | Falcucci et al 2013
WolfOccupancy- forest cover has expanded (thermal and visual
CanopyCover Causal WolfOccupancy | CanopyCover protection)
wolf numbers would have progressed more inthe | Okarma 1995
SE, where summers have warmed up, and less in
the NW where springs have warmed up (probably
a coincidence related to the wolf colonization
WolfOccupancy-Climl Causal WolfOccupancy |Climl gradient)
ibex numbers would have increased more where | Chirichella et al 2014
sheep and goat numbers have decreased
Ibex-SheepsGoats Causal Ibex SheepsGoats (decreased interference)
ibex numbers would have increased more where | Chirichella et al 2014
cow and horse numbers have decreased
Ibex-CowsHorses Causal lbex CowsHorses (decreased interference)
ibex numbers would have increased less at lower | Pettorelli et al 2007
altitudes, where autumns have become warmer
Ibex-Clim2* Causal Ibex Clim2 and winters have become drier
ibex numbers would have increased more where | Not expected from the
Ibex-HFI Causal Ibex HFI the human footprint has increased literature
red deer numbers would have increased more | Not expected from the
RedDeer-EVIspring Causal RedDeer EVlspring where greening was late literature
red deer numbers would have increased more | Not expected from the
RedDeer-EVIsummer Causal RedDeer EVIsummer where plant productivity has decreased the most | literature
red deer numbers would have increased more | Borkowskiand Ukalska
RedDeer-CanopyCover* Causal RedDeer CanopyCover where forest cover has increased the most 2008
red deer numbers would have increased less at | Not expected from the
lower altitudes, where autumns have become | literature
RedDeer-Clim2 Causal RedDeer Clim2 warmer and winters have become drier
chamois numbers would have increased less | Pettorelli et al 2007
Chamois-EVIspring Causal Chamois EVIispring where greening became early
chamois numbers would have increased more | Not expected from the
Chamois-CanopyCover Causal Chamois CanopyCover where canopy cover has expanded the most literature
chamois number would have progressed less at | Ferretti et al 2019
low altitude, where the autumns have become
Chamois-Clim2 Causal Chamois Clim2 warmer and the winters drier
roe deer numbers would have increased more in | Melis et al 2009
the SE, where summers have warmed up, and less
RoeDeer-Clim1 Causal RoeDeer Climl in the NW where springs have warmed up
roe deer numbers would have increased more at | Melis et al 2009
lower altitudes, where the autumns have become
RoeDeer-Clim2 Causal RoeDeer Clim2 warmer and the winters drier
mouflon numbers would have increased more | Chirichella et al 2014
where sheep and goat numbers have decreased
Mouflon-SheepsGoats* Causal Mouflon SheepsGoats (decreased interference)
wild boar numbers would have increased less | Duchamp &  Fluhr
WolfOccupancy-WildBoar Causal WildBoar WolfOccupancy | where wolves have increased (predation) 2012, Duchamp 2014
WildBoar-Clim1 Causal WildBoar Climl wild boar numbers would have increased more in | Touzot et al 2020
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the SE, where summers have warmed up, and less
in the NW where springs have warmed up

wild boar numbers would have increased more at
lower altitudes, where autumns have become

Touzot et al 2020

WildBoar-Clim2 Causal WildBoar Clim2 warmer and winters drier
wild boar numbers would have increased less | Not expected from the
where sheep numbers have decreased (or vice | literature
WildBoar-SheepsGoats* Causal WildBoar SheepsGoats versa)
spring greening would have become earlier inthe | Filippa et al 2019
NW, where springs have warmed up (and/or later
EVIspring-Climl Causal EVlspring Clim1 in the SE, where summers have warmed up)
plant productivity would have increased more in | Filippa et al 2019
the SE, where summers have warmed up (and/or
decreased in the NW, where springs have
EVIsummer-Clim1l Causal EVIsummer Climl warmed up)
forest cover would have expanded more in the | Filippa et al 2019
SE, where summers have warmed up, and less in
CanopyCover-Climl Causal CanopyCover Clim2 the NW where springs have warmed up
forest cover would have expanded more at lower | Filippa et al 2019
elevations, where autumns have become warmer
CanopyCover-Clim2 Causal CanopyCover Clim2 and winters drier
forest cover would have expanded less where | Venter et al 2016
CanopyCover-HFI Causal CanopyCover HFI human footprint has increased, and vice versa (extrapolated)
insignificant causality according to SEM,
WolfOccupancy-Chamois Residual switched to residual correlation
insignificant causality according to SEM,
WolfOccupancy-HFI Residual switched to residual correlation
insignificant causality according to SEM,
WolfOccupancy-Ibex Residual switched to residual correlation
. no facilitation expected
Ibex-Chamois Residual
. no competition expected
Ibex-RoeDeer Residual
. . no competition expected
Ibex-WildBoar Residual
insignificant causality according to SEM,
Ibex-Clim1 Residual switched to residual correlation
insignificant causality according to SEM,
WolfOccupancy-RedDeer* Residual switched to residual correlation
. no facilitation expected
RedDeer-Chamois Residual
) . no competition expected
RedDeer-WildBoar Residual
. no facilitation expected
RoeDeer-Mouflon Residual
) . no facilitation expected
Chamois-RoeDeer Residual
L . no competition expected
Chamois-WildBoar Residual
insignificant causality according to SEM,
Chamois-EVIsummer Residual switched to residual correlation
insignificant causality according to SEM,
Chamois-Clim1 Residual switched to residual correlation
insignificant causality according to SEM,
Mouflon-Clim2 Residual switched to residual correlation
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insignificant causality according to SEM,

WildBoar-EVIspring Residual switched to residual correlation
. trivial relationship, by construction of the HFI

CowsHorses-HFI Residual

relationship  between human and climate
SheepsGoats-Clim1 Residual variables: out of the conceptual framework

non-causal relationship, perhaps linked to a year-
EVIspring-EVIsummer Residual dependent effect

trivial relationship, because of higher EVI in
EVIspring-CanopyCover Residual forest

trivial relationship, because of higher EVI in
EVIsummer-CanopyCover Residual forest

insignificant causality according to SEM,
EVIsummer-Clim2 Residual switched to residual correlation

insignificant causality according to SEM,
EVIsummer-HFI Residual switched to residual correlation

. i i unexplainable relationship (PCA axes)

Clim1-Clim2 Residual

relationship between human and climate
Clim2-HFI Residual variables: out of the conceptual framework
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S4 - Histograms of 23 variables at 1km (before formatting)
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S5 - Rasters of 16 variables (after formatting)
Black pixels: null values in P1 and P2.
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S6 - MGM results (1km, 10km)

Variable codes:

1) damWolf: wolf attacks. 2) occWolf: wolf occupancy. 3) dlbex: ibex density. 4) dRedD: red
deer density. 5) dChamois: chamois density. 6) dRoeD: roe deer density. 7) dMouflon: mouflon
density. 8) dWildB: wild boar density. 9) dCow: cows and horses density. 10) dSheep: sheeps
and goats density. 11) EVIspring: spring EVI. 12) EVIsummer: summer EVI. 13) forCov: forest
cover percentage. 14) Clim1: first axis of climate PCA. 15) Clim2: second axis of climate PCA.
16) HFI: human footprint index.

S6a. Sorting of partial correlations (absolute values)
10km:
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1 km:

o0
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S6b. Maps of partial correlations
Top: 1km, bottom: 10km.

Interspe Ungulates - All Zones - NPN
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S6¢. Matrices of partial correlations
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10km
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S7 - Sensitivity analysis: results for the MGM (1km, 10km)
-Overview of pixel samples: example for Wolf Occupancy data.

Wolf Occupancy - Delta P2-P1 NPN - 95% Pixel Sampling ~ Wolf Occupancy - Delta P2-P1 NPN - 50% Pixel
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S8 - SEM outputs (1km, 10km)
-1km: Causalities
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Response
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-1km: Correlated errors
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-10km: Causalities

Response
occwolf
occwolf

dIbex
dIbex
dIbex
dIbex
drRedD
dredD
dredD
drRedD
dChamois
dChamois
dChamois
droeD
dRoeD
dvouflon
dwilds
dwilds
dwilds
dwilds
EVIspring
EVIsummer
forCov
forCov
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-10km: Correlated errors
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S9 - SEM pathways obtained at 10km
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S10 - SEM effects at 10km (direct, indirect)

Vegetation - 10km Pooled SEM Coefficients
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Chapitre 3
Quel avenir pour le sauvage ? Modélisation
prospective des relations chamois-
vegetation dans le massif des Bauges

« Aujourd’hui, les aires protégées sont des refuges, mais Si nous relevons le défi de la
reconnexion et que nous réussissons a penser autrement nos villes et nos campagnes, elles
deviendront les sources du réensauvagement du monde. »

- MARIS, La part sauvage du monde
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Page précédente : Parc naturel régional du Massif des Bauges.

. Préambule

Les relations entre ongulés sauvages et végétation sont aussi complexes dans leurs aspects
théoriques que centrales dans la théorie qui fonde le réensauvagement trophique. Leurs
interactions avec les activités humaines (chasse, sylviculture, tourisme...), dépendantes d’effets
bottom-up (climat) comme top-down (prédation), sous-tendent les socio-écosystéemes des Alpes
francaises ; prédire leur évolution future se heurte a nombre d’incertitudes, qui sont au cceur
des préoccupations des gestionnaires d’espaces protégés. L’article suivant constitue ainsi une
avancée pour la prédiction des rétroactions plantes-herbivores en contexte de changement
climatique, en méme temps qu’une contribution a la prospective territoriale sur un massif
représentatif de la hausse de fréquentation humaine comme de la recolonisation par le loup.
Nous avons choisi d’engager ce travail avec I’OFB et le Parc naturel régional (PNR) du Massif
des Bauges, forts tous deux d’un long historique de partenariats pour la recherche sur les
ongulés sauvages et leur environnement.

Pour cela, nous avons d’abord construit un nouveau cadre de modélisation, en couplant
deux modeles mécanistes pour représenter les interactions entre végétation (FATE-HD) et
populations de chamois (RangeShifter). La simulation de leurs dynamiques conjointes a
I’horizon 2050 a ensuite été déclinée selon trois scénarios de gestion contrastes, co-construits
avec I’OFB et le PNR lors d’un atelier participatif. Nos projections mettent notamment en
évidence la forte sensibilité des effectifs de chamois a 1’évolution du climat, via la qualité de
son habitat, et a I’intensité de ses prélévements ; la végétation semble en retour peu affectée par
les variations d’abondance de 1’herbivore. L’article démontre 1’efficacité de notre dispositif de
modélisation pour explorer a fine échelle des questions écologiques fondamentales liées au
réensauvagement, comme 1’importance relative des relations plantes-herbivores dans les
dynamiques de paysage, comme pour comprendre 1’effet de différentes modalités de gestion de

la faune sauvage en montagne.

1. Article a soumettre dans Journal of Applied Ecology
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Abstract

Climate change and local human activities directly impact mountain megafauna and
vegetation, and have the potential to reshape trophic interactions like herbivory. This calls for
integrative models, able to predict changes in plant-herbivore communities and addressing
managers needs. Here, to account explicitly for the herbivory feedback relating ungulates and
vegetation, we combine two dynamic range models, FATE-HD and RangeShifter, to simulate
simultaneous trends in vegetation cover and in populations of a mountain ungulate, chamois
(Rupicapra rupicapra), in the French Prealps. We combined two climate trajectories, RCP4.5
and RCPS8.5, with three participatory management scenarios integrating managers’ knowledge
and views by 2050.

Our models simulate each of both chamois and vegetation trajectories, and successfully
capture the herbivory feedback. We demonstrate how this innovative coupling enables testing
ecological hypotheses, related to herbivory impacts on vegetation successions and joint effects

of climate and management on the plant-herbivore relationship. Indeed, simulations show that
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integrating the diminishing quality of chamois habitat affects the ungulate’s abundance, while
the occupancy of simulated plant functional groups (PFGs) remains unaffected by the model
coupling.

Our results suggest few to no effect of one wild ungulate’s herbivory on vegetation
successions, which reciprocally play an important role to shape chamois habitat quality. While
management scenarios show few contrasts on vegetation successions, they allow managers to
distinguish the best options for chamois populations in the face of different futures marked by
climate change. Finally, disentangling the six pressures contained in each scenario proves direct
harvests by predation or hunting to overpass husbandry, forestry, tourism or artificialization in
their detrimental effect on chamois abundance. Hence, our modelling framework presents great
potential to unravel respective effects of climate and land-use on herbivory relationships at the

landscape scale.

Introduction
Among the main drivers of worldwide biodiversity loss (\Monastersky 2014), climate change
threatens mountain ecosystems at all trophic levels (Lurgi et al 2012, Schmeller et al 2022).
With rising temperatures, vegetation communities shift phenology and composition (\itasse et
al 2021, Evangelista et al 2016), while animal populations tend to move upwards (Aublet et al
2009, Chen et al 2011). Species-level impacts in turn affect inter-specific interactions: changes
in composition of plant communities can reduce access to highly nutritional resources for large
herbivores (Pettorelli et al 2007, Garel et al 2011), which in return may shift their range
(Buntgen et al 2017), modifying herbivory patterns and possibly vegetation successions (Schutz
et al 2003, Tanentzap et al 2009). Prioritising thermal comfort may also bring ungulates to
reduce their foraging activity in favour of resting bouts, thereby reducing their daily food intake
and energy budget (Aublet et al 2009, Bourgoin et al 2011). Finally, wild ungulates with a
grazer diet tend to select large open areas, dominated by grass-rich vegetation and high-
visibility habitats near escape terrain; hence, higher temperatures may force mountain ungulates
to seek forest shadow at the expense of optimal food consumption (van Beest et al 2012,
Marchand et al 2015).
Human activities further impact megafauna at a local level: new infrastructures hinder
movement of animals by fragmenting landscapes (Tucker et al 2018, Seigle-Ferrand et al 2021),
while disturbances like outdoor recreation strongly affect vertebrates’ behaviour (Marchand et

al 2014, Courbin et al 2022). Conversely, recovering densities of large mammals, as wild
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ungulates in Europe (Milner et al 2006), can cause serious damages to agricultural or timber
production (Putman 1996, Carpio et al 2020), with no sufficient population control by hunting
(\VValente et al 2020). These mutual threats question the future of mountain social-ecological
systems, and their multifunctional management by various stakeholders (Irauschek et al 2017,
van Beeck Calkoen et al 2020). Regeneration of Alpine forests exemplifies this ambivalence:
unsuitable temperature regimes and wild ungulate browsing hamper growth of mountain tree
species, essential for forestry and natural risk regulation (Didion et al 2011, Champagne et al
2021), yet spontaneous forest growth on extensive to abandoned pastures is perceived as
problematic for grassland biodiversity (Laiolo et al 2004) and traditional activities (MacDonald
et al 2000).

In such situations, ecological modelling holds great potential to help managers make
informed decisions in the face of an uncertain future (Mengist et al 2020). Recent modelling
advances prove extremely useful to tackle such issues (Norberg et al 2019, Schuwirth et al
2019). Species distribution models (SDMs) havefor instance helped project the future range of
timber species (Pecchi et al 2019) or large predators (Louvrier et al 2020). However, these
models worked in a static way: by assuming equilibrium in species ranges, they neglected key
factors such as landscape dynamics or demographic processes (Zurell et al 2009, Franklin
2010). To overcome this limitation, dynamic models—that explicitly account for such
mechanisms—have been developed, e.g. to study range shifts in multiple species (RangeShifter,
Bocedi et al 2014), or vegetation successions (FATE-HD, Boulangeat et al 2014a).

However, most of these models omit trophic interactions, and thus fail to represent the
full realised niche of the focus species (Poggiato et al 2021). Such a gap hinders the
understanding of herbivory mechanisms: a few models integrate climate change to map wild
ungulates’ impact on mosaic landscapes (Schulze et al 2018), or conversely predict shifts in
ungulate distribution with changing resources (Thuiller et al 2018), but none represents the two-
way feedback between ungulate demography and vegetation dynamics. Finally, despite the
growing transformation of modern ecosystems, managers’ expectations and knowledge are not
always incorporated in modelling projects (Schuwirth et al 2019). This creates a need for
mechanistic, integrated study designs, conveying biological realism with reciprocal herbivory
feedback, and in a spatially-explicit way to suit manager needs (Getz et al 2017, Schuwirth et
al 2019).

Here, building on previous work by Thuiller et al (2018) in the French Alps, we propose
a novel modelling framework that explicitly simulates herbivory feedback in both ways, while

accounting for changes in climate and management regimes by 2050. To do so, we integrate
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managers’ knowledge of model parameters through participatory scenario building. We apply
this exploratory framework to predict population changes for a mountain ungulate, the Alpine
chamois (Rupicapra rupicapra), interacting with changing vegetation at the scale of a small
mountain range by 2050. By doing so, we demonstrate its potential to answer ecological
questions, at various levels of application, such as: a) how does chamois herbivory interact with
vegetation successions? b) which scenarios of climate and management favour the persistence
of chamois populations? c¢) which anthropogenic pressures most impact this vegetation-

herbivory relationship?

Methods
1. Study area

The Bauges mountains, ranging from 250m to 2,217m a.s.l., cover 900kmz2 in the
northwestern French Prealps (45.69°N, 6.14°E). Surrounded by three dynamic conurbations
(Chambéry, Annecy, Albertville) of ca. 480,000 inhabitants, the massif stands separate from
neighbouring mountains by natural (rivers) and anthropogenic (highways) barriers. Its main
land covers include forests (60%), dominated by beech (Fagus sylvatica) and silver fir (Abies
alba), delivering ca. 24,000 m3 wood per year (RNPMB 2022); and agricultural lands (27%),
namely crops in the valleys, and grazed- or hay meadows for cattle and sheep at higher
altitudes—amounting to an average density of 0.95 livestock head per ha (Daviet et al 2013).
These, together with a relatively low density of inhabitants (74.4 hab/km?), shape the territory’s
rural identity—embodied since 1995 by the Regional Natural Park “Massif des Bauges”
(RNPMB).

Along with four other species of wild ungulates (red- and roe deer, wild boar,
Mediterranean mouflon), Bauges host a population of over 4,000 Alpine chamois; the species
is by far the most abundant ungulate in the RNPMB. Chamois hunt is authorised throughout
the massif, with a maximum 485 individuals shot each year. This regulation is reinforced in a
National Game and Wildlife Reserve (NGWR), covering the highest parts of the massif (5,205
ha), and where most herds concentrate. Red foxes (Vulpes vulpes) and golden eagles (Aquila
chrysaetos) exert occasional predation on chamois juveniles, along with a pack of grey wolves
(Canis lupus) established in the Reserve in summer 2020.

2. Modelling framework

We aimed to model jointly the impact of changes in fodder spatial distribution on chamois
populations, and its feedback on vegetation through herbivory pressure. For this, we combined

two dynamic, spatially-explicit models representing each compartment, namely FATE-HD for
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vegetation (Boulangeat et al 2014a), and RangeShifter for chamois (Bocedi et al 2014).
Coupling iterations were run at a yearly time step from 2010 to 2050, and at a shared resolution
of 100m. In each iteration, the herbivory feedback loop followed three distinct steps: 1)
simulating new vegetation layers (FATE-HD), 2) converting these into chamois modelling
inputs (point-process model, hereafter PPM), 3) simulating the new subpopulation units of

chamois accordingly (RangeShifter; see Figure 1).
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Figure 1 - General structure of model coupling (iteration on one year). PFG: plant functional group, LMM: linear
mixed model. Dark, plain squares: models run at each iteration (1: FATE-HD, 2: PPM, 3: RangeShifter), as
detailed in (a). Dark, dotted squares: intermediary outputs, renewed at each iteration. Blue arrows: pressure
integration, as detailed in (b). Initialization steps are not represented here for means of simplification. Maps are
here represented for year 1 of simulation.

a. Herbivory feedback loop
-Step 1: simulating PFG densities through FATE-HD

A dynamic vegetation model (Boulangeat et al 2014a), FATE-HD maps plant functional groups
(PFGs) at the regional scale, while integrating biological processes key to plant life cycle
through four separate modules (Figure 1; see Boulangeat et al 2014a for detailed functioning of
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the model). The model has been successfully applied to several mountain regions of the French
Alps, such as the Ecrins National Park (Boulangeat et al 2014b, Barros et al 2017) or the Bauges
range itself (Thuiller et al 2018).

Here, we used a set of 16 PFGs reflecting the diversity and structure of plant species in
Bauges (Thuiller et al 2018). These were obtained following two steps: 1) selecting 136
dominant plant species within both chamois diet and a regional pool of ca. 1,500 species, and
2) grouping them into PFGs through hierarchical clustering, with traits such as shade tolerance,
dispersal distance, canopy height, livestock palatability, and importance in chamois’ diet.
Attributes for each PFG are detailed in Supp. Mat. S1.

At each time step, PFG cohorts in a given pixel may grow from one vertical stratum to
the next (within six) through a succession model: competition for light limits their chances of
survival, depending on the abundance of upper strata. Then, a layer of habitat suitability—based
on climate- and soil data—accounts for abiotic filtering, which determines the probabilities of
recruitment and seed production. Such temperature layers were here updated throughout the
simulation as climate changes through time according to different scenarios, following
Representative Concentration Pathways (RCP) 4.5 and 8.5 (respectively “moderate” and
“severe” scenarios).

Seed dispersal is modelled in FATE-HD similarly to a continuous kernel function: 50%
seeds are distributed uniformly within a first circle (defined through PFG-specific distance
parameters), while 49% are distributed by pairs within a second circle, and 1% randomly in a
third circle. Eventually, several disturbances can be applied to remove vegetation (‘kill”) or
stimulate its regrowth (‘resprout’), according to PFG sensitivity: here we defined four
disturbances, namely Mowing, Grazing (from livestock or from chamois) and Logging, with

corresponding raster masks and impacts on each PFG’s stages (see Table 1).

Table 1 - FATE-HD disturbance parameters for initial masks (data origin, raster values) and harvest impacts per
PFG (C: chamaephyte, H: herbaceous, P: phanerophyte). PFG stages: seedlings (seed.), juveniles (juv.), adults
(ad.), senescent (sen.). See Supp. Mat. S3 for details on Livestock grazing and Logging mask origin.

Disturbance | Mask (2022) Harvest impacts per PFG type
Mowing Origin: expert knowledge. C: juv. 100% killed, ad. 50% killed, sen.
Values: binary 0/1. 100% Kkilled.
H: ad. 40% killed (50% resprout), sen.
100% Killed.
P: seed. 80% killed, juv. 100% killed, ad.
50% killed, sen. 100% killed.
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Livestock Origin: product of stocking density C: no harvest.

grazing and duration (Dobremez et al 2016). | H: ad. 10% resprout. Larger harvest for
Values: continuous in [0;1]. H3-H6-H7 due to higher palatability (see
Supp. Mat. S2 for details).

P: seed. 100% killed.

Chamois Origin: chamois density. C: seed. 10% killed, juv. 10% killed,
grazing Values: continuous in [0;1]. ad. 10% resprout, sen. 10% resprout.

H: seed. 10% Killed, juv. 10% killed,
ad. 10% resprout, sen. 10% resprout.
P: seed. 10% killed, juv. 10% killed.

Logging Origin: timber volume expected on C: juv. 100% killed, ad. 100% Kkilled, sen.
2016-2046, brought back to 1 year 100% killed.
(Monnet et al 2021). H: ad. 50% killed (50% resprout), sen.
Values: continuous in [0;0.0333]. 100% Killed.
P: juv. 100% killed, ad. 100% killed, sen.
100% Killed.

Before launching coupling iterations, FATE-HD was initialised separately for 2000
years with aforementioned parameters on the 88,337 pixels in Bauges. Annual seeding occurred
during the first 300 years of simulation, and disturbances (livestock grazing, chamois grazing
and logging) started from year 291 to 2000 on annual basis, with mowing disturbance set 3
times over initialisation (in years 290, 900 and 1500) to prevent tree colonisation over
anthropogenic open areas. A layer of initial artificialization was applied as an additional mask,
to define pixels where PFGs could not grow (see details in 2.b.ii.). At each time step, the layers
of PFG densities obtained from FATE-HD were integrated in the next steps of the herbivory
feedback loop.

- Step 2: transforming FATE-HD outputs into RangeShifter inputs

As in Thuiller et al (2018), we used a point-process model (PPM) to integrate PFG
layers into a single map of habitat suitability, or “quality”, for chamois. This species distribution
model predicts intensity of chamois presence (i.e., number of presences per unit area) from
environmental data, and from a distribution of quadrature points (Renner et al 2015). Starting
from FATE-HD initialization outputs, we calibrated the PPM with a set of 13,830 chamois
spatial locations, collected from 2004 to 2018 (from yearly censuses, re-sightings of marked
animals, locations of chamois fitted with GPS collars and locations of chamois killed during
the hunting season; see Thuiller et al 2018). After collinearity check, only six PFGs (C2, H1,
H4, H6, H7, P2) and two topo-climatic variables (slope, annual temperatures) were kept to feed
the model. The resulting PPM was then run at each coupling iteration with updated PFG and
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temperature layers (according to RCP); the output layer of intensity was log-transformed and
divided by its maximum values, to get a 0-100% standardised raster of chamois habitat quality.

From here, new “patches”--i.e., areas of potential chamois presence--were defined at
each iteration as areas of maximum habitat quality. The quality threshold for patch definition
was set at 80%, so that corresponding initial patches encompassed 96% of chamois observation
points. To minimise risk of omitting potential areas of chamois presence, we enlarged the
obtained layer with a 500m-buffer. Finally, we kept only patches large enough to host chamois
subpopulation units (sensu Loison et al 1999), by applying a threshold area of 150ha (adapted
from Duparc et al 2019). Eventually, to fit in RangeShifter inputs, we clipped the habitat quality
layer by patch extent; to account for tourism impacts on chamois habitat, we then multiplied
this quality by a disturbance raster, with values lowered on both sides of the hiking trails
proportional to their 2021 frequentation (Courbin et al 2022; see details in Supp. Mat. S3).

To model chamois dispersal in a fragmented mountain landscape, we also constructed
a layer of dispersal costs integrating 1) habitat quality, 2) elevation and 3) barriers to dispersal
(roads, rivers). At every time step, we recalculated each of these layers with adequate
transformation (resp. linear negative, linear negative and monomolecular convex negative), and
then updated their weighted sum (resp. 21%, 62%, 15%) with new values of habitat quality (for
the origin of weights and transformation type, see Supp. Mat. S4).

These three derivatives of habitat quality (patch layer, tourism-degraded habitat
quality layer, dispersal cost layer) were then used as inputs to model chamois’ demography and

dispersal through Rangeshifter.

-Step 3: simulating ungulate densities through RangeShifter

RangeShifter has been developed as a spatiotemporally explicit model to understand
shifts in species distributions with global changes, through the simulation of demographic and
dispersal processes (Bocedi et al 2014). The model has been applied to a variety of contexts or
goals, notably to inform the conservation of large mammal species, such as Eurasian lynx
(Ovenden et al 2019) or Persian leopard (Bleyhl et al 2021). Here we used RangeShifter in a
patch-based mode, deemed suitable for an ungulate species with subpopulation units exceeding
1-ha cells.

For ends of simplification, we considered female-only chamois populations, a
reasonable assumption as the number of males is not expected to limit the reproductive output
of females in this polygynous species (Loison et al 2002). One reproductive event was set per

year, with no gap year before subsequent reproduction. Following RangeShifter formalism for
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stage-structured populations, we further distinguished 10 life stages for chamois: the 1 stage
corresponded to kids (0-12 months), the 2" stage to yearlings (12-24 months), the 3™ to 9™
stages to prime-aged individuals, and the 10" stage to senescent individuals (Loison et al 1999).
Each stage was assigned a specific fecundity and survival rate; the corresponding transition
matrix (see in Supp. Mat. S5) was finally provided as a parameter to the RangeShifter
demography module, along with the maximum age (22).

Chamois populations in Bauges are known to experience density-dependence to some
extent (Garel et al. 2011). Accordingly, we modelled their survival and fecundity to decrease
with the number of individuals in each patch through a negative exponential relationship,
weighted by a strength parameter 1/b initially estimated at 0.115; this corresponded to a
maximal density of 0.13 individuals per ha, as observed in the NGWR. Intensity of density-
dependence then varied in Bauges landscape proportionally to the values of habitat quality
within each patch, being minimal for 100% quality.

After reproduction and survival, RangeShifter allows to model individuals’ dispersal
through three successive steps: emigration, transfer, and settlement. Dispersal events are rare
for chamois females, except in some cases for density-dependent populations (Loison et al
1999). Hence, we parameterized emigration probability to increase exponentially with chamois
density; as only chamois adults may disperse (Loison et al 1999, Loison et al 2008), we further
introduced stage-dependency for emigration rates (see Table 2). After emigrating, we modelled
individuals’ transfer through the landscape with a Stochastic Movement Simulator (SMS). This
consists in a succession of one-cell steps minimising overall cost: in each cell, individuals
choose the direction of their next step according to the cost of moving to the neighbouring cell,
aggregated with the cost of the cells beneath (Palmer et al 2011). At each iteration, we updated
the cost layer as detailed previously, while keeping the other transfer parameters unchanged
during the whole simulation (as detailed in Table 2). After taking a minimum number of steps,
individuals are allowed to settle in patches, here again with a density-dependent decrease in
settlement probability (see Table 2).

We ended the RangeShifter parameterization by a calibration phase. In order to match
abundances observed in 2010, we simulated five years of chamois demography and dispersal
starting from known values in 2005. FATE-HD was not included at this step, so that patches
were kept constant throughout calibration—which seemed realistic for such a short duration, and
matched initial subpopulation units defined by OFB. The abundance obtained in 2010 was 300
individuals below expectations; so, we varied each RangeShifter parameter within a £20%

range, and compared the three resulting trajectories between 2005 and 2010 (-20%, no variation,
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+20%). This basic sensitivity analysis proved only the demographic rates, the maximum

emigration probability (DO) and the strength parameter of density-dependence (1/b) to

significantly affect abundance values, resp. positively, negatively and positively (Supp. Mat.

S6A). As demographic rates were sourced from reliable literature, we adjusted the two other

parameters values in order to match 2010 abundances, while applying a yearly removal rate of
12.5% due to hunting; this led us to set 1/b at a final value of 0.230, and DO at 0.032 for adults
(Supp. Mat. S6B).

Table 2 - RangeShifter parameters for Dispersal module. *After calibration, this value was finally set at 0.032.
References from which values were taken: (a) Loison et al 1999, (b) Bleyhl et al 2021, (c) Ovenden et al 2019.

Dispersal Parameter Signification Parameter
module name value
Emigration DO Maximum emigration probability« 0 before age 3,
0.08* after
Emigration a Slope of density-dependence curve® 10
Emigration B Inflection point of density-dependence curve» | 0.5
SMS PR Perceptual range (in steps): how many cells 2
should be aggregated with the neighbouring
cell’s cost?
SMS PRMethod Method of PR calculation: how should these Arithmetic mean
costs be aggregated?e @
SMS DP Directional persistence (in steps), i.e. 3
propensity to follow a straight line
SMS MemSize Size of memory: over how many cells should 5
current direction be calculated to apply DP?
SMS GoalType Is there a goal in the trajectory?e No (0)
Settlement StageDep Is settlement stage-dependent? F
Settlement DensDep Is settlement density-dependent?o T
Settlement MinSteps Minimum number of steps before settlementis | 35
allowedo
Settlement MaxSteps Maximum number of steps, after which 107
individuals die or waite
Settlement SO Maximum settlement probability 1
Settlement Os Slope of density-dependence curve 10
Settlement Bs Inflection point of density-dependence curve» | 0.5
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To start a RangeShifter simulation, initial numbers of individuals need to be provided
for each patch and stage. Initial proportions for all stages were assessed by extracting the stable
stage structure at equilibrium, obtained with the ‘popbio’ R package (Stubben and Milligan
2007) from the transition matrix. For each initial patch, we then multiplied these proportions
by maximum estimations of chamois counts in 2010, after redistributing them among patches
proportionally to their area of overlap with original patches (OFB 2010). Aforementioned
parameterizations for demography and dispersal, along with new layers of habitat quality, costs
and patches, were then combined at each iteration to run 100 replicates of RangeShifter.
Population counts, as obtained after one year of RangeShifter simulation, were then manually
decreased each year by applying fixed removal rates of 0.037 and 0.125, to simulate predation
by wolf and hunting (respectively) (Duchamp 2014; Garel, comm. pers.). The obtained
abundance was finally converted in chamois density, to update the corresponding disturbance
mask of FATE-HD for the next iteration.

As the year 2010 was both the RangeShifter and FATE-HD entry data (resp. chamois
counts and botanical surveys), we ran their coupling for 9 iterations under current climate until
2019. From 2020 on, as climate projections started to diverge, we subdivided this common
baseline into two distinct simulations until 2022, following corresponding RCPs (4.5 and 8.5).
At this point, we introduced four different trajectories of pressures on chamois and vegetation,
following distinct 2050 scenarios as detailed hereafter.

b. Pressure trajectories

i. Participatory building of 2050 scenarios

1. Expressing current stakes 2. Quantifying the initial state 3. Imagining 2050 scenarios

“Disneyland” scenario

1% 58 1727 amaa
“Terroir” scenario

W2RsWsh A

“Conciliation” scenario

Figure 2 — Illustration of the 3-steps participatory process of scenario building. Step 1: picture taken during the
workshop; each post-it note contains one participant’s perceptions of the trends and threats for each pressure on
the massif. Step 2: each pressure was materialised as 0 to 3 tiles, with the tile number indicating its relative
magnitude. Step 3: up to 10 tiles for each pressure were distributed among the 3 scenarios, which were named a
posteriori.
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Beside climate, management regimes are known to strongly affect animal and plant
populations (\Valente et al 2020; Erb et al 2018). This motivated us to build different trajectories
for the six pressures: pastoralism (FATE-HD disturbance of Livestock grazing), forestry
(FATE-HD disturbance of Logging), artificialization (PFG mask for FATE-HD simulations),
tourism (modifier of chamois habitat quality), hunting and predation (harvests of chamois in
RangeShifter).

As these pressures are interdependent, we constructed consistent scenarios of joint
pressure trajectories. Knowledge of local stakeholders is crucial in such a situation to inform
the relevance of modelling choices (Schuwirth et al 2019); hence, we chose to involve experts
from the French Office of Biodiversity (OFB) and NRPMB in scenario construction. We ran a
half-day participatory workshop, designed to stimulate collective thinking without direct
influence from the research team. Participants identified the temporal horizon of 2050 as the
most relevant to the management of local socio-ecosystems. Then, the process of scenario
building comprised three successive steps (Figure 2):

1) Expressing current stakes: participants were asked to think individually of possible
issues and trends (‘stakes’) affecting each pressure in Bauges. Their opinions were then reported
collectively, in order to share a common view of the territory’s present state. Key stakes
included growing artificialization pressure, low social acceptance of agricultural intensification,
and threats on forest regeneration due to deer browsing or climate change; other statements can
be found in Supp. Mat. S7.

2) Quantifying the initial state: participants were asked to agree on an initial number of
0 to 3 units, materialised by paper “tiles”, for all six pressures (see in Figure 2). This number
should reflect the magnitude of each pressure, relative both to its possible future states, and to
other pressures’ present states.

3) Imagining 2050 scenarios: participants were given a maximum 10 tiles for each
pressure, and asked to distribute them among three distinct 2050 states for the massif. Each
state, or “scenario”, was expected to show internal consistency, plausibility as to the massif’s
reality, and contrast with the other scenarios. Finally, participants named each scenario
reflecting its distinguishing features.

The process produced three scenarios (detailed in Figure 2). In the “Disneyland”
scenario, increasing population density (due e.g. to lowland warming) would lead to increased
artificialization and tourist numbers, motivated by larger wolf populations; extractive activities
(forestry, husbandry) and hunting, prone to neighbourhood conflicts, would decrease

accordingly. In contrast, the “Terroir” scenario represents increasing pastoral and timber
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activities; to alleviate wildlife conflicts, e.g. livestock depredation or ungulate browsing
(respectively), hunting pressure would increase while wolves would be culled to extinction.
Finally, the “Conciliation” scenario extrapolates current trends, while following the main
guidelines of the newly adopted Regional Park charter.

To convert these different levels of pressure by 2050 (illustrated in Figure 2) into
RangeShifter and FATE-HD parameters, we defined distinct 2022-2050 trajectories for each

combination of pressure and scenario.

ii.  Parameterization of 2022-2050 trajectories

For pressures based on vegetation harvest (Pastoralism, Forestry), existing data allowed
us to quantify at the massif scale the 2050 targets defined in workshop (‘state” in Table 3). This
allowed us to keep the relative order of magnitude between a pressure’s initial- and 2050 state.
Then, we constructed a 2050 spatial layer allowing to reach this quantitative state, using
scenario-specific rationales defined by expert knowledge (‘zonation’ in Table 3). Finally, we
computed intermediate layers from 2022 to 2050 using pressure-specific rules (‘trajectory’ in
Table 3); this resulted in annual masks to update FATE-HD disturbance module at each

iteration.

Table 3 - Summary of quantitative state and zonation of each pressure by 2050. The last column mentions the
shape of trajectories defined on 2022-2050 accordingly.

Disneyland Terroir Conciliation Trajectory
Pastoralism State: -33% livestock | State: +66% LU State: As 2022 Linear
units (LU) Zonation: Increased | Zonation: As 2022
Zonation: Null density on low,
density on higher or | highly productive
least productive pastures
pastures
Forestry State: -50% timber State: +150% timber | State: +50% timber | Linear
volume per year volume per year volume per year

Zonation: As 2022 Zonation: As 2022 Zonation: As 2022

Avrtificialization | State: +762ha State: +379ha State: +379ha Segmented
artificialized artificialized artificialized
Zonation: As 2022 Zonation: As 2022 Zonation: As 2022

Tourism State: Higher State: As 2022 State: Lower Segmented
disturbance for high | Zonation: As 2022 | disturbance for
frequentations high frequentations
Zonation: As 2022 Zonation: As 2022
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harvest rate
Zonation: None

Zonation: -

yearly harvest rate
Zonation: None

Hunting State: -50% yearly State: +100% yearly | State: As 2022 Linear
harvest rate harvest rate Zonation: As 2022
Zonation: None Zonation: None

Predation State: +300% yearly | State: No harvest State: +100% Linear

For the Artificialization pressure, workshop-defined targets did not seem achievable in
Bauges (RNPMB, comm. pers.). Hence, we rather opted for the artificialization rates proposed
on 5-year periods in charter projections (Zero Net Artificialization), and doubled them for the
Disneyland scenario. Thus, the pressure’s iterative zonation from 2022 to 2050 was computed
prior to estimating its final state (Table 3).

For the Tourism pressure, current knowledge in behavioural ecology suggests that
doubled frequentation does not result in doubled disturbance for chamois, e.g. because of
habituation mechanisms (Courbin et al 2022). Thus, we rather quantified each scenario’s 2050
state by expert-based modifications of disturbance width, with minimum disturbance for
“Conciliation” scenario (chamois habituation), and maximum disturbance for “Disneyland”
scenario (disruption in chamois behaviour).

For the Harvest pressures (Hunting, Predation), 2050 values of removal rates were
obtained by modifying initial values through workshop-defined rates (e.g., -50% for Hunting
rate in “Disneyland” scenario). Removal rates for each year were then computed by linear
interpolation between 2022 and 2050 values. No further zonation was applied to both of these
pressures.

Complementary to the aforementioned scenarios, a “Business as usual” scenario (BAU)
was defined by maintaining 2022 conditions for all six pressures (e.g. with a fixed mask of
artificialization). Pressure layers were generated accordingly for all four scenarios from 2022
to 2050, on 1- to 5-year periods (resp. Pastoralism, Forestry; and Tourism, Artificialization).
Combining these with the three climate trajectories (RCPs) led us to launch 12 sets of coupling
simulations on the 2022-2050 period.

Initial and final layers for each pressure are displayed in Figure 3 along corresponding
trajectories, while detailed calculations of states and zonation rules can be found in Supp. Mat.
S3.
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Figure 3 — Quantification and zonation of four pressures (A: pastoralism, B: forestry, C: artificialization, D:
tourism). Each box shows the layer of the pressure’s initial state (left panel), the layers of the 2050 scenarios (top
right panel), and the trajectories in between (bottom right panel).

All simulations and transformations were performed under R version 4.1.3 (R Core
Team 2022), with packages ‘RFate’ for FATE-HD (LECA 2021), ‘spatstat’ (Baddeley and
Turner 2005) and ‘ecospat’ (Broenniman et al 2022) for the PPM calibration, ‘RangeShiftR’
for RangeShifter (Malchow et al 2021) and ‘rgdal’ for GIS operations (Bivand et al 2022).
Remaining GIS operations were performed under QGIS version 3.22.6 (QGIS 2022).

Results

- Model spatial and temporal performances

All output variables at model equilibrium show strong spatial structuration (fig. 4). Initial
forest cover, quantified by the abundance of upper-strata phanerophyte PFGs (Supp. Mat. S10),
increases from lowlands to intermediate elevations, reaching maximum on mountain slopes
before dropping at higher altitudes. Similarly, richness in PFGs keeps low values in large,
higher-elevation areas, where generalist herbaceous and tree PFGs cannot grow (Supp. Mat.
S11), while valleys and foothills concentrate most PFGs in small, clustered patches (fig. 4A).
Habitat quality of chamois is best predicted by lower annual temperatures, following PPM
coefficients (Supp. Mat. S12); accordingly, the initial quality layer matches altitudinal
gradients, reaching maximum on mountain tops (fig. 4B). Initial patches of chamois
distribution, built from upper-quality areas, thus concentrate at higher altitudes where they
gather 96% of chamois observation points. They show strong overlap (60.6%) with observed
areas of chamois presence, built from expert knowledge by OFB for 2010 (fig. 4C). Finally,

costs to dispersal strongly reflect elevation gradients, both directly and through habitat quality
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(fig. 4D), meaning that mountain ridges facilitate chamois dispersal among patches, which is

conversely hindered in valleys.

A B

Chamois
i habitat
| quality (%)

I 100

WK ~NWUL B wWwN

EEEEEN
=
o

Figure 4 — Layers obtained at FATE-HD equilibrium (A), or provided to RangeShifter to initialise model coupling
(B, C, D). A: richness in Plant Functional Groups (PFGs) at FATE-HD equilibrium. B: habitat quality obtained
from initial PFGs through point-process model (PPM), with overlay of patches defined above 80% quality (500m
buffer, min. 150ha). C: subpopulation units and counts of chamois established in 2010 by French Office of
Biodiversity (OFB; orange), with overlay of initial patches and counts as provided to RangeShifter (black). D:
dispersal costs for chamois, obtained by combining elevation, barriers and habitat quality layers.

Trajectories from 2010 to 2050 contrast between chamois and PFGs, although all seem to
switch between two phases—from initial, monotonous variations to a stable regime later on.
Thus, after a strong initial rise, most PFGs stabilise their occupancy between 0.9 and 1 from
2030 on (Supp. Mat. S11). Accordingly, their average richness increases by ca. 2 PFGs from
2010 to 2020, before reaching a plateau with few to no variation (fig. 5C). Habitat quality, after
dropping in 2020 with the start of climate projections, stabilises rapidly in a stationary phase
around an average 60%, despite slight interannual variability (fig. 5B). Patches of potential

chamois distribution are indexed on this quality; hence, their total area keeps varying around a
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stable 35,000ha, after a transitory phase of stabilisation between 2010 and 2020 (Supp. mat.
S9), as does their density within patches. The same trend affects chamois abundance, which
drops initially before reaching in 2030 a plateau at 2,000 individuals (fig.5A). Only forest cover
shows inverted trajectory: while total forest area remains at a stable 35,500ha until 2020 before
rising steadily, average abundance of forest strata shows a specific U-shaped curve, which
reaches minimum around 2030 (Supp. Mat. S10).
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Figure 5—Trajectories of averaged chamois abundance (A, D, G, J), habitat quality (B, E, H, K) and PFG richness
(C, F, I, L) under successive coupling setups. All simulations are performed under RCP 4.5, with no specific
management scenario (i.e., BAU), unless specified otherwise. A, B, C: model outputs with model coupling (solid,
gray) or without model coupling (solid, white). D, E, F: model outputs with initial FATE-HD disturbance
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parameters (solid, gray) or with 20% extra PFG harvest by chamois herbivory (dashed, white). G, H, I: model
outputs under two distinct RCPs (gray: RCP4.5, dark gray: RCP8.5) and four management scenarios (solid: BAU,
dotdash: Conciliation, dotted: Disneyland, dashed: Terroir). Lower, left panels show common trajectories for
2011-2019.J, K, L: model outputs under isolated pressures (red: livestock, green: forestry, orange: tourism, purple:
harvests, gray: no pressure) introduced at various levels (solid: BAU, dotdash: Conciliation, dotted: Disneyland,
dashed: Terroir). Error bars show confidence intervals at 95%.

- Potential to answer applied ecological questions

How does chamois herbivory interact with vegetation successions?

Launching FATE-HD and RangeShifter separately, compared to the coupled models’
outputs (fig.5A, B, C), can help gain information about our framework’s added value.
Integrating chamois herbivory earns few differences for FATE outputs: forest cover remains
unaffected (Supp. Mat. S10), and no clear trend emerges either for habitat quality (fig. 5B) nor
for PFG richness (fig. 5C)-although both tend to be transitorily higher under model coupling.
Conversely, RangeShifter outputs differ dramatically with and without model coupling: long-
term chamois abundance is lower by 1,100 individuals (ca. 35%) when accounting for
vegetation changes by FATE-HD (fig. 5A).

Simple sensitivity analyses further inform on parameters critical to chamois herbivory
(Supp. Mat. S6 & S8; fig. 5D, E, F). Modifying RangeShifter parameters does not significantly
affect the coupling’s outputs (Supp. Mat. S6A); only demographic rates and density-
dependence parameter correlate positively with chamois abundance (resp. negatively for
maximum emigration probability). Within coupling parameters, the critical density of chamois
to reach maximum grazing disturbance shows no clear effect on any model output (Supp. Mat.
S8). Intensity of disturbance by chamois does not further affect FATE-HD outputs, namely PFG
richness (fig. 5F) nor habitat quality (fig. 5E), yet increasing it by 20% for all PFGs does bring
a significant, transitory raise in chamois abundance (fig. 5D).

Which scenarios of climate and management favor the persistence of chamois populations?

Chamois abundance is the most sensitive of both models’ outputs to climate and
management scenarios (fig. 5G). All point to a net decrease through time, although more
pronounced for higher temperatures (RCP 8.5). Only reduced pressures (i.e. BAU management)
allow abundance to stabilise by 2050, while other scenarios bring a steady decrease; this is
maximal under the Terroir scenario, which overpasses climate change’s impacts. Accordingly,
habitat quality tends to be lower under RCP 8.5 (fig. 5H), but shows no clear effect of any
management scenario; PFG richness seems unaffected by any scenarization (fig. 51).

Which anthropogenic pressures impact chamois herbivory at most?
Integrating isolated pressures in model coupling finally helps disentangle scenarios’

respective impacts on chamois and vegetation (fig. 5J, K, L). Although not confounded, the
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trajectories of habitat quality under distinct pressures are too close from each other to rule out
a simple stochasticity effect (fig. 5K). Until the mid-2030s, PFG richness is slightly, albeit
significantly, lower under maximal impact of forestry and tourism (fig. 5L). But effects per
pressure are most visible for chamois abundance (fig. 5J): maximising forestry, tourism and
livestock impacts make it significantly diverge from basal trajectory, however still aligning
with a plateau. Maximising harvest through combined hunting and predation, in contrast, brings
a strong fluctuating decrease in abundance, which does not stabilise before 2050.

Discussion

We demonstrated the robustness and performances of a novel modelling framework to
investigate herbivory feedback at landscape scale. Our model assemblage, with fine-tuned
parameterization, forms a firm basis to explore ecological questions both for biological and

management interests.

- A novel modelling framework for wild herbivory

Building on previous models predicting chamois intensity in Bauges (Thuiller et al
2018), we introduced the herbivore’s reciprocal feedback affecting its vegetation resource.
While this improves a priori the realism of modelled processes, our results provide further
evidence of their robustness.

First, all initial modelling layers and values show internal consistency. RangeShifter
predictions proved to match observed chamois abundance at the end of calibration phase (2010),
while our patches successfully reflected expert-based zonation of their subpopulation units. The
map of dispersal costs resulted from three input layers, with weight and preliminary
transformation all matching our expectations; notably, the negative linear transformation of
elevation layer confirmed previous findings from genetic distance analyses (Roques 2021).
Similarly, the initial forest distribution matches expectations in Bauges, as detailed in Thuiller
et al (2018). The elevational patterns of PFG richness simply follow areas where trees and
generalist herbaceous PFGs can grow; with such overrepresentation of trees and shrub PFGs,
this variable does not behave as a true diversity index, which would produce different patterns
(Niedrist et al 2009, Zimmermann et al 2010).

Second, intertwined trajectories of model outputs follow our expectations from 2020 to
2050. PFG occupancy and richness stabilise rapidly around stationary values: such minute
changes in vegetation matches expectations under constant management, although forest cover

trajectory was less expected. Unsurprisingly, chamois habitat quality reaches a dynamic
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equilibrium as well, which reflects the strong weight of both PFGs and stable topoclimatic
variables in the PPM; however, its remaining interannual variability finds no simple
explanation, which prevents from further interpreting this variable. Its initial drop in 2020, due
to the start of climate projections, causes patch area to decrease, and in turn chamois abundance
by density-dependence (Garel et al 2011, Corlatti et al 2019).

Such consistency in initializations and predicted trajectories give confidence in 2050
projections, and make our model assemblage a solid basis for further investigations. Indeed, the
high level of mechanistic detail for each model helps us account for most parameters
conditioning plant and animal life cycles, although complex processes show here strong
simplification (female-only chamois populations; no genetic variability among individuals;
etc.). The easy integration of new data for model calibration, e.g. observation points for chamois
in PPM, can even help improve predictions through time. Finally, we proved herbivore
abundance, a simple model output, to show great sensitivity to changes in model settings; this

allowed us to test ecological hypotheses, tailored to answer management concerns.

- Potential for exploring applied ecology questions

Once convinced of model coupling’s validity, we successfully generated and tested
several sets of parameters for FATE-HD and RangeShifter; this allowed us to explore both
theoretical problematics—for instance, on the herbivore-vegetation relationship—and applied
management concerns. Thus, we could formulate answers to the main questions we raised

initially.

How does chamois herbivory interact with vegetation successions?

The two models we used for vegetation and ungulate life cycles, FATE-HD and
RangeShifter (respectively), responded differently to their mutual assemblage. One the one
hand, integrating the herbivore’s grazing pressure did not modify FATE-HD’s predictions; this
suggests that chamois herbivory does not suffice to alter vegetation successions in their pace
and patterns (Erschbamer et al 2003). This is a first step to characterise the wild ungulate’s
impact at the landscape scale, still poorly known in mountain context (Loison et al 2003,
Erschbamer et al 2003). Sensitivity analyses on coupling parameters, either by increased
disturbance or reduced critical density, raised few to no effect on FATE-HD outputs; this further
suggests a weak effect of chamois grazing pressure on plant life cycle, even at higher densities.

On the other hand, accounting for vegetation changes deeply modified abundance

predictions for chamois. Projected trends proved more pessimistic by 2050 when coupling both
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models, differing by ca. 1,000 individuals from RangeShifter standalone simulations. This
result stands in line with predictions of habitat contraction at higher altitudes due to climate
change, as observed by Thuiller et al (2018), and with the strong weight observed here for
density-dependence parameters. Hence, we can assume that accounting for the decline in
vegetation resources increased the realism of demographic predictions for their primary
consumer. More surprisingly, raising the disturbance values through sensitivity analysis earned
a lesser decrease in chamois abundance than did basal settings (fig. 5D); this parameter should
affect FATE-HD only, but here it did not, ruling out the possibility of indirect effects on
chamois. Such an effect could simply reflect a transitory regime, which seems to end by 2040,
and calls for some prudence in model interpretation.

Conclusively, our results shed light on the herbivory relationship’s magnitude and
directionality at a massif scale. However, herbivory mechanisms remain strongly simplified
here, relying on two parameters only; notably, grazing impact does not account for chamois’
known preference for some PFGs, nor for the behavioural interference of seasonal domestic
grazing. Going into such detail is theoretically possible under the existing state of knowledge
(Thuiller et al 2018, Mason et al 2014), but needs finer-scale tuning of disturbance parameters.
Even so, we cannot pretend to grasp the full extent of an ungulate's ecological impact: beyond
herbivory, we did not account for effects of trampling, seed dispersal or nutrient cycling, all of
which are known to affect vegetation successions (Cumming et al 2003, Pires et al 2018, Wolf
et al 2013). Finally, while first introducing feedback between two trophic levels, our modelling
framework still omits key ecological relationships: competition of chamois with other,
sympatric wild ungulates such as red deer could be part of future multi-species Rangeshifter
developments (Ferretti et al 2015, Corlatti et al 2019), while predation feedback to wolf and/or
lynx demography could be introduced with simple Lotka-Volterra equations (\ucetich et al
2011, Nedorezov et al 2016). Keeping simplicity in our framework was, however, crucial to
first understand internal model feedback, before introducing parameter variability through

scenarization.

Which scenarios of climate and management favour the persistence of chamois populations?
As expected, both increasing temperatures and direct anthropogenic pressures lowered
down the abundance of chamois in mid- and long-term. Switching from RCP 4.5 to the warmer
RCP 8.5 indeed caused habitat quality to shrink, as observed by Thuiller et al (2018);
diminishing patch area consequently increased density-dependence effects on chamois

populations (Garel et al 2011). The impact of management scenarios grew progressively from
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few management (BAU) to maximum extractive activities (Terroir); this followed the intensity
of harvest pressure, which proved to be the most influential on abundance (fig. 5J).

Beyond confirming its potential for hypothesis-testing, our framework’s results can
directly inform the management of wild ungulate populations. First, management’s detrimental
impact on chamois clearly overpassed climate’s in the case of Terroir scenario: accordingly,
local hunting regimes keep a strong role in regulating chamois abundance, along with more
uncertain predation outcomes. Then, providing contrasted scenarios can allow managers to
better choose among several options: here, chamois abundance ranks comparably under
Conciliation and Disneyland, suggesting comparable impact of vegetation removal and
disturbance by tourism. To meet managers’ needs entirely, scenario consistency could still be
improved, e.g. by indexing dispersal barriers to progressing artificialization; prior to this, a full

understanding of each pressures’ effect was required.

Which anthropogenic pressures impact chamois herbivory at most?

Teasing apart each pressure’s impact on model outputs answered our need of
disentangling scenarios’ outcomes. Each anthropogenic pressure, whether based on harvest or
disturbance, proved to impact both models in different ways: intensified forestry significantly
lowered PFG richness, potentially because of a loss in tree PFGs at lower altitudes, whereas a
similar impact on chamois abundance finds no simple explanation, considering habitat quality
remained equal. Livestock and tourism pressure intensities affected chamois demography as
well, although in opposite ways; abundance increase under high tourism disturbance seems
counter-intuitive, since lower habitat quality should enhance effects of density-dependence.
Conversely, interpreting the strong effect of harvest increase is rather straightforward, since
only this pressure affects abundance at each iteration; yet, hunting and predation rates vary
linearly from year to year, so that inter-annual fluctuations in chamois abundance find no simple
explanation.

To answer remaining uncertainties, future developments could help better integrate
external pressures on chamois to our framework. Harvest pressure affects herbivore abundance
the most, yet it relies on strong assumptions: no specific zonation nuances hunting nor predation
rates, which are both deemed uniform on the massif due to lack of data. Hunting pressure, which
concentrates around trails (Courbin et al 2022), could for instance encounter spatial restrictions
around cities (Disneyland), or increased rates in productive forests (Terroir); similarly,
integrating wolf sighting locations would allow prediction of current and future pack

distribution (Louvrier et al 2019), leading to defining clear hunting perimeters (e.g. Randon et
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al 2020). Current development of new, management-based RangeShifter modules will allow
simulating wildlife-caused “damages”, and thus testing adaptive management measures

throughout modelling time (Palmer 2020).

Conclusion

We proved the robustness of a novel, time-dynamic modelling framework for herbivory
relationships. By investigating chamois-vegetation interactions on a small massif in the French
Alps, we demonstrated its potential to answer both theoretical ecology and applied management
questions. By this exploratory contribution, we hope to help decipher the complexity of
changing trophic interactions in anthropized mountains, and bridge the gap between ecological
modelling and local decision-making.
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Supplementary materials

S1. Attributes of 16 PFGs, taken from Thuiller et al (2018).

PFGs description. PFG classification identified two chamaephyte groups (C1-C2), eigh

herbaceous groups (H1-H8) and six phanerophyte groups (P1-P6). The species list is given for

each group.

PFG

Species list

C1

Clematis vitalba, Cornus sanguinea, Crataegus monogyna, Hedera helix, Ligustrum vulgare,
Lonicera xylosteum, Rubus fruticosus.

C2

Arctostaphylos  uva-ursi, Helianthemum nummularium, Polygala chamaebuxus,
Rhododendron ferrugineum, Vaccinium myrtillus, Vaccinium uliginosum, Vaccinium vitis-
idaea.

H1

Ajuga reptans, Briza media, Bromus erectus, Carex panicea, Filipendula ulmaria, Gagea
villosa, Geranium robertianum, Gymnadenia conopsea, Leontodon hispidus, Polygonum
viviparum, Potentilla erecta, Salvia pratensis, Sanguisorba minor, Teucrium chamaedrys.

H2

Anthoxanthum odoratum, Astrantia major, Carex sempervirens, Festuca rubra, Geranium
sylvaticum, Heracleum sphondylium, Knautia arvensis, Nardus stricta, Onobrychis montana,
Phyteuma orbiculare, Pimpinella major, Rhinanthus alectorolophus, Rumex arifolius, Silene
dioica, Trollius europaeus.

H3

Carex ferruginea, Gentiana lutea, Leucanthemum adustum, Plantago atrata, Rumex
pseudalpinus, Sesleria caerulea, Trifolium badium.

H4

Brachypodium rupestre, Cirsium palustre, Lysimachia vulgaris, Mentha aquatica, Origanum
vulgare, Phragmites australis, Solidago gigantea.

H5

Arnica montana, Campanula rhomboidalis, Carduus defloratus, Centaurea uniflora,
Chaerophyllum hirsutum, Deschampsia flexuosa, Epilobium angustifolium, Gentiana
purpurea, Globularia nudicaulis, Homogyne alpina, Hypericum richeri, Juncus filiformis,
Knautia dipsacifolia, Laserpitium latifolium, Linum alpinum, Luzula sieberi, Pulsatilla
alpina, Ranunculus tuberosus, Sempervivum tectorum, Serratula tinctoria, Traunsteinera
globosa, Valeriana montana.

H6

Aruncus dioicus, Athyrium filix-femina, Cardamine pentaphyllos, Dryopteris filix-mas,
Galium odoratum, Hieracium murorum, Hordelymus europaeus, Lamium galeobdolon,
Melica uniflora, Mercurialis perennis, Phyteuma spicatum, Prenanthes purpurea, Saxifraga
rotundifolia.

H7

Anthyllis vulneraria, Campanula rotundifolia, Carex elata, Dactylis glomerata, Deschampsia
cespitosa, Euphorbia cyparissias, Fragaria vesca, Hippocrepis comosa, Holcus lanatus,
Lathyrus pratensis, Linum catharticum, Lotus corniculatus, Plantago lanceolata, Trifolium
pratense, Urtica dioica.

H8

Carex flacca, Carex sylvatica, Listera ovata, Thymus serpyllum.

P1

Acer campestre, Sorbus aria, Sorbus aucuparia.
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P2 Corylus avellana, Juniperus communis, Sambucus nigra, Sorbus chamaemespilus, Viburnum
lantana.

P3 Abies alba, Acer pseudoplatanus.

P4 Fagus sylvatica, Picea abies.

P5 | Alnus alnobetula.

P6 Fraxinus excelsior.

PFG classification traits values. Traits values were attributed to each group using the mean

across species for continuous traits and the majority class for ordinal values, after removing

outlier species. The three life forms classes are P=Phanerophytes, C=Chamaephytes, and

H=Herbaceous. There are seven dispersal classes with increasing median distance (Short: 0.1-

2m; Medium: 40-100m; Long: 400-500m). Light classes increase with decreasing shade

tolerance. Plant height is given in cm. Palatability (forage value for cattle) ranges from 0 (not

grazed) to 9 (grazed, with high nutritional value). Diet preference for chamois from 1 (not

important in chamois diet) to 5 (really important in chamois diet). Habitat represents climatic

niche in 3 categories (C=collinean; M=mountainous; S=subalpine) that can be represented at

the same time depending on the preferences of the species within the PFGs.

PFG | Growth Dispersal Light Height | Palatability Diet Habitat
form distance preference (cm) preference

Ci1 |C Medium (5) [ Any (3) 217 1 4 C-M

c2 |cC Medium (4) | Any (3) 21 1 5 M-S

H1 |H Medium (4) | Full light (4) | 20 2 4 C-M-S

H2 |H Long (7) Full light (4) | 37 3 3 M-S

H3 |H Long (6) Full light (4) |35 4 4 S

H4 |H Medium (4) | Full light (4) | 98 1 2 C

H5 |H Short (3) Any (3) 34 2 2 S

H6 |H Short (3) Shade (2) 49 5 2 M

H7 |H Long (7) Full light (4) |23 6 4 C-M

H8 | H Long (6) Any (3) 42 3 1 M

PL |P Long (6) Any (3) 1167 1 4 M

P2 P Long (6) Any (3) 248 1 4 C-M-S
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P3 Medium (4) | Shade (2) 2000

P4 Long (6) Shade (2) 2500

P5 Short (3) Full light (5) | 300

P6 Medium (5) | Any (3) 2000 C-M
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S2. Detailed parameterization of PFG disturbances.

PFG response stages: seedlings (1), juveniles (2), adults (3), senescent (4).

e C1,C2:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 0 0 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 10 0 1 10
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 5 0 0 10
Resprouting 0 0 1 0

4 Killed 10 0 0 10
Resprouting 0 0 1 0

e H1, H2, H5, H8:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 0 0 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 0 0 1 0
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 4 0 0 5
Resprouting 5 1 1 5

4 Killed 10 0 0 10
Resprouting 0 0 1 0
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o H3, H6:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 0 1 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 0 1 1 0
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 4 0 0 5
Resprouting 5 9 1 5

4 Killed 10 1 0 10
Resprouting 0 5 1 0

o H4:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 0 0 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 0 0 1 0
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 4 0 0 5
Resprouting 5 0 1 5

4 Killed 10 0 0 10
Resprouting 0 0 1 0
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e« H7:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 0 5 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 0 5 1 0
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 4 0 0 5
Resprouting 5 10 1 5

4 Killed 10 1 0 10
Resprouting 0 5 1 0

o P1,P2, P3, P4, P5, P6:

Response Killed Mowing | Pastoralism (cattle | Chamois (wild | Timber

stage Resprouting grazing) grazing)

1 Killed 8 10 1 0
Resprouting 0 0 0 0

2 Killed 10 0 1 10
Resprouting 0 0 0 0

3 Killed 10 0 0 10
Resprouting 0 0 0 0

4 Killed 10 0 0 10
Resprouting 0 0 0 0
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S3. Scenario parameterization per pressure type.

1. Pastoralism
o Origin of data: Pastoral survey (Dobremez et al 2016).
This spatial dataset provides estimates for, inter alia, livestock numbers and grazing
duration within survey polygons. These differentiate into two kinds, according to management
regime:

-Pastoral Units (PUs): mostly used throughout summer, these areas are grazed each year

because of their high nutritional value, large surface and accessibility. Grazing duration can be
quantified precisely by the difference between dates of herd arrival and departure.
-Pastoral Zones (PZs): generally situated at lower elevations, these can be used in any season

(especially spring and autumn), but intermittently among years, depending on weather and
economic conditions. Hence their grazing duration is considered less reliable.

« Data processing:

For each PU and PZ, livestock counts per species at 15™ July were standardized and
summed using Livestock Units (LU), with following conversion rates: Dairy Cow (1 LU), Non-
Dairy Cow (0.85), Horse or Donkey (0.8), Heifer (0.7), Goat (0.17), Sheep (0.15). We then
multiplied polygon LUs by their grazing duration (estimated at 150 days for PZs), to estimate
annual livestock counts, earning a total 1.25M LU.day in Bauges. Eventually, livestock annual
density was obtained by dividing these counts by polygon area (LU.d.m).

According to the scenario, two 2050 states were then defined:

-Extensive (Disneyland): high-elevation PZs (especially on dry aspects) were considered at

higher risk of abandonment due to their lower accessibility. We simulated abandonment for
those polygons by setting their livestock annual density to 0 for 2050; as this didn’t suffice to
reach the extensification target (-33% LUs), we further assumed abandonment to occur in the
least productive PUs. Hence, PUs under a threshold density (estimated at 0.089 LU.d.m2,
accounting for 31% of PU polygons) were also set to O in order to reach the 2050 target.

-Intensive (Terroir): low-elevation, wet PZs were considered as prone to intensification. Hence,

we fixed density of those polygons at the maximum encountered on the massif (0.11 LU.d.m"
2). However, the associated increase in LU.d exceeded the +66% intensification target. Thus,
we estimated at 1.221 the factor by which to divide this maximum density, so that setting these
polygons’ density to 0.094 LU.d.m™ reached the intensification target at the massif scale.

For 2050 and 2014 values, we rasterized polygons and divided them by the maximum

value encountered on the massif, in order to earn 0-1 rasters of relative annual livestock density.
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o Trajectories to 2050:

Increase or decrease in density was considered linear on 2014-2050.

Hence, for each raster cell of Disneyland and Terroir scenarios, we computed
the yearly marginal variation in relative density by dividing the 2050-2014 delta by 36.
FATE-HD yearly disturbance masks were then earned by progressively adding marginal
variations to the 2014 raster. 2050 values for Conciliation and Business as usual
scenarios were deemed equal to 2014’s.

o Integration in FATE-HD: at each iteration, the disturbance mask for Grazing was

replaced by the corresponding year’s Pastoralism mask.

Synthesis:
Conciliation Disneyland Terroir Business
as usual
Magnitude of | No change -33% LUs +66% LUs No change
change by
2050
Quantitative 2014 value Loss of 418,000 LU.d Gain of 836,000 LU.d | 2014
targets for value
2050
Zonation 2014 pastoral | -Abandonment of high- [ Intensification of low- | 2014 PUs
units (PUs) & | elevation PZs: 223,000 | elevation, non-dry PZs | & PZs
zones (PZs) LuU.d (up t0 0.094 LU.d.m-)
-Abandonment of the
31% least productive
PUs (< 0.089 LU.d.m>):
197,000 LU.d
2. Forestry

e Origin of data: PROTEST project (Monnet et al 2021).
This project provides, inter alia, rasters of timber volume under various scenarios from
2016 to 2046 in Bauges. Hereafter we refer solely to the PTR (patrimonialization) scenario,
which assumes constant production on the 2016-2046 period.

o Data processing:

Absolute volumes of total timber (m3.hat) on the 2016-2046 period were first divided
by their maximum value on the massif, so to obtain 0-1 cells (with value 1 corresponding to
100% harvest, i.e. 1 clearcutting event in 30 years). To construct a FATE-HD disturbance map
for 2016, we then brought these rasters down to annual values by dividing them by 30.

Three alternative 2050 states were then defined, according to the scenario:
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-Extensive (Disneyland): all cell values were multiplied by 0.5.

-Boosted (Conciliation): all cell values were multiplied by 1.5 (with an upper limit of 1).

-Intensive (Terroir): all cell values were multiplied by 2.5 (with an upper limit of 1).

Thus, we kept 2016 relative distribution of volumes between cells.
Trajectories to 2050:

Increase or decrease in timber volume was again considered linear on 2016-
2050.

Hence, as for Pastoralism, we computed the yearly marginal variation in harvest
by dividing the 2050-2016 delta by 34. FATE-HD yearly disturbance masks were then
earned by progressively adding marginal variations to the 2016 raster.

Integration in FATE-HD: at each iteration, the disturbance mask for Forestry was

replaced by the corresponding year’s Forestry mask.

Synthesis:

Conciliation

Disneyland

Terroir

Business as
usual

Quantitative targets | +50% volume -50% volume +150% volume | 2016 value

for 2050

Zonation 2016 relative | 2016 relative | 2016  relative | 2016 relative
zonation zonation zonation zonation

3. Artificialization

Origin of data: regional Observatory of Surfaces at Municipality scale (OSCOM AuRA
2016) for the map of 2013 urban areas; national Observatory of Space Consumption
(Cerema 2022) for the statistics of 2013-2019 artificialization; charter of the Regional
Nature Park of the Bauges Massif (RNPMB 2022) for expected trends in 2022-2049
artificialization; forest extent (IGN 2022).

Data processing for 2022:

To reconstruct the alleged extent of 2022 urban areas, we first assessed the total area

artificialized per municipality between 2013 and 2022, by 1) summing the areas artificialized
yearly from 2013 to 2019 (Cerema 2022), and 2) extrapolating them to 2019-2022 with the

2013-2019 mean annual artificialization rate. Then, we randomly sampled the corresponding,

rounded number of 1ha-cells in artificialization buffers, centred in each chief-place; those were

defined as disks of various radii (500m for villages, 750m for local polarities, 1000m for larger
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cities), cropped with not-constructible areas (nature cores, forests) and cells already built in
2013, including roads (OSCOM AuRA 2016).
o Trajectories to 2050:

Increasing the urban extent by the orders of magnitude defined in workshop (+50% for
Conciliation and Terroir, +100% for Disneyland) was deemed unrealistic by expert knowledge
(R. Girard, comm. pers.).

Hence, we defined two different 2022-2050 trajectories, while keeping the relative
difference between scenarios:

-Zero Net Artificialization by 2050 (Conciliation, Terroir): decreasing amounts of artificialized

areas were distributed among municipalities (RNPMB 2022) in successive periods (2023-2028,
2029-2033, 2034-2038, 2039-2044, 2045-2049), and rounded at hectare. For each period, we
then repeated the sampling procedure of 1-ha new urban pixels, after cropping the areas
urbanized in the previous period from the artificialization buffer.

-Heavy artificialization (Disneyland): the same procedure was applied from 2023 to 2049,

however doubling the areas expected to be artificialized in each period before rounding.

o Integration in FATE-HD: at the first iteration of a new period, the overall model mask

was replaced by the artificialized areas corresponding to this period.

Synthesis:

Conciliation Disneyland Terroir Business

as usual

Magnitude  of | +50% +100% +50% No change
change by 2050 | artificialization artificialization artificialization
Quantitative +379ha +762ha +379ha 2022 value
changes by 2050
Zonation 2022 map with 2022 map  with[2022 map with| 2022 map

periodic sampling | doubled periodic | periodic sampling

sampling

4. Tourism

e Origin of data: visitation map for Bauges (Pauti 2021), road network (IGN 2022).
« Data processing for 2022:

We first reconstructed a map of roads and paths for Bauges by collating shapefiles of
road network (IGN 2022), “Grande Randonnée” hiking trails, and smaller paths (excluding

forest roads). Then, we intersected these with a polygonised raster of tourist visitation (visits.d"
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1), extrapolated itself from STRAVA® detections (Pauti 2021). Distinct distances of Chamois
disturbance were assigned to resulting path sections, according to the tercile in visitation
numbers: 260m for the lowest visitation values, 180m for intermediate values, 100m for the
highest values (adapted from Courbin et al 2022). These distances were then used as widths to
define buffers around each path section (flat shape, oblique angle). Eventually, we computed a
distance raster from the initial network of roads and paths, and clipped it with the disturbance
buffer. This resulted in a narrowed distance raster, which we standardised to 0-1 values after
dividing by the maximum distance encountered (260m), and filled with value 1 between
buffers.

o Trajectories to 2050:

According to the scenario, two alternative 2050 states were then defined for tourism:

-Increased (Conciliation): the disturbance widths were replaced in path sections by 180m

(lowest tercile of visitations) and 100m (upper terciles), to reflect Chamois habituation to higher
tourist visitations.

-Intensive (Disneyland): the disturbance widths were replaced by 100m (lowest tercile of

visitations) and 260m (upper terciles), since intense visitation can induce behaviours similar to
lower visitations for Chamois (N. Courbin, comm. pers.).

Then, we divided the 2050-2022 delta in disturbance widths by the total modelling
duration (28 years), to infer the marginal variation in width for each simulation year.
Eventually, we built on these marginal width variations to construct intermediate buffers for
each 5-year period between 2025 and 2045, and infer corresponding 0-1 rasters.

o Integration in _model coupling: in order to degrade habitat quality of Chamois

proportionally to path proximity, at each iteration we multiplied the new habitat quality

map by the 0-1 raster of the corresponding 5-year period.

Synthesis:
Conciliation Disneyland Terroir | Business as
usual

Magnitude of change | +50% visitations +150% visitations No No change
by 2050 change

Quantitative changes | Average  disturbance | Average disturbance | No No change
by 2050 width: 135m width: 205m change

Zonation New buffer New buffer 2022 2022 buffer

buffer
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S4. Detailed construction of the cost map for chamois dispersal.

-General overview

Genetic data have been sampled in Bauges for 330 chamois males and females, which allowed
calculating genetic distance among pairs of individuals. Here, we assumed that genetic distance
between two individuals varied proportionally to their mutual isolation by landscape features
(Manel et al 2003), which in turn increased with measures of their geographical distance
(Storfer et al 2007). Hence, we determined the relative contribution to genetic distancef for
three landscape covariates: natural and anthropogenic barriers (Tucker et al 2018), measured
by the total area of roads and rivers per pixel; elevation (Festa-Bianchet and Coté 2008),
averaged for each pixel and expressed in metres a.s.l.; and FATE-generated habitat quality,
expressed in %. Value for each covariate was taken at the same point where chamois individuals
were sampled for genetic distance measurement.

-Covariate transformation

For each covariate raster, we computed seven modified rasters, using the following
transformations: inverse Ricker, linear negative, linear positive, negative monomolecular
convex, negative monomolecular concave, positive monomolecular convex, positive
monomolecular concave. Then, using a linear mixed model, we determined which transformed
raster correlated the most with measures of genetic distance. Thus, we identified negative
monomolecular convex, negative linear and negative linear as the “best” transformations for
barriers, elevation and habitat quality, respectively.

-Covariate weight

Eventually, we incorporated the transformed values of each covariate (as determined above) in
a new linear mixed model, against explaining values of genetic distance. Then, we estimated
the relative weight of each covariate in chamois dispersal cost as the share of each transformed

covariate in model’s R, namely 15%, 62% and 21% for barriers, elevation and habitat quality.
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S5. Detailed parameterization of chamois demography in RangeShifter.

Transition matrix:
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Origin of the data:
Crampe et al 2002
Crampe et al 2006
Crampe, unpubl.

Garel, comm. Pers.
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S6. RangeShifter parameter calibration.

Chamois abundance (no. of individuals)

Chamois abundance (no. of individuals)

A- Sensitivity analysis.

A-i. Demographic variables.
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A-iii. Dispersal variables: Settlement, Transfer (step mortality).
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B- Calibration of 1/b and DO.

Hunting rates:
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S7. Stakes expressed for the Bauges by workshop participants (28/01/22).

Pressure

Stake

Artificialization [1]

Growing land pressure: well regulated by local urban plans (PLU) and zero net
artificialization targets (ZAN), but increase in the price of surfaces and houses

Artificialization [1]

Increasing risk of dormitory villages / second homes

Artificialization [2]

More settlements (more urbanised areas), urban sprawl

Artificialization [2]

More traffic or public transportation development

Acrtificialization [3]

Change in the profile of massif dwellers (migratory flow coming from urban
areas?) -> new consumption and habitat modes

Acrtificialization [4]

-Land pressure increases
-Real estate prices
-Social diversity

Pastoralism [1]

Enlargement of livestock farms
— intensification
— abandonment

Pastoralism [3]

Phenomenon of pastoral land abandonment (pastures and intermediate areas)
if agricultural systems keep evolving as today?

Pastoralism [1]

Preserving land — urbanisation — competition for land

Pastoralism [1]

Climate change and hazards — secure production by equipment

Pastoralism [1]

Generational renewal

Pastoralism [1]

Collective tools in difficulty

Pastoralism [1]

Agricultural employment — accommodation?

Pastoralism [1]

Cohabitation and sharing land between traditional agriculture and new
productions

Pastoralism [2]

More diversity in crops? Or in types of agricultural activities?

Pastoralism [3]

Ability to adapt to changes in consumption patterns? (quality chains,
diversification, meat and dairy products)

Pastoralism [4]

-Accounting for biodiversity stakes

-Social acceptability of current agricultural practices
-Adapting to global changes

-Developing short supply chains (“circuits courts™)

Pastoralism [1]

-Societal expectations
-”Agribashing”

=> Need for recognition
— Inward-looking
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Predation [2]

Health status of populations? Rise or drop in abundance?

Predation [1]

Current increase in the number of wolves... until when? -> large pantry

Predation [3]

Which mid-term population dynamics, and which possible evolutions in terms
of regulation? (protected species at the European scale)

Predation [4]

-Acceptability by society
-Species with specific stakes: biodiversity, nuisance to some

Hunting [2] Change in hunting practices / patterns? (silent hunt, ...) (administrative hunt) -
> higher efficacy

Hunting [2] End of grain scattering?

Hunting [3] If the hunter “population” is renewed: should we expect a traditional vision of
hunting, or rather a change towards a more active hunt, conscient of its role on
populations and ecosystems?

Hunting [1] Decreasing number of hunters tomorrow?

Hunting [4] -Acceptability by society
-Dramatic drop in hunter number
-Managing more and more ungulates
-Sanitary issues

Hunting [1] Social acceptability -> more farmers -> inhabitants -> less practitioners

Hunting [2] Acceptability of hunting (shortening the hunting season, prohibition in some
areas...)

Forestry [2] Increase in sanitary cuts (clear cuts) (climate change-related)

Increase in plantations and natural regeneration plots

Forestry [2] Success of natural regeneration? VS climate change and VS ungulate pressure

Forestry [2] Adapting tree species and changing stand composition (more broadleaf trees,
new tree species introduced...)

Forestry [3] Change in stands in response to climate change: can local forests adapt, or
should one intervene?

Forestry [2] Less cuts (acceptability of costs, profitability)

More non-managed forests (unaccessible or in spontaneous evolution)

Forestry [3] Ability of resource and sector to answer the demand if increasing popularity of
“sustainable housing”, local resources, etc.?

Forestry [1] Notion of ownership — need of recognition
-> Negative look of society on the activity

Forestry [4] -Forest natural regeneration

-Sustainability of the forest exploitation model

-Sanitary issues

-Sector development -> short supply chains # China, USA
-Social acceptability of exploitation practices
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Forestry [1]

Land fragmentation # forest exploitation

Tourism [1] -Diversity in practices increases
-Number of practitioners increases

Tourism [2] Increase in visitation (number of people) and increase in practices (increase in
frequented areas and accesses)

Tourism [2] Regulating accesses / practices? (gauge, prohibition...)

Tourism [1] Sharing space among practitioners

Tourism [1] Space of freedom
Lack of knowledge of agricultural or forest activities

Tourism [2] Profile of athletes / practitioners attached to landscapes, to the “wild” state, to
“nature” (less anthropogenic)

Tourism [3] Change in leisure activities & mountain sports, towards “consuming spaces /
landscapes”, or will we collectively achieve to change our minds towards more
sustainability?

Tourism [4] -Increase in visitation

-Fad after the end of lockdown?
-Raising user’s awareness of the impact of their practices
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S8. Critical chamois density for maximum grazing disturbance.

Habitat suitability (%)
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S9. Complementary RangeShifter outputs for chamois (occupancy, density).

Graphs show model outputs under two distinct RCPs (gray: RCP4.5, dark gray: RCP8.5) and
four management scenarios (solid: BAU, dotdash: Conciliation, dotted: Disneyland, dashed:
Terroir).
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S10. FATE-HD outputs for forest cover (mean value, total area).

A. Forest cover mean value (%).
82.5
80 |
775
75 |
2010 2020 2030 2040 2050

Curves are overlayed for all management and climate scenarios.

B. Forest cover total area (ha).
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Curves are overlayed for all management and climate scenarios.
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S11. FATE-HD outputs for PFG occupancy.

A PFG occupancy (FATE-HD only).
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B. PFG occupancy (FATE-HD coupled with RangeShifter, compared across scenarios).

Green: RCP 4.5, blue: RCP 8.5, red: RCP 2.6 (finally not considered).
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S12. PPM coefficients.

Covariate ID | Covariate Coefficient value
Intercept - -4.0966
V1 Temperatures -0.2314
V2 Temperatures”2 0.0007
V4 Temperatures * Slope | 0.0029
V5 Slope”2 -0.0010
V10 PFG H1 -0.0518
V11 Temperatures * H1 0.0014
V19 H1* H4 -0.0003
V22 Temperatures * H6 0.1139
V23 Slope * H6 -0.0014
V24 C2*Hb6 0.0005
V25 H1* H6 -0.0018
V26 H4 * H6 0.0256
V29 Temperatures * H7 -0.0007
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Chapitre 4
Mettre en ceuvre et comprendre le
réensauvagement : quel appui de la science
economique ?

« Le retour a la nature est souvent décrit et traité comme une ressource économique. [...] Il
existe en effet un aspect économique a la question — une maisonnette au bord d’un lac de péche,
ou un simple affiit au bord d’un étang peuvent coiiter aussi cher que toute la ferme voisine. | ...]
1l semble donc opportun d’isoler ces composantes et d’examiner les caractéristiques ou
propriétés distinctes de chacune. »

- LEOPOLD, Almanach d’un comté des sables
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Page précédente : troupeau de moutons dans le Parc national des Ecrins.

. Préambule

L’étude des relations tri-trophiques en milieu peu anthropisé est cruciale pour éclairer
les motivations écologiques du réensauvagement. Cependant, les projets qui s’en réclament ne
peuvent étre mis en ceuvre sans connaissance préalable des codts et bénéfices associés ; pour
cela, il importe de savoir quel soutien la discipline économique peut apporter a leur évaluation.
C’est donc a I’analyse des incidences et déterminants économiques du réensauvagement que
s’attache I’article suivant. Le traitement général de ces questions dans la littérature sur le
réensauvagement est en effet un prérequis a la mobilisation de ce cadre disciplinaire dans un
cadre localiseé comme celui des Alpes frangaises.

Notre revue systématique de 257 articles, tirés de la littérature académique anglophone,
révele une évocation fréquente de I’économie (40% des références liées au réensauvagement),
en contraste avec la trés faible part d’articles qui sont entierement consacrés a « I’économie du
réensauvagement » (rewilding economy). Essentiellement issues d’Europe, les études
s’attachent majoritairement a évoquer le contexte économique des projets de réensauvagement
(déprise agro-pastorale, systemes de financement, etc.) et/ou leurs conséquences (création de
richesse dans le tourisme, conflits avec 1’agriculture, etc.). En revanche, trés peu mentionnent
d’éléments chiffrés, et seulement 20 les quantifient par eux-mémes. Cet ensemble hétérogéne
nous semble en-deca des attentes d’évaluation économique du réensauvagement, du moins pour
espérer le faire entrer dans le champ des politiques publiques. Il montre le besoin de faire
auparavant émerger le champ académique d’une « économie du réensauvagement » (rewilding
economics), qui dépasse les divisions éthiques et disciplinaires pour approfondir notamment les

questions de planification, de faisabilité et d’équité que souléve le concept.

1. Article a soumettre dans Ambio
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Abstract

Rewilding, a concept often defined as an open-ended approach to ecological restoration that
aims to establish self-sustaining ecosystems, has gained much interest in recent conservation
science and practice. The economic dimensions of rewilding remain understudied, despite
repeated calls for research, and we find that synthetic or programmatic contributions to the
scientific literature are still missing. Here, we mined Scopus and Web of Science databases
through a systematic review, looking for “rewilding” with various economic terms in English
language papers in peer-reviewed journals. We then screened out a 257 references-rich corpus
with 10 variables, including the position of rewilding regarding positive and negative economic
effects in specific sectors, and geographical or ecological foci. Our corpus amounts to ca. 40%
of overall rewilding literature in past years, with a clear emphasis on European study sites and
economic consequences of rewilding initiatives. We find that tourism and hunting benefit from
rewilding, e.g., through higher income and employment rates, although very few studies
properly quantify these. Conversely, most authors find rewilding harms farming, which is
threatened by abandonment and wildlife damages, raising interest in potential EU subsidy
regimes. Altogether, we highlight the surprising paucity of rewilding literature truly focusing
on economics and/or providing detailed quantification—with remarkable exceptions. While
rewilding’s ecological relevance is no longer in question, demonstrating its economic
sustainability will undoubtedly help scaling up. Thus, we advise rewilders to systematically
measure and report investments and outcomes of rewilding initiatives, and to adopt common

standards for cost and benefit assessments.
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Introduction

Economics, along biophysical sciences, are key to understanding biodiversity loss (Otero et al.
2020) and supporting action to mitigate and reverse it (Vadrot et al. 2018). Economic
knowledge may for instance help highlight nature’s contributions to people (Garcia-Jimenez et
al. 2021; Cabral et al., 2016; Levrel et al., 2017), design cost-effective agri-environment
schemes (Andrello et al., 2018; Ansell et al 2016; Drechsler et al. 2017), inform nature-positive
land use planning (Drechsler et al. 2022; Tardieu et al., 2021), or assess transactions costs
associated with conservation policies (Scemama et Levrel, 2019). Henceforth, economic studies
have long been contributing to the fields of conservation (Perrings et al., 1995; van Kooten
1998; Duke et al. 2013; Ando and Langpap 2018) and ecological restoration (Aronson et al.
2010; BenDor et al. 2015; Rohr et al. 2018).

Since the early 2000s, the concept of rewilding has boomed within conservation literature
(Lorimer et al. 2015, Perino et al. 2019), both for academia (Gordon et al. 2021) and the
practitioner community (Barraud and Périgord 2013). Numerous definitions coexist. We adopt,
for this paper, the following one: “rewilding projects emphasize and promote the autonomy of
ecological processes that are unplanned or spontaneous. ‘Wildness’ is understood not as the
absence of people, but in terms of nonhuman agency, which can be embraced and promoted
without vilifying human activities. In contrast to efforts that establish highly managed
ecosystems, which might still be described as restoration projects, rewilding specifies practices
explicitly aimed at a 'controlled decontrolling’” (Keulartz, 2012) to promote the agency of
nonhuman biophysical processes dimension” (Hall, 2019, p. 301). Notwithstanding this
definition, several practical approaches to rewilding diverge: “passive rewilding” proposes no
human intervention prior to ecosystem recovery (Navarro and Pereira 2012), while “trophic
rewilding” relies on species re-introductions to put ecosystems on a preferred trajectory
(Svenning et al. 2019). They both represent a paradigm shift relative to traditional conservation
and restoration approaches, at least in Europe, by setting aside management targets in favor of
an “open-ended” approach (Hughes et al. 2012, Svenning 2020). Accordingly, rewilding
represents a strong shift from traditional schemes conditioned to benefit particular taxa or

species assemblages (Jepson 2016), such as the European nature Directives.

From a social and an economic point of view, rewilding means renouncing to fully control
ecological dynamics and shape ecosystems, which is what humans have strived to do from the
beginning of the Holocene in agrarian and industrial societies, all over the world. Controlling

and shaping ecosystems to achieve our goals is what humans also do to conserve species,
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habitats or landscapes. Taking a step back and giving space to non-human beings to shape their
environment may carry more civilizational and symbolic changes in our relations to non-
humans than a simple restoration and conservation paradigm shift. These changes and shifts
have economic consequences, both from a scientific and practical point of view. Yet, as far as
we know, no synthetic study on the economics of rewilding has been published. To help fill
these gaps we carried out a systematic review of the rewilding literature in order to address the

following questions:

e What is the state of the art in rewilding research regarding economic topics?
e What is the recent evolution of publications crossing rewilding and economic
issues?

e How does the academic literature on rewilding deal with economics?

Methods
Synthetizing existing literature on a given field of knowledge is a crucial step to inform ongoing
research and subsequent policies (Roberts et al 2006). In order to minimise bias and make our

work reproducible, we conducted a systematic review (Haddaway et al 2018).

We wished to understand how scientific literature on rewilding approached economic matters.
Hence, we first mined the Scopus database, thereby limiting our study to peer-reviewed papers,
while allowing for full-text queries. In this first query, we looked for articles containing
“rewild*” or “re-wild*” in abstract, title and keywords (ATK) on the one hand (Gordon et al
2021), and on the other hand “econom*” in their full text®. In this screening phase, we retained
only English-language papers from peer-reviewed journals (and not book chapters). We then
noticed numerous omissions, possibly due to the Scopus research engine (Krauskopf 2019). To
maximise comprehensiveness of our corpus, we thus performed two complementation queries,
in Web of Science and Scopus respectively, using following keywords: 1) “econom™*” in ATK
and “rewild*” in ATK, 2) “rewild*” or “re-wild*” in ATK, and “cost*” or “benefit*” or
“financ*”or “monet*” or “business” or “market*”or “pric*” or “neoliberal*” or “privat*” or
“capital®*” or “commod*” in full texts’, based on a list of search terms established by Smessaert

et al (2020). In the latter, we manually filtered for references containing “econom*” in the main

¢ Query code: (TITLE-ABS-KEY (re-wild*) OR TITLE-ABS-KEY (rewild*)) AND (TITLE-ABS-
KEY (cost*) OR TITLE-ABS-KEY (benefit*) OR ALL(econom¥*)).

"Query code: (TITLE-ABS-KEY (re-wild*) OR TITLE-ABS-KEY (rewild*)) AND (ALL (financ*)
OR ALL (monet*) OR ALL(business) OR ALL (market*) OR ALL (pric*) OR ALL (neoliberal*) OR
ALL (privat*) OR ALL (capital*) OR ALL (commod*)).
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text. Databases were browsed on 18" February and 08" April 2022 for first and complementary

queries, respectively.

To select relevant contributions, we then pruned our database by excluding papers that fell in
two categories: 1) containing ‘rewild*’ or ‘re-wild*’ in ATK and not main text, 2) using query
keywords with another meaning than targeted (e.g. “rewilding” not used as in ecological
dynamic or “economic benefits” defined without any link to economic topics, only ecological
ones). Metadata were manually extracted for each research entry (year, first authorship, journal,
title). Finally, we classified the resulting literature using a set of 10 attributes (Table 1).

Table 1: variables extracted from papers.

List of variables (ID)

Paper type (1) opinion | case study

Geographical scale (2) country continent global

Importance of rewilding dimension (3) marginal partial central

Importance of economic dimension (4) marginal partial central

Position of economic activities towards cause | consequence both unrelated
rewilding (5)

Economic approach (6) activity tool theory

Emphasis put on rewilding’s positive + ++ +++

economic outcomes (7)

Economic sectors affected positively (8) list

Emphasis put on rewilding’s negative - --
economic outcomes (9)

Economic indicators (10) wealth | employment | investments costs

We also attempted to give a score regarding how the rewilding issue and the economic
dimensions were taken into account in these papers in order to know if they are ‘marginal’ or
‘of first importance’ for the paper. Concretely if the economic dimension or the rewilding issue
were found a few times only in the papers they are considered as ‘marginal’, meaning that the
paper doesn’t really address the economic and/or the rewilding questions; ‘partial” if there is a
significant place for these issues (e.g., whole section, scenarios explicitly based on these issues,
etc.); ‘central’ if it framed the whole paper. The economic outcomes of rewilding, when

mentioned in the paper, were categorized in six levels (respectively +/ ++/ +++and - / -- / ---
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). Finally, specific attention was provided to quantitative evaluations of economic inputs or

outputs of rewilding, as reported below.

Results

The first Scopus query revealed 258 peer-reviewed publications, among which very few
referred to 'economics’ (18) or 'economy’ (51) (Supp. Mat. S1). Complementation queries
brought in 22 (Web of Science) and 59 (additional Scopus keywords) references; this raised our
corpus up to 339 entries. We excluded 36 papers using ‘rewilding’ in their keywords without
further use in the main text. We removed 46 references mostly dealing with non-ecological uses
of ‘rewilding’ (e.g. for human diet, plant crops, etc.). This brought our selection down to 257
papers, listed in Supplementary materiasl, of which 59.1% are based on case studies and 40.9%

of opinions.

The yearly number of papers increased steadily from 2015 onwards, a few years after the
increase in the overall scientific literature about rewilding (Figure 1). Thus, by 2021, 40% of

overall rewilding publications cover both economic and rewilding-related topics.
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Figure 1: Number of English-language papers included in the review (Scopus and Web of Science
queries; blue curve) and number of English-written references including ‘rewild*’ or ‘re-wild*’ in their
abstract, title or keywords (Scopus query, including book chapters; red curve). Top left panel shows
ratio between the former and the latter.

Geographically speaking, Europe hosts the vast majority of study sites from papers addressing

rewilding and economics (Figure 2), mostly thanks to case studies located in the UK (35 sites)
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and in the Mediterranean Basin (16 sites for Spain, 10 for Italy). Other continents host study
sites at a much lower extent, but in equal proportions, ranging from 4 studies (Australia and
oceanic islands) to 12 (South America). Almost all studies refer to inland ecosystems
(freshwater or terrestrial), with virtually no mention of marine rewilding (but see Van Katwijk
etal., 2021).

Figure 2: Number of study sites per country (circles) or continent (squares) in 196 spatially-explicit
papers (including 44 opinion papers). Black: Europe (136 study sites), orange: Asia (16), blue: Latin
America (15), green: North America (11), pink: Africa (8), red: Pacific islands and Indian Ocean (5).
Asterisks in Europe means that there is one site mentioned in this country. An additional 18 papers cover
larger scales (transcontinental to global) (not mentioned in this map).

Very few papers focus simultaneously on rewilding and economic dimensions (Figure 3), with
11 only giving a ‘central’ place to both issues. Conversely, a majority of papers give a marginal
position to economic matters, generally mentioning the word once or twice (e.g., with ‘socio-

economic concerns’). Of these, 44 references give rewilding an equally marginal importance.
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Figure 3: Centrality graph for rewilding / economic issues.

Within the remaining 213 papers (257 minus 44), few rely on economic theory (such as
neoclassical economics, environmental economics, etc.) (5.06%) and/or mention economic
tools (like taxes, cap and trade schemes, etc.) (10.5%). Most publications mention economic
activities (sectors, projects, etc.), sometimes using indicators such as wealth (10.5%) and
employment (5.45%). A significant share of the papers sample present economic drivers of
passive rewilding (20.2%). Among them, 19.8% also mention the economic consequences of
rewilding projects or dynamics while 27.2% are only focused on the consequences, with no
mention of the economic causes of the rewilding (Table 1). Among the papers mentioning the
economic consequences of the rewilding, half report only positive economic consequences with
benefits for the tourism sector (24.5%) and to a lesser extent for hunting or farming activities
(Table 2). An equal proportion of papers highlight negative outcomes (Table 1), however, often

along positive ones (13.2%), due to human-wildlife conflicts or expected loss of employment.

Table 2: Main results of the analysis. Variables can have several values (*) and/or none (¥), so that
shares may sum above 100%, or below (the remaining being NA), respectively.

Attribute Values (% of references, n=257)

Position of economy towards rewilding Cause (20.2%)
Consequence (27.2%)
Both (19.8%)
Unrelated (22.8%)
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Economic approach™*

Study-based (78.2%)
Theory-based (5.06%)
Instrument-based (10.5%)

Positive economic outcomes for rewilding"

+(23.0%)
++ (10.5%)
+++ (1.17%)

Economic sectors affected positively™’

Tourism & Recreation (24.5%)
Hunting & Wild meat sale (6.22%)
Agriculture (2.72%)

Management & Engineering (1.16%)
Forestry (<1%)

Fisheries (<1%)

Negative economic outcomes for rewilding™*

- (17.1%)
- (2.72%)
- (0%)

Economic indicator™"

Wealth (10.5%)
Employment (5.45%)
Investments (4.67%)
Costs (4.67%)

Among 47 references mentioning tangible indicators of rewilding’s economic causes and

consequences on economic activities, only 20 papers quantify these properly, and half of these

by quoting other studies (Table 3). They provide a vast diversity of values, both in terms of

employment and monetary assessments, which cover costs (e.g., loss of livestock) and benefits

(meat sales, income from visitors, etc.) as well as investments (for restoration, reintroductions,

etc.) and avoided costs (e.g., fewer accidents due to vehicle collisions). This makes the

aggregation of values into meaningful cost-benefit averages very difficult. Most studies either

focus on large mammal species, usually ungulates or predators, or on specific ecosystems

(wetlands, forests, etc.); they rarely cover both (i.e., refer to trophic rewilding). Governance is

generally dependent on non-profit organizations (NGOs, foundations, etc.) or public entities

(state agencies, protected areas).
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Table 3: Economic indicators used in rewilding projects. NP: national park. (*): evaluation quoted from other
reference(s).

Study object (species / habitat) Location Indicator Reference
(country)

Fictive markets (ex-ante analyses)

Reintroduction (Lynx lynx) Lake District NP Economic benefit over ~ £48.1M Neilson (2019)
(UK) Cumbria*

Reintroduction (Lynx lynx) Lake District NP Economic benefit over  £48.1M Neilson (2019)
(UK) Cumbria*

Reintroduction (Lynx lynx) Lake District NP Net economic benefit per £78.98 Neilson (2019)
(UK) household*

Reintroduction (Lynx lynx) Lake District NP Existence value per £18.50 Neilson (2019)
(UK) household*

Ecosystem restoration (Woodland, (UK) Cost* £19G Selwyn (2021)

Bog)

Reintroduction (Bison bison / Rosebud (USA)  Net profit (surplus bison) $300k-$400k/y Shamon et al

Meadow) (2022)

Reintroduction (Castor fiber) (Scotland) Worth to the local £2M Brown et al (2011)

economy*

Ecosystem restoration (Rivers) Border Meuse (The Implementation cost €550M Jepson et al (2018)
Netherlands)

Grazing with wild large herbivores Rebild Forest Economic rent $217/y/ha Schou et al (2020)

(Wood- pasture) (Denmark)

Grazing with wild large herbivores Ngrlund Plantation Economic rent $109/y/ha Schou et al (2020)

(Wood- pasture) (Denmark)

Grazing with wild large herbivores Saltbak Bay Economic rent $95/y/ha Schou et al (2020)

(Wood- pasture) (Denmark)

Grazing with wild large herbivores Mols Hills Economic rent $150/y/ha Schou et al (2020)

(Wood- pasture) (Denmark)

Observed transactions or markets (ex-post analyses): goods and services

Reintroduction (Canis lupus) Yellowstone NP Total economic and social $6M-$9M/y  Donlan et al (2006)
(USA) benefits*

Reintroduction (Canis lupus) Yellowstone NP Cost to society* $0.5M- Donlan et al (2006)
(USA) $0.9M/y

Reintroduction (Bison bison / Fort Belknap Hunting license (non- $2k-$7.5k Shamon et al

Meadow) (USA) tribal) (2022)

Reintroduction (Bison bison / Fort Peck (USA)  Overall cost of a hunt $2.5k-$5k Shamon et al

Meadow) (2022)

Ecosystem restoration (Wetlands)  Kempen-Broek Funding €33.5M- Jepson et al (2018)
(The Netherlands) €34.5M
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Study object (species / habitat) i Indicator Reference

Loans to rewilding-related (Europe) Turnover* €M Jepson et al (2018)
enterprises

Reintroductions, Ecosystem Ibera NP Investment* 1,5GPesos Pettersson and De
restoration (Wetlands) (Argentina) Carvalho (2021)
Wildlife tourism (Finland) Charge for high quality  €120-270 Bone (2018)
viewing opportunities*
Wildlife tourism (Sweden) Charge for high quality €200 Bone (2018)
viewing opportunities*
Reintroduction (Canis lupus) Yellowstone NP Increase in visitor $35.5M Bone (2018)
(USA) spending in the local
economy™*
Reintroduction (Carnivores and Madikwe Game  Cost* $3M Pringle (2017)
herbivores) Reserve (South
Africa)
Using urban vacant land as Knoxville Urban  Economic benefit* $8M/y Zefferman et al
"wilderness" (Forest) Wilderness (USA) (2018)
Deconstructing urban fabric Saler’s Devesa Total amount invested in  €53.4M Miralles | Garcia
(Coastal) (Spain) rewilding action and Martinez

Llorens (2020)

Reinvigorating disturbance regime Alladale Cost of using wild boar as £184-£1961/ha Sandom et al
(Sus scrofa / Forest) Wilderness Reserve a ground preparation tool (2013)
(Scotland)
Reintroduction (Dasyprocta Tijuca National Cost for releasing animals $6300/y Fernandez et al
leporina / Forest) Park (Brasil) in the wild and (2017)
monitoring the
population*
Reintroduction (Panthera pardus) Eastern Cape Estimated loss (Ostrich ~ $10.5k-$13.9k Banasiak et al
Province (South  depredation) (2021)
Africa)
Reintroduction (Panthera pardus) Eastern Cape Estimated financial loss  $5.7k Banasiak et al
Province (South  (Goat depredation) (2021)
Africa)
Reintroduction (Acynonyx jubatus) Eastern Cape Total value lost (Sheep  $3.2k Banasiak et al
Province (South  depredation) (2021)
Africa)

Observed transactions or markets (ex-post analyses): Credits

Partial rewilding schemes (Groves) Andalusia (Spain) Willingness to accept €833/y/ha Granado-Diaz et al

(2022)
Complete rewilding schemes Andalusia (Spain) Willingness to accept €1187/y/ha Granado-Diaz et al
(Groves) (2022)
Loans to rewilding-related (Europe) New jobs* 22 Jepson et al (2018)

enterprises
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Study object (species / habitat) Location Indicator Reference
(country)

Spontaneous comeback, (Europe) Compensation, Preventive €4.15M Navarro and
Reintroduction (Canis lupus) measures* Pereira (2012)
Functioning of NGO (Rewilding (Argentina) Annual NGO income $19.7k Jimenez and
Argentina Basurto (2022)
Spontaneous comeback, La Spezia Province Total allocation to €214k Hearn et al (2014)
Reintroduction (Sus scrofa) (ltaly) farmers who have

sustained damage (2007-

2010)
Spontaneous comeback, La Spezia Province Financial aid for €273k Hearn et al (2014)
Reintroduction (Sus scrofa) (ltaly) protective measures

(2007-2010)

Ecosystem restoration (Rivers) (Denmark) Participant WTP for wild 96.00 € Giergiczny et al
marshes (2021)

Ecosystem restoration (Rivers) (Germany) Participant WTP for wild 88.00 € Giergiczny et al
marshes (2021)

Ecosystem restoration (Rivers) (Poland) Participant WTP for wild 106.00 € Giergiczny et al
marshes (2021)

Observed transactions or markets (ex-post analyses): Jobs

Reintroductions, Ecosystem Gelderse Poort New jobs* 200 Jepson et al (2018)
restoration (Rivers) (The Netherlands)

Functioning of NGO (Rewilding  (Argentina) NGO employees 116 Jimenez and
Argentina) Basurto (2022)

A few papers further provide economic quantification, for rewilding initiatives or situations, in
a wide variety of geographical and ecological contexts (Box 1). Their minimal share in the
overall corpus (7.8%) questions the very robustness of economic assertions provided in the
remaining 237 references, often without reference to existing data. Surprisingly, quantitative
indicators such as ecosystem services (Navarro and Pereira, 2012) or nature’s contributions to
people (Pascual-Rico et al., 2021) are often evoked, but rarely quantified. Such a fragile basis
isn’t surprising for a conservation topic, with e.g., remarkably few references gathered by De
Groot et al. (2013) on the ‘economics of restoration’, and thus limited quantification (but see
BenDor et al., 2015). Alternatively, economic data underlying our corpus may stem from
studies that don’t use the term rewilding (at least in abstracts, as queried here), or from reports
in the gray literature, both overlooked here (but see for instance Newton et al. 2021 and
Rewilding UK 2019). This is supported by the high proportion of quotations among
quantifications reported in Table 2. Only half of papers show self-created values.
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Box 1 — Quantifying the economics of rewilding: four contrasted case studies

Few studies from the scientific literature go as far as quantifying themselves rewilding economic inputs and
outputs, either through interviews, modeling, or experiments. Hence, robust monetary assessments are
precious and deserve careful attention.

Sandom et al. (2013) investigated introduced Wild Boars (Sus scrofa) in Scottish heathlands (1), to compare
their potential for enhancing forest regeneration with mechanical options (£60-£350/ha). Rooting by Wild
Boar needs higher investment (£184-£1,961/ha/individual) due to fixed costs (e.g. fencing and transport),
however, with co-benefits (e.g. tourism or regulating services) and possible optimization.

Using contingent valuation methods, Granado-Diaz et al. (2022) assessed farmers’ willingness to accept
(WTA) rewilding schemes in mountain olive groves of Andalusia (2). WTAs for sustainable farming
practices (833€/ha/year) and for complete cessation of harvests (1187€/hectare/year) increase with farm
yield (i.e. opportunity costs), but could be lowered through diversification (e.g. ecotourism).

Schou et al. (2020) performed ex-ante private cost-benefit analyses in four Danish reserves (3), to compare
agricultural and forest production with alternative scenarios (year-round grazing, rewilding). All
management options yield negative economic rent, highlighting the need for subsidies; in two sites, the
switch to rewilding outperforms the baseline by lowering opportunity costs.

In the Northern Great Plains of the USA (4), Shamon et al. (2022) gather evidence of the ecological and
economic opportunity to restore American Bison (Bison bison) populations. In four Native Americans
reservations, operating costs are offset through the sale of culled individuals (ca. $750-$1,000/bison/year),
hunting licenses ($2,000-$7,500/year) and trophy auctions (over $5,000).

These studies are somehow representative of the overall rewilding literature. Two involve wild ungulates
widely recognized as ecosystem engineers (1,4), while the two others focus on switching from agricultural
to rewilding land use models, providing several alternative scenarios (2,3). All three European studies, while
remaining theoretical, compare rewilding potential with alternative management options for landowners
and/or managers (1,2,3). Thus, they rightfully claim to fuel design of future subsidy regimes, either at the
national (1) or European (2,3) scale.

Alladale Wilderness Reserve); (2) Mountain olive groves in Los Pedroches, Cordoba Province, Spain
(credits: Rafa Sanchez); (3) Marshes around Saltbaek Bay, Western Zealand, Denmark (credits:
SemiAquaticLife); (4) Buffalos in Fort Belknap Reservation, Montana, USA (credits: Fort Belknap
Community Economic Development Corporation).
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Discussion

While our review omits gray literature and publications in other languages than English, it
offers an unprecedented appraisal of the economic dimensions of rewilding in the peer-
reviewed English-language literature. Through selected variables and careful screening, we
attempt to synthesize the major trends provided by this corpus of literature and illustrate the
economic scope of studies that explicitly refer to rewilding, although they don’t always define
it. We cannot, however, pretend to inform the general literature on the economics of rewilding
as this would have required retrieving publications that cover initiatives that could be defined
as rewilding but were not labeled in this way by their authors, either because they occurred
prior to the term’s adoption (e.g. economic analyses of wildlife comeback such as the
Yellowstone wolf reintroduction - Soulé and Noss 1998), or use different terminology such as
‘passive restoration’ (Rohr et al. 2018) or even rural abandonment (Gellrich et al 2007). This is
very difficult, if not impossible, considering the vast plurality (and even “fuzziness”) of
rewilding definitions (Gould et al., 2019). While some ecologists highlight that rewilding is a
“new, poorly defined term that has the potential to replace well-established scientific practice”
(Gould et al. 2019, p.258), it seems to us the socio-economic implications of the concept and
its practice deserve particular attention given the role given to non-human agency. Our review

is a first step in that direction and we discuss our findings below.

Literature content: what economic knowledge does the rewilding literature provide?

The share of papers on rewilding that address economic aspects has increased sharply in recent
years, reaching 40% of the overall rewilding literature. This proportion stands remarkably high,
at least compared to the neighboring field of “restoration economics” (Iftekhar and Polyakov
2021).

This result is very surprising since the concept of rewilding can be considered to be opposed to
what is widely labelled as “economic development”. Indeed, mainstream theories of economic
development are based on expanding access to (and/or control over) natural resources and
phenomena to achieve human goals. Similarly, the idea of "wilderness™ stands opposite to that
of “civilization”, at least since the 17" century enlightenment. This counterintuitive result can
be explained by two main hypotheses. The first is that rewilding’s open-ended unpredictability
and systemic dimensions, as opposed to classical ecological restoration, may call for studies
overpassing disciplinary boundaries, beyond ecological sciences. The second is that rewilding’s

theoretical opposition with economic development and civilizational norms generates more
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concern and opposition than restoration, which has driven more authors to consider its
economic (and social and political) dimensions. This is compounded by the fact that restoration
initiatives typically aim for landscape-level changes (e.g., the home range of large mammal

species) which would affect many different sectors already using these landscapes.

These trends hide a high proportion of rewilding studies that only focus marginally on
economics. Less than 8% of the reviewed papers give economics a central position. The growth
in publications that refer to economics or the economy appears to owe more to box-ticking in
opinion or ecological case studies than a stabilized or even emerging field of research. This
“sprinkling” of economics is moreover based on a wide array of approaches, ranging from the
economic roots of the land abandonment to the econometric modeling of rewilding impacts.
Some deep trends emerge in our corpus, and a few papers do investigate the economics of
rewilding more seriously, either looking at financing mechanisms (Jepson 2022) or at detailed

consequences (Donlan et al. 2006, Pettersson and de Carvalho 2020).

In spite of the above, rewilding is often presented as congruent with economic development
(Navarro and Pereira 2012, Van der Zanden et al. 2017, Gowdy 2020, Martin et al. 2021), rather
than opposed to it (Dolton-Thornton 2021). Nearly half of studies refer to the economic
rationale of rewilding, especially in rural Europe where demographic decline and agricultural
abandonment have been pervasive over past decades, due to a variety of local and global socio-
economic drivers (Navarro and Pereira 2012, Ceausu et al. 2015, Pieck 2019). Depending on
definitions, these trends are themselves depicted as a form of (passive) rewilding (Cortes-
Avizandaetal. 2016, Novak et al. 2020), or as its prerequisite only (Lorimer and Driessen 2016,
Quintas-Soriano et al. 2022). Among its most noteworthy processes, passive rewilding includes
forest regrowth (Sanguesa-Barreda et al. 2020) and/or large mammal comeback (Hinojosa et
al. 2018). Authors alternatively defend neutral (Cortes-Avizanda et al. 2016, Meyfroidt et al.
2016, Baumann et al. 2020, Latocha 2020), favorable (e.g., Pellis 2019) or critical positions
(e.g., Krauld and Olwig 2018, Garcia-Ruiz et al. 2020) onto this phenomenon.

Several economic sectors show downstream benefits from rewilding, among which tourism
earns the most dedicated studies (Hall 2019, Clark and Nyaupane 2020). Quite
straightforwardly, restored populations of charismatic mammals indeed generate employment
through increases in visitor numbers, as observed in Yellowstone (Donlan et al. 2006) or Swiss
(Perino et al. 2019) National Parks. Wildlife-based tourism (Acha and Newing 2015) may help
limit economic decline in rural regions, either by attracting exterior sponsorship (Jones and
Comfort 2020, Pettersson and de Carvalho 2020), or by complementing (Brook 2018) and
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stabilizing (Hoogendoorn et al. 2018) local incomes. Accordingly, numerous studies present
rewilding-based tourism as a way to improve (Lehmann 2021) or “rejuvenate” (Tanasescu
2017) local economies, even in urban environments (Kaae et al. 2019). Nature-based tourism
appears to be central in new “nature-based economies” promoted by rewilders (Jepson et al.
2018).

Except in Scotland (Deary and Warren 2017), hunting also prevails as a rewilding co-benefit
(Pascual-Rico et al. 2020). Restoring megafauna, e.g., deer (Louys et al. 2014), camelids
(Lindon and Root-Bernstein 2015) or predators (Lennox et al. 2018) could indeed help fill the
demand for wild meat (Speed et al. 2019) and/or trophy hunting (Schweiger and Svenning
2020). Some authors further associate people’s raising interest for wild food in forests
(Wiersum 2017, Frei et al. 2020) with complementary economic outcomes for rewilding. As an
example, hunting motivated farm conversion to game ranches in South Africa (Cromsigt et al.
2018), or wild boar releases in northern Italy (Hearn et al. 2014) — also raising tensions with
agricultural production.

Rewilding’s relationship to agriculture appears more complex throughout the literature. Some
authors point their intrinsic compatibility (Hall 2018) and synergies (Hall and Bunce 2019),
insisting on benefits such as pest control by predators (Sweeney et al. 2019), carrion removal
by scavengers (Delgado-Gonzalez et al. 2022), or meat production from semi-wild grazers
(Gordon et al. 2021). The vast majority of studies, however, highlight strong tensions between
farming and rewilding (Barnaud and Couix 2020, Schmitz et al. 2021), relating to the land
sharing — land sparing debate (Merckx and Pereira 2014). At small scales, large mammal
comeback may indeed threaten farm viability, either through direct losses from predation
(Doherty and Ritchie 2017, Lennox et al. 2018) or crop damages (Hearn et al. 2014, Subalusky
et al. 2021), or indirectly through the need to prevent them, e.g. with fencing (Keulartz 2016).
Wildlife conflicts and harsh economic conditions fuel the fear of a vicious circle of
abandonment (Nattrass et al. 2020), which would threaten the very existence of some traditional
practices (Schmitz et al. 2021) and the landscapes they contribute to shaping (Garcia-Ruiz et
al. 2020). As a result, local communities regularly express distrust towards rewilding, either for
its distance to their interests (Deary and Warren 2019), or conversely for its doubtful economic
promises (Van der Zanden et al 2017, Vasile 2018, Barnaud and Couix 2020). This social and
economic context regularly stands as the limiting factor for implementing and up-scaling
rewilding (Lorimer et al. 2015, Lawton 2018, Rippa 2021).
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European rewilders often discuss the key role of agricultural subsidies (Ayres 2013, Ceausu et
al. 2015, Schou et al. 2020), which they perceive both as major funding opportunities (Merckx
and Pereira 2014), and as adverse policies when supporting extensive (Merckx and Pereira
2014, Lorimer et al. 2015) or intensive (Segar et al. 2021) farming practices. Recent
publications identify the post-2020 Common Agricultural Policy (CAP) as an opportunity to
deploy new nature-friendly subsidies in the European Union (Recio et al. 2020), as in post-
Brexit UK (Thomas 2022), without reaching consensus as to their design: they could support
small-scale intensification (Merckx and Pereira 2014) or year-round grazing (Schou et al.
2020), and help farmers coexist with predators (Hinojosa et al. 2018) or conversely help to limit
further rewilding (Lasanta 2019).

Tourism opportunities and threats to agriculture resume the overall dichotomy in the literature
as to rewilding’s economic outcomes, often contrasted in single papers (Lasanta 2019, Coz and
Young 2020, Bruno et al. 2021, Pascual-Rico et al. 2021, Subalusky et al. 2021). For other
economic issues (e.g. wildlife-car collisions or wildfire risks), rewilding may stand alternatively
as a driver (Pascual-Rico et al. 2021, Kiziridis et al. 2022) or a hindrance (Neilson 2019, Rouet-
Leduc et al. 2021), depending on the focal species or processes. Such balance helps explain
why policymakers hesitate as to the best management option for abandoned landscapes (Lasanta
et al. 2015). Interestingly, Spain and the UK, two European countries concentrating most
reviewed studies — engage in distinct approaches towards this duality. While Spain faces
spontaneous wildlife comeback following extensive “passive rewilding” (Pascual-Rico et al.
2020, Schmitz et al. 2021), British stakeholders commit more and more to “active” rewilding
through willful abandonment of farming and large (semi-wild) mammal introductions (Johnson
and Greenwood 2019, Coz and Young 2020). Finally, costs and uncertainties may reduce the
interest in rewilding by landowners (Toledo et al. 2011, Klaar and Carver 2020) and risk-
mitigating sectors called upon as investors such as banks and insurers (Root-Bernstein et al.
2017). This contributes to making funding a critical issue for rewilding (Zamboni et al. 2017,

Jepson et al. 2018), as often in conservation.

Theoretical and practical obstacles for rewilding economics

The relative paucity of the field of ‘rewilding economics’ may stem from the research
communities involved. The rewilding concept emerged recently, developing quickly from 1998
onwards (Jargensen 2015): it may simply be a matter of time for it to move beyond the

conservation community both in academia and among practitioners, and so for its economic
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dimension to attain maturity. But its emphasis on giving up management targets (although
debated, see Gross 2014) also diverges profoundly from the nature of economics (0ikos nomos).
Such unsolved epistemic incompatibility may have further delayed appropriation of the

rewilding concept by social scientists.

In the same vein, etymologically, the ‘wild’ is something uncultivated, untamed,
undomesticated, uncontrolled, that is “not worked by man”. Therefore, rewilding goes against
shaping nature to humans’ will and needs, and against what has been guiding most human
societies since the neolithic revolution (~12 000 years ago). This is even more radical than
advocating for “degrowth”, which questions a key goal of mainstream economic policies that
has been dominant for only 300 years!

The geographical bias in our corpus reinforces this conjecture. North America, although hosting
a majority of trophic rewilding studies (Svenning et al. 2016), stands here largely
underrepresented as compared to Europe. Yet, rewilding was invented in the USA around the
“Cores, Corridors and Carnivores” tryptic (following Soulé and Noss 1998), thus relying on
vast areas of wilderness with few to no human activities. Apart from early developments of
“Pleistocene rewilding” (Donlan et al. 2006), this didn’t trigger a critical need to identify
wildlife-based economic opportunities (‘benefits’), nor the necessity to prevent possible
conflicts (“costs”), e.g. with farming (notwithstanding the existing predation on livestock, see
Clark and Nyaupane 2020). In contrast, within highly anthropogenic landscapes, European
reframing of rewilding in the 2010s (Barraud and Périgord 2013, Barnaud and Couix 2020) had
no choice but to account for people’s livelihoods and local economies, either as a justification
for rewilding (Navarro and Pereira 2012), or as potential conflicting activities (Schmitz et al.
2021). This probably prevented previous economic advances on parallel topics in North
America, as happened around the “economics of restoration” (Blignaut et al. 2014, BenDor et
al. 2015), from supporting the emergence of related discipline around rewilding in Europe. The
continent’s high human density and intense competition for land, with several studies counted
several times because they spanned multiple countries, completes the explanation for Europe's

over-representation in our dataset.

Further explanations may be found in the rewilding concept itself, both in its semiology and
ethical basis. First, authors regularly point out (Pettorelli et al. 2018, Holmes et al. 2019) and
criticize (Nogués-Bravo et al. 2016) its plurality of definitions, which makes it a “plastic”
(Jorgensen 2015) or even “fuzzy” (Hayward et al. 2019) term. Accordingly, rewilding can be

hard to distinguish from some kinds of restoration (\Van der Zanden et al. 2017), or simple land
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abandonment, revealing opposing views and contradictions among its advocates (Gross 2014).
Such discrepancies may prevent the emergence of a unified literature, as suggested e.g., by our
first and second exclusion criteria: numerous “stowaway papers’ used rewilding in their
keywords only, presumably because of its trendiness, while its polysemy brought out-of-scope
papers arguing e.g., for “rewilding our diet” or “rewilding crops”. Reasonable hope lies in
IUCN’s past and present work to build a consensus definition for rewilding (Pettorelli, comm.

pers.), paving the way for its extension e.g., in the economic, social and cultural realms.

Second, ethical divides common to many conservation topics affect rewilding as well. Its initial
emphasis on nature’s intrinsic values (Soulé and Noss 1998, Hintz 2007) conflicted indeed with
the utilitarian basis of economics (Carver 2016), including the concept of ecosystem services
(Daily 1997). This has limited anthropocentric views, and thus economic literature, about
rewilding (Brown 2011, Lorimer and Driessen 2016). Accordingly, the early focus of European
rewilding proponents of ecosystem services (Navarro and Pereira 2012), although unfollowed,
earned fierce critiques in academia (Dempsey 2021), which in turn claimed e.g., for a “wild and
biodiverse” approach (Genes et al. 2019). Sometimes criticized as misanthropic by local
communities (Deary and Warren 2019), this view raised in turn proposals of livestock-based
“rewilding lite”” approaches with touristic and agricultural co-benefits, as opposed to “rewilding
max” (Gordon et al. 2021).

Besides, many condemn rewilding as a figure of “ecomodernism” (Lorimer and Driessen 2016),
“neoliberal natures” (Neilson 2019), “privatization of nature” (Koninx 2018), “neoliberal
capitalism” (Peeren 2019), or “environmental financialization” (Vasile 2018). Although
common in ecological economics, such critiques focus on rewilding’s claimed cost efficiency
(Hansen et al. 2010, Sandom et al. 2013, Brown et al. 2018, Konvic¢ka et al. 2021), which opens
avenues for reductions in subsidies (Lorimer and Driessen 2014) and conservation investments
(Lorimer et al. 2015), or for market-based economies (Vasile 2018). Even rewilding advocates
perceive the “market-based” economic approach to conservation, which came to be in the
1980s, as foreign to rewilding, which emerged in the 2010s (Jepson 2019, Macé 2014, Murray
2017). Some nuanced views point a difference between rewilding proponents that support
capitalism (e.g., through the use of carbon credits to scale-up rewilding) and those that oppose
it (e.g. using private lands for public enjoyment and public goods) (Selwyn 2021). In the UK,
Wynne-Jones et al. (2020) point to the risk of a schism between market oriented rewilders and

those that adopt a “more-than-economic” vision.
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Finally, some key questions emerge throughout literature for future economic research and
action, in order to successfully implement and scale-up rewilding. They can be grouped into
three topics:

e Planning: how to overcome rewilding’s intrinsic open-endedness when accounting for
costs and benefits? Under which framework should one quantify its inputs and outputs,

as compared to other approaches such as conservation and restoration planning?

e Feasibility: are “nature-based economies” truly feasible in modern societies, given land
ownership structures (private property) and the multi-level governance of wildlife and
ecosystems (roles and responsibilities for management, liabilities for damage, etc.), and

the democratic empowerment of stakeholders with conflicting views (human rights)?

e Equity: how to guarantee a fair distribution of rewilding costs and benefits among local
communities and other stakeholders, considering they often have diverging interests and

expectations?

Conclusion

Our study helps unveil the content of over 250 references on economics and rewilding.
Although this represents a high proportion of total rewilding references, only a few papers truly
deal with rewilding economics. In our opinion, such paucity and discrepancy of approaches do
not suffice to fulfill the gaps identified earlier within rewilding academic literature (Lorimer et
al. 2015, Pettorelli et al. 2018). While some studies evoke the socio-economic context in which
rewilding takes place, a majority of authors prefer to depict the economic outcomes of rewilding
instead. Mostly European, these studies highlight benefits of wildlife comeback through
tourism or hunting, and propose to resolve possible conflicts with agriculture through new

subsidy regimes. Only a few studies quantify such outcomes properly in economic terms.

Such paucity is surprising as interest in rewilding grows (Svenning et al. 2016, Pettorelli et al.
2018), powered by money-constrained organizations such as NGOs (Jones and Comfort 2020,
Pettersson et al. 2021) and public agencies (Miralles | Garcia and Martinez Llorens 2020).
Among them, Rewilding Europe has made livelihood benefits from rewilding a core component
of its strategy (Rewilding Europe 2021). It also seems paradoxical, considering the inter-
(Swanson et al. 2021) and transdisciplinary (Carver et al. 2021) dimensions of the rewilding
concept. Besides, such a literature gap may threaten the very credibility of rewilding potential

as the basis for “nature-based economies” (Jepson et al. 2018, Segar et al. 2021) that would
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shift local economies from farming to nature tourism, especially in remote areas (Lorimer et al.
2015, Neilson 2019). A weak evidence base could prevent rewilding business models from
emerging, spreading and going to scale (Jepson et al. 2018).

The potential benefits of rewilding initiatives, and their corollary costs of human-wildlife
conflicts (Svenning et al. 2016, Recio et al. 2020), should motivate tailored studies of rewilding
economic inputs and outputs. This has brought many authors — whether promoting (Pettorelli
et al. 2018) or vilifying (Nogues-Bravo et al. 2016) the very concept — to call for proper
economic assessments of rewilding initiatives (Brown et al. 2011, Lorimer et al. 2015,
Ockendon et al. 2018, Trouwborst 2021). Our findings can only underline the importance of
carrying out such assessments and for rewilding initiatives to properly quantify their economic

outcomes (e.g., for jobs, incomes).
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Supplementary materials: papers included in the review.

All papers were obtained from Scopus database, apart from those mentioned in blue.

Papers are classified by criterium 1 (case studies or opinion papers), then by increasing year, then by
author(s) and journal by alphabetical order.

Criterium 2: Geographical scale. The whole country or continent is studied, unless specified by *.
Criterium 3 (resp. 4): Importance of rewilding dimension (resp. economic dimension). Ce: central, Ma:
marginal, Pa: partial.

Criterium 5: Position of economic activities towards rewilding. Cq: consequence, Cz: cause, Bo: both.
Empty cells mean that rewilding and economic activities are not explicitly related.

Criterium 6: Economic approach. Ac: activity, Th: theory, To: tool.

Criterium 7: Emphasis put on rewilding’s positive economic outcomes (values taken: <NA>, +, ++,
+++).

Criterium 8: Economic sectors affected positively (or activities, goods, markets...). Ag: agriculture,
Cs: carbon sequestration, En: engineering, Fa: farming, Fi: fishing, Fo: forestry, He: health, Ho: honey,
Hu: hunting, Me: meat, Re: recreation, To: tourism, Ur: ungulate regulation, Wo: wool.

Criterium 9: Emphasis put on rewilding’s negative economic outcomes (values taken: <NA>, -, --, ---
).

Criterium 10: Economic indicators. Co: costs, Ep: employment, In: investments, WI: wealth.
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restoration, river rewilding and riverine ecosystem services
2018 | DOUBLEDAY Society & Animals Human-Tiger (Re)Negotiations: A Case Study from Sariska Tiger Reserve, India India* Ce Ma Ac
2018 | ENGEN et al Journal for Nature Assessing local acceptance of protected area management using public participation | Norway* Ma | Ma Ac
Conservation GIS (PPGIS)
2018 | GARCIA-BARON et Diversity and How to fit the distribution of apex scavengers into land-abandonment scenarios? The | Spain Ma Pa Cz Ac,
al Distributions Cinereous vulture in the Mediterranean biome To
2018 | HALL Agricultural Systems A novel agroecosystem: Beef production in abandoned farmland as a multifunctional | Estonia Pa Ce Cq Ac
alternative to rewilding
2018 | HALLER and Landscape Research Among rewilding mountains: grassland conservation and abandoned settlements in Italy* Pa Ma Ac
BENDER the Northern Apennines
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2018 | HINOJOSA et al Land Use Policy Constraints to farming in the Mediterranean Alps: Reconciling environmental and France* Ce Pa Bo Ac,
agricultural policies To
2018 | HOOGENDOORN et | Journal of Ecotourism Tourism as an incentive for rewilding: the conversion from cattle to game farms in South Africa* Ce Ce Bo Ac ++ To Wi,
al Limpopo province, South Africa In
2018 | JARVIE and Philosophical Using species distribution modelling to determine opportunities for trophic rewilding | Global Ce Ma
SVENNING Transactions of the under future scenarios of climate change
Royal Society B
2018 | JEPSON et al Philosophical Governing with nature: a European perspective on putting rewilding principles into Europe Ce Ce Bo Ac +++ | To, Fi Wi,
Transactions of the practice In,
Royal Society B Ep
2018 | KEESSTRA et al Science of the Total The superior effect of nature based solutions in land management for enhancing Slovenia* Pa Pa Bo Ac + To
Environment ecosystem services
2018 | KONINX Journal of Ecotourism Ecotourism and rewilding: the case of Swedish Lapland Sweden* Ce Ce Cq Ac + To
2018 | KOSHIDA and Conservation Biology Meta-analysis of the effects of rice-field abandonment on biodiversity in Japan Japan Ce Ma | Cz Ac
KATAYAMA
2018 | Lletal Biological Conservation | Rewilding cultural landscape potentially puts both avian diversity and endemism at China* Pa Ma Cz Ac
risk: A Tibetan Plateau case study
2018 | LOTH and NEWTON | Journal for Nature Rewilding as a restoration strategy for lowland agricultural landscapes: stakeholder- | England* Ce Ma Cz
Conservation assisted multi-criteria analysis in Dorset, UK
2018 | MARTINO and Journal of Rural Studies | The economic value of high nature value farming and the importance of the Common | Romania* Ce Ma | Cz Ac To
MUENZEL Agricultural Policy in sustaining income: the case study of the Natura 2000 Zarandul
de Est
2018 | ROOT-BERNSTEIN Geoforum Rewilding in practice: projects and policy UK, The Ce Ma Ac
et al Netherlands,
Denmark
2018 | VASILE Conservation & Society | The Vulnerable Bison: Practices and Meanings of Rewilding in the Romanian Romania* Ce Pa Bo Ac + To
Carpathians
2018 | WYNNE-JONES et al | Environmental Values Abandoning or Reimagining a Cultural Heartland? Understanding and Responding to | Wales* Ce Pa Bo Ac + To
Rewilding Conflicts in Wales - the case of the Cambrian Wildwood
2018 | ZEFFERMAN et al Urban Forestry and Knoxville’s urban wilderness: Moving toward sustainable multifunctional Tennessee* Ma Pa Cq Ac ++ Wi,
Urban Greening management In
2019 | BRUNORI et al Land Degradation and The hidden land conservation benefits of olive-based (Olea europaea L.) landscapes: | Italy* Ma | Ma
Development An agroforestry investigation in the southern Mediterranean (Calabria region, Italy)
2019 | CLANCY and WARD | Conservation and Auto-rewilding in Post-industrial Cities: The Case of Inland Cormorants in Urban England Ce Ma Cz Ac
Society Britain
2019 | DEARY and Journal of Trajectories of rewilding: a taxonomy of wildland management Scotland* Ce Pa Cq Ac + To
WARREN Environmental Planning
and Management
2019 | DRYGA et al Proceedings of the 2nd Blockchain-based Wildlife Data-Management Framework for the WWF Bison Eastern Europe | Ce Pa Bo Ac, | ++ To, Co
International Rewilding Project To Ag
Conference on Big Data
Technologies
2019 | HALL and BUNCE Ecology and Evolution The use of cattle Bos taurus for restoring and maintaining holarctic landscapes: England* Pa Ma Cq Ac + Ag
Conclusions from a long-term study (1946-2017) in northern England

252




Criteria

Year Authors Journal Title ) 3 4 5 6 7 3 10
2019 | HWANG and YUE Journal of Landscape Intended wildness: Utilizing spontaneous growth for biodiverse green spaces in a Singapore Ma | Ma | Cz Ac
Architecture tropical city
2019 | JOHNSON and Biodiversity and Assessing the ecological feasibility of reintroducing the Eurasian lynx (Lynx Iynx) to | UK* Pa Ma
GREENWOOD Conservation southern Scotland, England and Wales
2019 | KAAE et al Journal of Ecotourism Nature Park Amager—examining the transition from urban wasteland to a rewilded Denmark* Ce Ma | Cq Ac + To In
ecotourism destination
2019 | KNUDSEN et al Space and Culture Interspecies Park Life: Participatory Experiments and Micro-Utopian Landscaping to | Denmark* Pa Ma
Increase Urban Biodiverse Entanglement
2019 | MORENO-DE-LAS- Geomorphology Hydro-geomorphological consequences of the abandonment of agricultural terraces Mediterranean | Ma Ma Cz Ac
HERAS et al in the Mediterranean region: key controlling factors and landscape stability patterns Basin
2019 | MOXON City, Territory and Drawing on nature: a vision of an urban residential street adapted for biodiversity in England* Pa Ma Ac
Architecture architectural drawings
2019 | PELLIS Journal of Ecotourism Reality effects of conflict avoidance in rewilding and ecotourism practices — the case | Portugal* Ce Ma | Bo Ac + To Ep
of Western Iberia
2019 | PERINO et al Science Rewilding complex ecosystems Swiss* Ce Ma | Cq Ac ++ To, Wi
Hu
2019 | PIECK Landscape Research Conserving novel ecosystems and layered landscapes along the inter-German border | Germany* Pa Ma Bo Ac + To
2019 | PIOVESAN et al Anthropocene Tree growth patterns associated with extreme longevity: implications for the ecology | Italy* Pa Ma | Cz Ac
and conservation of primeval trees in Mediterranean mountains
2019 | REKE et al Environment Management of Semi-Wild Large Herbivores’ Grazing Sites in Latvia Latvia Ce Ma | Cz Ac
Technology Resources
Proceedings of the
International Scientific
and Practical
Conference
2019 | SPEED et al PLoS ONE Long-term changes in northern large herbivore communities reveal differential Norway Ce Ma | Bo Ac + Hu
rewilding rates in space and time
2019 | STRONEN et al Global Ecology and Rewilding and conservation genomics: How developments in recolonization ecology | Europe Ce Ma Cq Ac
Conservation and genomics can offer mutual benefits for understanding contemporary evolution
2019 | THERS et al PeerJ Using lidar to assess the development of structural diversity in forests undergoing Denmark* Ce Ma Cz Ac
passive rewilding in temperate Northern Europe
2020 | ANDRAS et al FEMS Microbiology Rewilding the small stuff: the effect of ecological restoration on prokaryotic Massachusetts* | Ma | Ma Ac
Ecology communities of peatland soils
2020 | BARNAUD and Journal of Rural Studies | The multifunctionality of mountain farming: Social constructions and local France* Pa Pa Bo Ac + Re
COUIX negotiations behind an apparent consensus
2020 | BAUMANN et al Diversity and Declining human pressure and opportunities for rewilding in the steppes of Eurasia Kazakhstan* Ce Ma Cz Ac
Distributions
2020 | BAVIN et al People and Nature Using Q-methodology to understand stakeholder perspectives on a carnivore Wales* Pa Pa Ac
translocation
2020 | CLARK and Journal of Sustainable Connecting landscape-scale ecological restoration and tourism: stakeholder Montana* Pa Pa Cq Ac ++ To Ep
NYAUPANE Tourism perspectives in the great plains of North America
2020 | COZ and YOUNG People and Nature Contlicts over wildlife conservation: Learning from the reintroduction of beavers in Scotland * Pa Pa Cq Ac +
Scotland
2020 | FREI et al Land Use Policy Narrating abandoned land: Perceptions of natural forest regrowth in Southwestern France, Spain* | Pa Ce Bo Ac, |+ To
Europe To
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2020 | GARCIA-RUIZ et al Land Use Policy Rewilding and restoring cultural landscapes in Mediterranean mountains: Spain* Ce Ma | Bo Ac --
Opportunities and challenges
2020 | GUYTON et al Nature Ecology and Trophic rewilding revives biotic resistance to shrub invasion Mozambique* | Ce Ma Ac
Evolution
2020 | HAWKINS et al Restoration Ecology Community perspectives on the reintroduction of Eurasian lynx (Lynx lynx) to the England* Pa Pa Cq Ac + To -
UK
2020 | LATOCHA GeoScape Moderm transformation of deserted settlements in the Sudetes Mountains, SW Poland | Poland* Pa Pa Cz Ac
2020 | MARTINEZ- Conservation Biology Addressing social attitudes toward lethal control of wildlife in national parks Spain* Ma | Pa Th
JAUREGUI et al
2020 | MENSING et al Landscape Ecology A consilience-driven approach to land use history in relation to reconstructing forest | Italy* Pa Pa Cz Ac
land use legacies
2020 | MIRALLES I Sustainable Tourism Rewilding urban areas to maintain ecosystem services and ecological tourism: the Spain* Ce Pa Bo To + Co
GARCIA and case of Saler's Devesa, Valencia, Spain
MARTINEZ
LLORENS
2020 | NATTRASS etal Ambio Culling recolonizing mesopredators increases livestock losses: Evidence from the South Africa* Pa Pa Bo Ac -
South African Karoo
2020 | NAVARRO et al Regional Environmental | Rewilding of large herbivore communities in high elevation Puna: geographic Argentina* Pa Ma
Change segregation and no evidence of positive effects on peatland productivity
2020 | NOVAK et al Applied Geography Changes in anthropogenic influence on soils across Europe 1990-2018 Europe Ma | Ma | Cz Ac
2020 | OMAHONY Conservation and Blurring Boundaries: Feral Rewilding, Biosecurity and Contested Wild Boar England Ce Ma Ac
Society Belonging in England
2020 | PASCUAL-RICO et al | Science of the Total Scientific priorities and shepherds' perceptions of ungulate's contributions to people Spain Pa Ma Cq Ac +
Environment in rewilding landscapes
2020 | PEREZ et al Transactions on Sustainable urbanization in Patagonia to address climate change and country NDCs: Argentina* Ma | Pa Ac
Ecology and the A case study of a mixed coastal urbanization project
Environment
2020 | PIZO and TONETTI The Condor Living in a fragmented world: Birds in the Atlantic Forest Brazil Ma | Ma Ac
2020 | RECIO et al Environmental Promoting grazing or rewilding initiatives against rural exodus? The return of the Spain* Ce Pa Bo Ac, ++ Fa - In
Conservation wolf and other large carnivores must be considered Tos
2020 | SANGUESA- Global Change Biology | Climate—human interactions contributed to historical forest recruitment dynamics in Mediterranean | Ma Ma Cz Ac
BARREDA et al Mediterranean subalpine ecosystems Europe*
2020 | SCHIRPKE et al Journal of Spatio-temporal changes in ecosystem service values: Effects of land-use changes Italy* Pa Ce Bo Ac, -
Environmental from past to future (1860-2100) To
Management
2020 | SCHOU et al Ambio Economic assessment of rewilding versus agri-environmental nature management Denmark* Ce Ce Bo To + - Wi
2020 | TSUNODA and Conservation Biology A strategy for wildlife management in depopulating rural areas of Japan Japan* Ma | Ma Ac
ENARI
2020 | WANG Frontiers in Wetland Governance: Contested Aspirations and Reflexive Roles of Local China* Ma | Ma Ac
Environmental Science Professionals Toward Worlding Cities in Tai Lake Basin
2020 | WARD and PRIOR Conservation and The Reintroduction of Beavers to Scotland: Rewilding, Biopolitics, and the Scotland Ce Ma | Cq Ac
Society Affordance of Non-human Autonomy
2020 | WYNNE-JONES et al | Conservation and Rewilding — Departures in Conservation Policy and Practice? An Evaluation of Britain Ce Pa Cq Ac ++ To Wi,
Society Developments in Britain Ep
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2021 | ANGELI and Oryx Reintroducing species when threats still exist: assessing the suitability of USA* Ma | Ma
FITZGERALD contemporary landscapes for island endemics
2021 | BALFOUR et al People and Nature People, nature and large herbivores in a shared landscape: A mixed-method study of | England* Pa Pa Ac
the ecological and social outcomes from agriculture and conservation
2021 | BANASIAK et al Afrrican Journal of Emerging Human—Carnivore Conflict Following Large Carnivore Reintroductions South Africa* Pa Ma Cq Ac Co
Wildlife Research Highlights the Need to Lift Baselines
2021 | BARNAUD et al Environmental Science Is forest regeneration good for biodiversity? Exploring the social dimensions of an France, Spain, | Pa Pa Bo Ac
and Policy apparently ecological debate Scotland*
2021 | BAZZATO et al Forest Ecology and Key role of small woodlots outside forest in a Mediterranean fragmented landscape Italy* Ma | Ma Ac
Management
2021 | BODE Conservation Letters Covert rewilding: Modelling the detection of an unofficial translocation of Australia* Ce Ma
Tasmanian devils to the Australian mainland
2021 | BRUNO et al Ecosystem Services Depopulation impacts on ecosystem services in Mediterranean rural areas Spain* Pa Pa Bo Ac + To
2021 | CAMPOS et al Science of the Total Using fire to enhance rewilding when agricultural policies fail Spain, Ce Ma | Cz Ac,
Environment Portugal* To
2021 | CLANCY Urban Geography More-than-human territoriality: the contested spaces and beastly places of Canada England* Ma | Ma Ac
geese in Europe’s largest urban wetland
2021 | DEMPSEY Land Use Policy Understanding conflicting views in conservation: An analysis of England England Ce Pa Cq Th
2021 | DOLTON- Journal of Rural Studies | Rewilding and repeopling in Scotland: Large-scale land managers’ perspectives and | Scotland* Ce Pa Cz Ac
THORNTON practices
2021 | ELLIS-BURNET etal | Sustainability Transition and Transformation of a Rural Landscape: Abandonment and Rewilding Slovenia* Ma Ma Cz Ac
2021 | GARRIDO et al Ambio Experimental rewilding may restore abandoned wood-pastures if policy allows Sweden* Ce Ma
2021 | GIERGICZNY et al Restoration Ecology Re-meander, rewet, rewild! Overwhelming public support for restoration of small Denmark, Ma Ce Cz Th In
rivers in the three Baltic Sea basin countries Germany,
Poland*
2021 | KATAYAMA et al Agriculture, Ecosystems | Effects of rice-field abandonment rates on bird communities in mixed farmland— Japan* Ma | Ma Cz Ac
and Environment woodland landscapes in Japan
2021 | KONVICKA et al BMC Ecology and Restoring a butterfly hot spot by large ungulates refaunation: the case of the Czech Pa Ma
Evolution Milovice military training range, Czech Republic Republic*
2021 | LELLI et al Journal of Vegetation Long-term changes in Italian mountain forests detected by resurvey of historical Italy* Pa Ma | Cz Ac
Science vegetation data
2021 | LOPEZ-I-GELATS et | Human Ecology Discourses on Rewilding: the Case of Feral Goats in Mallorca Spain* Ce Pa Bo Ac + Hu,
al To
2021 | MARTIN et al Land Use Policy Taming rewilding - from the ecological to the social: How rewilding discourse in Scotland Ce Pa Cq Ac ++ To, Wi
Scotland has come to include people Cs
2021 | MCPHERSON et al Frontiers in Ecology Surviving the Urban Jungle: Anthropogenic Threats, Wildlife-Conflicts, and South Africa* Ma | Ma
and Evolution Management Recommendations for African Crowned Eagles
2021 | MEANEY et al Wildlife Research Rapid colonisation, breeding and successful recruitment of eastern barn owls (7yfo Australia* Ma Ma
alba delicatula) using a customised wooden nest box in remnant mallee cropping
areas of southern Yorke Peninsula, South Australia
2021 | MUSTONEN et al Sustainability Return of Nimat?—Wild Reindeer as an Indicator of Evenki Biocultural Systems Russia* Ma | Ma Ac
2021 | PASCUAL-RICO et al | Science of the Total Usually hated, sometimes loved: A review of wild ungulates' contributions to people | Global Pa Pa Cq Ac + To,
Environment Hu
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2021 | PETTERSSON and Conservation Science Rewilding and gazetting the Ibera National Park: Using an asset approach to evaluate | Argentina* Ce Ce Cq Ac, | ++ To, Wi,
DE CARVALHO and Practice project success To En In,
Ep
2021 | ROUET-LEDUC etal | Journal of Applied Effects of large herbivores on fire regimes and wildfire mitigation Global Ma | Ma Cz Ac,
Ecology To
2021 | SCHMITZ et al land High Nature Value Farming Systems and Protected Areas: Conservation Spain* Ce Ma | Bo Ac --
Opportunities or Land Abandonment? A Study Case in the Madrid Region (Spain)
2021 | SEGAR etal Ecography Expert-based assessment of rewilding indicates progress at site-level, yet challenges | Europe* Ce Pa Bo Ac ++ To
for upscaling
2021 | SIKORSKA et al Urban Forestry and Intended wilderness as a Nature-based Solution: Status, identification and Poland* Ma | Ma Cq Ac +
Urban Greening management of urban spontaneous vegetation in cities
2021 | SOLANO et al Land Degradation and Characterizing historical transformation trajectories of the forest landscape in Rome's | Italy* Pa Ma | Cz Ac
Development metropolitan area (Italy) for effective planning of sustainability goals
2021 | SUBALUSKY et al Oryx Potential ecological and socio-economic effects of a novel megaherbivore Colombia* Pa Pa Cq Ac + To --
introduction: the hippopotamus in Colombia
2021 | TAYLOR et al Biodiversity and South Africa’s private wildlife ranches protect globally significant populations of South Africa Ma Ma Cz Ac
Conservation wild ungulates
2021 | TRENTANOVI et al Environmental Contested novel ecosystems: Socio-ecological processes and evidence from Italy Italy* Pa Ma | Cz Ac
Development
2021 | ZENG et al Biology Bulletin Identification of Release Habitat of Captive-bred Mammals Demonstrated for Giant China* Pa Ma +
Panda in Sichuan Province, China
2021 | ZHANG et al Ecological Indicators Evolution and determinants of ecosystem services: insights from South China karst China* Ma Ma Cz Ac
2022 | ALISON et al Journal of Applied Woodland, cropland and hedgerows promote pollinator abundance in intensive Wales Ma | Ma Ac
Ecology grassland landscapes, with saturating benefits of flower cover
2022 | DELGADO- Scientific Reports Apex scavengers from different European populations converge at threatened Spain-Portugal | Pa Ma
GONZALEZ et al savannah landscapes
2022 | DURRANT and ELY | Land Use Policy Deliberative-analytic approaches to Ecosystem Services as a way forward for the England* Ma | Ma
land sparing/sharing debate
2022 | GENES and DIRZO Biological Conservation | Restoration of plant-animal interactions in terrestrial ecosystems Global Ce Ma
2022 | GRANADO-DIAZ et | Land Use Policy Willingness to accept for rewilding farmland in environmentally sensitive areas Spain* Ce Ma Cz Ac, - Wi,
al To In
2022 | JIMENEZ and Biological Conservation | An organizational framework for effective conservation organizations Global Pa Pa Cq Ac + Wi,
BASURTO Ep
2022 | KIZIRIDIS et al Land Acceleration and Relocation of Abandonment in a Mediterranean Mountainous Greece* Ma Pa Cz Ac -
Landscape: Drivers, Consequences, and Management Implication
2022 | MITTELMAN et al Ecography Trophic rewilding benefits a tropical community through direct and indirect network | Brasil* Pa Ma Cq Ac
effects
2022 | MONSARRAT and Ecography Using recent baselines as benchmarks for megafauna restoration places an unfair Global Ce Pa Cq Ac + To
SVENNING burden on the Global South
2022 | PALLOTTA etal Applied Sciences Forest Dynamic in the Italian Apennines Italy* Pa Ma Cz Ac -
2022 | QUINTERO-URIBE Ecography Participatory scenarios for restoring European landscapes show a plurality of nature Europe Ce Pa Bo Ac
etal values
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2022 | SHAMON et al Frontiers in Ecology The Potential of Bison Restoration as an Ecological Approach to Future Tribal Food | USA* Ma | Pa Bo Ac ++ Me, Wi
and Evolution Sovereignty on the Northern Great Plains Hu,
To
2022 | THOMAS Environmental Science Actors and actions in the discourse, policy and practice of English rewilding England* Ce Ma Bo Ac
and Policy
Opinion papers
2006 | DONLAN et al The American Naturalist | Pleistocene Rewilding: An Optimistic Agenda for Twenty-First Century North America | Ce Pa Cq Ac ++ To, Wi
Conservation Hu
2006 | RUBENSTEIN et al Biological Conservation | Pleistocene Park: Does re-wilding North America represent sound conservation for North America | Ce Pa Cz Ac In
the 21st century?
2007 | HINTZ Ethics, Place & Some Political Problems for Rewilding Nature Ce Ma
Environment: A Journal
of Philosophy &
Geography
2010 | HANSEN et al Ecography Ecological history and latent conservation potential: large and giant tortoises as a Global Ce Ma | Cq Ac ++ To
model for taxon substitutions
2011 | BROWN et al Scottish Geographical Rewilding — A New Paradigm for Nature Conservation in Scotland? Scotland Ce Pa Cq Ac +++ | To, Wi,
Journal Hu Ep
2011 | TOLEDO et al Restoration Ecology The Shifting of Ecological Restoration Benchmarks and Their Social Impacts: North America | Ce Pa Bo Ac
Digging Deeper into Pleistocene Re-wilding
2012 | NAVARRO and Ecosystems Rewilding Abandoned Landscapes in Europe Europe Ce Pa Cz Ac ++ Wi,
PEREIRA Ep
2013 | AYRES Ecos The feral book - reintroducing rewilding Ce Ma Cz Ac
2014 | GROSS Current Biology How wild do you want to go? Europe, North | Ce Ma Bo Ac + To,
America Ur
2014 | LORIMER and Transactions of the Wild experiments at the Oostvaardersplassen: rethinking environmentalism in the The Pa Ma | Cq Ac ++ To
DRIESSEN Institute of British Anthropocene Netherlands*
Geographers
2015 | BUCK Annals of the On the Possibilities of a Charming Anthropocene Pa Ma
Association of American
Geographers
2015 | LORIMER et al Annual Review of Rewilding: Science, Practice, and Politics Ce Pa Bo Ac, ++ To Ep,
Environment and To Wi
Resources
2015 | MERCKX and Basic and Applied Reshaping agri-environmental subsidies: From marginal farming to large-scale Europe Ce Ma Cz To
PEREIRA Ecology rewilding
2016 | CARVER Ecos Rewilding... conservation and conflict Ce Ma Th
2016 | CORLETT Trends in Ecology & Restoration, Reintroduction, and Rewilding in a Changing World Pa Ma Cz
Evolution
2016 | CORTES- Frontiers in Ecology Supplementary feeding and endangered avian scavengers: benefits, caveats, and Global Ma | Pa Cz Ac
AVIZANDA et al and Environment controversies
2016 | DAVIES et al Nature Conservation Informed debate on the use of fire for peatland management means acknowledging UK Pa Pa Cz Ac
the complexity of socio-ecological systems
2016 | DELIEGE Environmental Values Contact! Contact! Nature Preservation as the Preservation of Meaning Pa Ma Ac

257




Year

Authors

Journal

Title

Criteria

2 3 4 5 6 7 8 9 10
2016 | DONAZAR et al Ardeola Roles of Raptors in a Changing World: From Flagships to Providers of Key Mediterranean | Pa Pa Bo Ac ++ To - | W],
Ecosystem Services Ep
2016 | JEPSON Ecography A rewilding agenda for Europe: creating a network of experimental reserves Europe Ce Pa Cq Ac, | ++
To
2016 | KEULARTZ Environmental Values Future Directions for Conservation Pa Ma | Cq Ac ++ To - | Co
2016 | LORIMER and Annals of the From “Nazi Cows” to Cosmopolitan “Ecological Engineers”: Specifying Rewilding Europe Ce Pa Bo Ac, |+ To
DRIESSEN Association of American | Through a History of Heck Cattle Th
Geographers
2016 | NOGUES-BRAVO et | Current Biology Rewilding is the new Pandora’s box in conservation Ce Pa Cz Th, Wi
al Ac
2016 | OLWIG Landscape Research Virtual enclosure, ecosystem services, Landscape’s character and the ‘rewilding’ of England* Ce Pa Th
the commons: the ‘Lake District’ case
2016 | ROOT-BERNSTEIN Journal of Arid Prospects for rewilding with camelids Ce Ma | Cq Ac
and SVENNING Environments
2016 | SANDOM Ecos Rewilding — implications for nature conservation Ce Ma
2016 | SVENNING et al PNAS Science for a wilder Anthropocene: Synthesis and future directions for trophic Global Ce Pa Cq Ac + Re - Co
rewilding research
2017 | *NAVARRO et al Current Opinion in Restoring degraded land: contributing to Aichi Targets 14, 15, and beyond Global Ma Ma Ac
Environmental
Sustainability
2017 | ADAMS Progress in Human Geographies of Conservation I: De-extinction and precision conservation Ma | Pa Cq Ac, To Co
Geography To
2017 | BIERMANN and Geography Compass Conservation, biopolitics, and the governance of life and death Pa Ma
ANDERSON
2017 | DOHERTY and Conservation Letters Stop Jumping the Gun: A Call for Evidence-Based Invasive Predator Management Ma | Pa Cq To -
RITCHIE
2017 | FERNANDEZ et al Conservation Letters Rewilding: A Call for Boosting Ecological Complexity in Conservation Ce Ma | Cq Ac Co
2017 | GALETTI et al Biotropica Reversing defaunation by trophic rewilding in empty forests Americas Ce Pa Cq Ac -
2017 | LORIMER Theory, Culture and Probiotic Environmentalities: Rewilding with Wolves and Worms Ce Pa Cz Ac
Society
2017 | MURRAY Biological Conservation | Wild pathways of inclusive conservation Ce Ma Th,
Ac
2017 | RICHARDSON Griffith Law Review Restoring layered geographies: ecology, society and time Pa Pa Ac,
To
2017 | ROOT-BERNSTEIN Perspectives in Ecology | Rewilding South America: Ten key questions South America | Ce Pa Bo Ac + To -
etal and Conservation
2018 | BUNCE et al Journal of Landscape The ecology of British upland landscapes. II. The influences of policy on the current | UK Pa Ma Ac
Ecology character of the uplands and the potential for change
2018 | CROMSIGT et al Philosophical Trophic rewilding as a climate change mitigation strategy? Global Ce Ma | Bo Ac, To, Wi,
Transactions of the To Hu Ep
Royal Society B
2018 | DRENTHEN Environmental Values Rewilding in layered landscapes as a challenge to place identity Ce Ma Cq Ac -
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2018 | FUHLENDOREF et al Philosophical Perspectives on grassland conservation efforts: should we rewild to the past or North America | Ce Pa Bo Ac + To
Transactions of the conserve for the future?
Royal Society B
2018 | KRAUSS and OLWIG | Landscape Research Special issue on pastoral landscapes caught between abandonment, rewilding and Pa Pa Bo Ac + Re --
agro-environmental management. Is there an alternative future?
2018 | LAWTON NewScientist The call of rewilding Ce Ma
2018 | LENNOX et al Biological Conservation | Evaluating the efficacy of predator removal in a conflict-prone world Global Ma | Ce Cq Ac
2018 | OCKENDON et al Biological Conservation | One hundred priority questions for landscape restoration in Europe Europe Pa Pa Bo Ac,
To
2018 | PETTORELLI et al Journal of Applied Making rewilding fit for policy Ce Pa Bo Th, + To -
Ecology Ac
2018 | ROBIN WIRESs Climate Change | Environmental humanities and climate change: understanding humans geologically Ma Ma Th
and other life forms ethically
2018 | TORRES et al Philosophical Measuring rewilding progress Ce Ma | Bo
Transactions of the
Royal Society B
2018 | WOESTENBURG Landscape Research Heathland farm as a new commons? The Ma Ma Ac
Netherlands
2019 | ADAMS Progress in Human Geographies of Conservation III: Nature’s Spaces Ma | Ma | Cz Ac
Geography
2019 | DANDY and Forest Policy and Rewilding Forestry Ce Ma | Cq Ac
WYNNE-JONES Economics
2019 | DE-COZAR- Ethics, Policy & Rewilding. A Pragmatist Vindication Ce Ma Cq Ac -
ESCALANTE Environment
2019 | GENES et al Biodiversity and Why we should let rewilding be wild and biodiverse Ce Ma | Cq
Conservation
2019 | HALL Journal of Ecotourism Tourism and rewilding: an introduction — definition, issues and review Ce Pa Cq Ac ++ To
2019 | JEPSON Ambio Recoverable Earth: a twenty-first century environmental narrative Ce Pa Cq Ac, | +
To
2019 | LASANTA Geographical Research | Active management against shrubland expansion: seeking a balance between Europe Ce Ma Cq Ac, |+ -
Letters conservation and exploitation in the mountains To
2019 | LEIPER Geoforum The Paleo paradox: Re-wilding as a health strategy across scales in the anthropocene Ce Ma
2019 | NEILSON Capitalism Nature Disenchanted Natures: A Critical Analysis of the Contested Plan to Reintroduce the England* Ce Ma | Cq Ac ++ To, Wi
Socialism Eurasian Lynx into the Lake District National Park He
2019 | O'NEILL Journal of Japanese and | Rewilding futures: Japan’s nuclear exclusion zone and post 3.11 eco-cinema Japan* Pa Ma
Korean Cinema
2019 | PEEREN Landscape Research The affective economies and political force of rural wildness The Ce Pa Cq
Netherlands*
2019 | ROOT-BERNSTEIN Ecology and Evolution Ecology of a widespread large omnivore, Homo sapiens, and its impacts on Ma | Ma
and LADLE ecosystem processes
2019 | SWEENEY et al Conservation Biology Rewilding: an Australian perspective Australia Ce Ma | Cq Ac + To,
Ag
2019 | ZELLER and Global Ecology and The relations between evolution and domestication reconsidered - Implications for Ma Ma
GOTTERT Conservation systematics, ecology, and nature conservation
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2020 | ARNDS Journal of Postcolonial | Rewilding the world in the postcolonial age: On the nexus between cultural Ce Ma | Cz Ac
Writing production and species politics
2020 | BRISTER and Environmental Ethics Not the Same Old Chestnut: Rewilding Forests with Biotechnology Ce Ma Ac
NEWHOUSE
2020 | COE and HOY Multimodal Choice, Control and Computers: Empowering Wildlife in Human Care Ma | Ma Ac
Technologies and
Interaction
2020 | CROSSLEY Tourism Geographies Ecological grief generates desire for environmental healing in tourism after COVID- Ma | Ma Ac
19
2020 | GOWDY Future Our hunter-gatherer future: Climate change, agriculture and uncivilization Pa Pa Th,
Ac
2020 | JONES and Journal of Public A Commentary on Rewilding in Europe Europe Ce Pa Bo Ac ++ To, Wi,
COMFORT Affairs Cs, Fi Ep
2020 | JORDAN et al Conservation Biology Addressing inequality and intolerance in human—wildlife coexistence Global Pa Pa Ac
2020 | KLAAR and Interdisciplinary Land management in a post-Brexit UK: An opportunity for integrated catchment UK Ce Ma Cq Ac, |+
CARVER Reviews: Water management to deliver multiple benefits? To
2020 | LEROY et al Frontiers in Sustainable | Livestock in Evolving Foodscapes and Thoughtscapes Ma Ma Cq Ac
Food Systems
2020 | LUCKHURST Textual Practice Brexitland’s dark ecologies: new British landscape writing UK Pa Ma
2020 | MARLAND Green Letters Rewilding, Wilding, and the New Georgic in Contemporary Nature Writing Ce Ma Ac
2020 | OGAR et al One Earth Science Must Embrace Traditional and Indigenous Knowledge to Solve Our Pa Ma
Biodiversity Crisis
2020 | PHILLIPS et al Journal of Design, Designing for active engagement, enabling resilience and fostering environmental Ma Ma Ac
Business and Society change
2020 | PRESTON Journal of Forest Re-seen: From the Metropolis to the Wilderness China Pa Ma
Contemporary Chinese
Art
2020 | RAUM Landscape Ecology Land-use legacies of twentieth-century forestry in the UK: a perspective UK Ma | Ma
2020 | SCHWEIGER and People and Nature Analogous losses of large animals and trees, socio-ecological consequences, and an Ce Pa Cq Ac ++ To, Wi
SVENNING integrative framework for rewilding-based megabiota restoration Me,
Fo,
Hu
2020 | TAKACS Journal of Whose voices count in biodiversity conservation? Ecological democracy in Pa Ma Ac
Environmental Policy biodiversity offsetting, REDD+, and rewilding
and Planning
2021 | BAYULKEN et al Journal of Cleaner How are nature based solutions helping in the greening of cities in the context of Global Ma Pa Ac
Production crises such as climate change and pandemics? A comprehensive review
2021 | BOYCE et al Conservation Biology The need for formal reflexivity in conservation science Ma Ma Ac
2021 | CARVER et al Conservation Biology Guiding principles for rewilding Ce Ma Bo Ac +
2021 | CLANCY et al Geoforum Entanglement, autonomy and the co-production of landscapes: relational Europe Pa Pa Ac
geographies for free-roaming ‘feral’ donkeys (Equus asinus) in a rapidly changing
world
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Year

Authors

Journal

Title

Criteria

2 3 4 5 6 7 8 10
2021 | CONLEY 10th International Planetary Crop Rotation: A Space Permaculture? A Cosmic Decompiculture? Pa Ma Ac
Conference on Digital
and Interactive Arts
2021 | EGOH et al PLoS ONE Rewilding and restoring nature in a changing world Ce Pa Cq Ac + Wi,
Ep
2021 | GORDON et al Frontiers in Sustainable | Domestic Livestock and Rewilding: Are They Mutually Exclusive? Europe* Ce Pa Cq Ac ++ To, Wi
Food Systems Me
2021 | GORDON et al Sustainability Rewilding Lite: Using Traditional Domestic Livestock to Achieve Rewilding Ce Pa Cq Ac ++ To, Wi,
Outcomes Me Ep
2021 | LEHMANN Modulo Arquitectura Nature in the Urban Context: Renaturalisation as an Important Dimension of Urban Ma Ma Cq Ac + To
cuc Resilience and Planning
2021 | LEHMANN Sustainability Growing Biodiverse Urban Futures: Renaturalization and Rewilding as Strategies to Ce Pa Cq Ac ++ To
Strengthen Urban Resilience
2021 | LOVASZ et al Global Ecology and Konik, Tarpan, European wild horse: An origin story with conservation implications Pa Ma
Conservation
2021 | MHATHUNA Scottish Affairs Traditional ecological knowledge and the relevance of Duthchas in Gaidhealtachd Scotland Pa Ma
environmental futures
2021 | PETTORELLI et al Journal of Applied Time to integrate global climate change and biodiversity science-policy agendas Ma | Ma
Ecology
2021 | RIPPA Ethnos: Journal of Hunting, Rewilding, and Multispecies Entanglements in the Alps Italy* Ce Ma | Cz Ac
Anthropology
2021 | SELWYN The Journal of Peasant | A green new deal for agriculture: for, within, or against capitalism? Europe Pa Ma Cq Ac + Cs Wi
Studies
2021 | SHAO et al Landscape Architecture | The Intension and Values of Urban Wildscapes Ma Pa Cz Ac Co
Frontiers
2021 | SWANSON et al One Earth History as grounds for interdisciplinarity: promoting sustainable woodlands via an Global Pa Pa Cz Ac,
integrative ecological and socio-cultural perspective To
2021 | TROUWBORST Journal of Megafauna Rewilding: Addressing Amnesia and Myopia in Biodiversity Law and Ce Ma Th
Environmental Law Policy
2021 | VAN KATWIIK etal | BioScience Rewilding the Sea with Domesticated Seagrass Ce Ma
2021 | VOGT Journal of Agricultural wilding: rewilding for agricultural landscapes through an increase in Ce Pa Cq Ac
Environmental wild productive systems
Management
2021 | WRIGLEY Journal of Political Ice and Ivory: the cryopolitics of mammoth de-extinction Ma Ma Ac
Ecology
2022 | JEPSON People and Nature To capitalise on the Decade of Ecosystem Restoration, we need institutional redesign Ce Pa Cq Ac, +++ | En
to empower advances in restoration ecology and rewilding To
2022 | NEWSON Earth Surface Processes | ‘Fluvial geomorphology and environmental design’: Restitution for damage, Pa Ma
and Landforms rehabilitation, restoration or rewilding?
2022 | QUINTAS-SORIANO | Land Use Policy Effects of land abandonment on nature contributions to people and good quality of Mediterranean | Pa Pa Bo Ac +
etal life components in the Mediterranean region: A review
2022 | SCHULTE TO Ambio The policy consequences of defining rewilding Ce Ma Cq Ac +
BUHNE et al
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Discussion générale

« On peut douter qu’'un dualisme qui a tant servi, depuis la modernité, a affirmer la domination

humaine sur la nature a travers la science et la technique, puisse, par simple renversement de
la valeur des termes, étre mis au service de la protection d 'une nature non exploitée. »

- LARRERE et LARRERE, Penser et agir avec la nature
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Page précédente : Bouquetins, Parc national de la Vanoise.

L. Synthése et perspectives de recherche
Largement fondée sur les approches de modélisation et de synthése bibliographique, cette these
cherche a apporter un regard systémique sur des problématiques parfois abordées de manicre
isolée. La question des rapports entre faune sauvage, paysages et sociétés humaines traverse
ainsi toute notre réflexion, chapitre aprés chapitre. Ceux-ci s’articulent autour de la
problématique générale formulée en introduction :
Dans quelle mesure les trajectoires des socio-écosystemes des Alpes frangaises peuvent-

elles étre pensées dans les termes d’un réensauvagement ?

A. Contributions respectives des chapitres

Outre la problématique générale, chaque chapitre s’attache a répondre a une série de
questions qui lui sont propres. Déja abordées dans leurs discussions respectives, elles sont ici
mises en regard les unes des autres.
| Chapitre1

Quelles sont les origines historiques et conceptuelles de la notion de réensauvagement ?
Quelles sont les inconnues et critiques qui s’y rattachent ? |
""""" N& aux Etats-Unis, o il prolonge Ie mythe de wilderness pour s6 concentrer sur Iidée
de cascades trophiques, le concept de réensauvagement (rewilding) prend ensuite son essor dans
les sphéres académiques et militantes européennes. Celles-ci y voient un double moyen de tirer
parti de la déprise des zones marginales (réensauvagement passif) et de restaurer les especes de
mégafaune et les dynamiques écologiques associées (réensauvagement trophique), en
particulier via les ongulés sauvages. L’approche reste cependant controversée, d’une part sur le
plan conceptuel (quelle définition retenir ? Comment mettre en ceuvre un concept aussi peu
unifié ?), et d’autre part en raison des inconnues inhérentes a sa « visée libre » (quelle plus-
value écologique, et a quel horizon temporel ? Quels coits et bénéfices en attendre ?).

Ce premier chapitre, a visée introductive, resitue la notion de réensauvagement dans le
paysage de la biologie de la conservation. Un tel cadrage est motivé par la diffusion encore
restreinte du concept dans la littérature académique francophone (voir cependant Locquet
2021), et les controverses qui 1’entourent dans les discours des acteurs locaux. Souligner ses
limites est d’ailleurs un prérequis pour examiner la pertinence du concept dans le cadre des

Alpes francaises. Enfin, sa dimension systémique en fait un outil théorique de choix pour
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articuler des niveaux trophiques souvent traités isolément, comme les successions de
végétation, les herbivores sauvages et leurs prédateurs, que le chapitre 2 s’attache a relier par
le biais de modeles phénoménologiques.

 Chapitre2
| Comment analyser les corrélations croisées entre trajectoires des populations de faune
sauvage et des paysages de montagne ? Quels sont leurs déterminants climatiques et
anthropiques dans les Alpes frangaises entre 1995 et 2015 ? Dans quelle mesure le concept
de réensauvagement peut-il aider a les comprendre ? |
""""" Nous avons combiné deux modéles complémentaires pour faire émerger les corrélations
partielles, puis les relations causales, entre les variables d’un systéme complexe qui relie faune
sauvage, paysages et activités humaines dans les Alpes frangaises. Les analyses montrent que
la trajectoire récente d’expansion des ongulés, des prédateurs, et de 1’étendue forestiere doit
davantage aux déterminants climatiques et a leurs interactions trophiques qu’aux facteurs
anthropiques locaux. Ce bilan invalide en partie le postulat de réensauvagement du massif : la
convergence entre trajectoires des trois niveaux trophiques souligne l’interconnexion des
dynamiques spontanées, mais n’est pas due a un retrait des activités humaines, du moins a
I’échelle du massif.

L’apport de cette approche de modélisation est triple. Premieérement, la construction des
modeles s’est appuyée sur un large jeu de données standardisées, croisant vingt-trois variables
ramenées a une méme €chelle spatiale et temporelle. Sur le plan descriptif, ce nouveau jeu de
données offre un important potentiel d’approfondissement cartographique des tendances de
chaque variable, liée au réensauvagement ou non, a I’échelle des Alpes francaises ou de plus
petites régions. Croiser certaines variables, par exemple liées a la faune sauvage ou au couvert
forestier, permettrait de construire des indicateurs de suivi du réensauvagement, et de détecter
I’émergence de hotspots conjuguant une évolution plus rapide des variables jugées critiques
(expansion des ongulés sauvages, etc.).

Deuxiémement, le cadre de modélisation phénoménologique permet d’améliorer la
compréhension des dynamiques écologiques a I’ceuvre dans des milieux de montagne
anthropisés, par 1’analyse de leurs corrélations. Notamment, prédateurs et paysages sont ici
explicitement reliés via 1’échelon des herbivores sauvages, souvent absents des débats publics
et pourtant centraux dans le fonctionnement des écosystémes terrestres en milieu tempére.
L’hypothése initiale de déprise dans les Alpes francaises est en revanche a nuancer: le

pastoralisme se maintient, voire progresse, tandis que I’embroussaillement observé semble
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largement le fait du changement climatique (et/ou de facteurs non contrdlés). Avec deux séries
de points seulement, I’ensemble de ces constats reste cantonné a une époque donnée (1995-
2015) : davantage de profondeur historique permettrait de généraliser les constats écologiques
proposes.

Enfin, la relation entre herbivores (sauvages ou domestiques) et successions de
végétation est explicitement prise en compte dans les analyses. A 1’échelle du massif, leurs
trajectoires trouvent une corrélation faible a nulle, sans modification substantielle des régimes
alimentaires apparents au cours du temps. La part de chaque régime (browser ou grazer) dans
la biomasse végétale consommeée offre en revanche une piste d’approfondissement local pour
des mécanismes difficilement détectables a large échelle, tels que la sélection de végétaux
distincts en espéce et en maturité selon I’ongulé considéré ; ¢’est ce qui motive la transposition
du chapitre 3 a I’¢échelle du massif via des modeles mécanistes.

" Chapitre3
| Comment modéliser de maniére dynamique les rétroactions entre végétation eti
populations d’un ongulé sauvage a l’échelle d’'un massif ? Comment y intégrer différents
scenarios de gestion des milieux naturels, et quels effets ont-ils sur les trajectoires
paysageres ?

""""" Nous avons simulé la relation complexe entre ongulé et végétation par un couplage
innovant de modeles, chacun d’entre eux spécialisé sur un compartiment (RangeShifter pour le
chamois, FATE-HD pour la végétation), de maniere dynamique dans le temps et spatialement
explicite. Si cette articulation de modeles a permis de simuler avec réalisme les processus
démographiques de chaque compartiment, la représentation des mécanismes de rétroactions
entre compartiments peut en revanche gagner en finesse. Nous nous sommes appuy¢s sur le dire
d’experts (chercheurs, ingénieurs OFB, gestionnaires du Parc) a différents niveaux du processus
de couplage : construction de trois scénarios réalistes et contrastés, paramétrisation de six
modalités de gestion, etc. Cette double entrée de modélisation participative a permis de
représenter des processus €cologiques complexes, tout en prédisant plusieurs états futurs du
massif afin de répondre aux problématiques des gestionnaires. Les scénarios de gestion et
I’herbivorie du chamois affectent moins I’évolution des paysages que 1’augmentation des
températures, a la fois tendancielle et simulée via les scénarios climatiques modéré (RCP 4.5)
ou sévere (8.5) ; réciproquement, I’abondance du chamois est sensible a toutes les modifications

de la qualité de son habitat, par la gestion ou par le climat.
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Cette ¢tude contribue, en premier lieu, & mieux comprendre et prédire I’intensité des
interactions trophiques entre ongulés sauvages et successions de végétation. Pour gagner en
réalisme, il serait intéressant d’y ajouter une seconde espéce d’herbivore, par exemple le cerf
¢laphe (a forts enjeux de gestion sur le massif), ou le mouflon méditerranéen (pour lequel les
données sont suffisantes), et de modéliser ses interactions avec le chamois. D’autre part,
I’implication des partenaires gestionnaires (OFB et PNR du Massif des Bauges) a tous les stades
a permis de gagner en réalisme par I’intégration du dire d’expert, autant que de mettre en lien
la démarche avec les besoins locaux : elle participe a améliorer le dialogue local entre recherche
et gestionnaires, par exemple via les cartes produites pour la scénarisation 2022-2050.

En revanche, plusieurs facteurs ont participé a réduire la part de la problématique du
réensauvagement dans 1’étude de I’évolution du territoire des Bauges. A rebours du reste des
Alpes francaises, 1’arrivée du loup est trés récente dans le massif, et y suscite encore
relativement peu de dégats du fait d’un élevage majoritairement bovin. Cette tradition pastorale
conduit aujourd’hui a [Dintensification des pratiques, de méme que pour 1’exploitation
foresticre ; toutes deux se conjuguent a une forte fréquentation récréative du massif, au
voisinage des agglomérations dynamiques du sillon alpin. Ces tendances a 1’anthropisation
conférent au massif une identité peu « sauvage », expliquant peut-€tre pourquoi aucun scénario
type « réensauvagement » n’a émergé spontanément des échanges avec les gestionnaires. Un
tel scénario pourrait étre constitué¢ a posteriori par la combinaison des précédents ; les
différentes entrées sectorielles du couplage, aujourd’hui centré sur la dimension écologique,
pourraient aisément permettre d’y raccorder des modeles économiques simples pour en chiffrer
les conséquences.

Chapitre 4

réensauvagement ? Quels sont ses manques et les pistes d’approfondissement ?

La synthése d’un corpus de 257 articles a montré que de nombreuses études

| Que reévele la littérature académique sur les relations entre économie et

académiques liées au réensauvagement évoquaient les questions économiques associées, mais
que peu les approfondissaient réellement au travers d’¢léments factuels. La quantification des
entrées et sorties de projets, par exemple sous 1’angle des colits et bénéfices, reste donc
extrémement rare, fragilisant le postulat général d’intérét économique du réensauvagement qui
est souvent affiché. Il en ressort un besoin de standardiser les futures évaluations économiques
liées au concept, et de creuser certaines questions qui manquent d’approfondissement dans la

littérature sur I’économie du réensauvagement (faisabilité, planification, équité).
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En interrogeant une des facettes peu explorées du réensauvagement, cette revue montre
le double intérét du concept : il constitue d’une part un champ a approfondir pour la recherche
en économie, au vu des nombreuses questions qu’il souléve pour la discipline (quelle faisabilité
¢conomique réelle des projets de réensauvagement ? Quelle équité de répartition de leurs coits
et bénéfices ? etc.). D’autre part, I’action qu’il propose en faveur de la biodiversité est invoquée
comme une voie robuste de restauration, bien appuyée sur le plan théorique et progressivement
vérifiée par les expérimentations La bibliographie se révele pourtant assez peu mature, peut-
étre a cause d’une étanchéité entre disciplines académiques : pour mieux le comprendre,
I’analyse des citations mutuelles entre auteurs, et de leurs ancrages disciplinaires respectifs
figurent parmi les premicres perspectives. Appréhender les synergies et compromis entre
économie et réensauvagement est en effet un prérequis pour diagnostiquer sa pertinence dans

un contexte concret, comme celui des Alpes francaises (voir cependant EFESE 2022).

B. Réponse a la problématique générale

. Problématique générale .
Dans quelle mesure les trajectoires actuelles des socio-écosystémes, dans les Alpes
francaises, peuvent-elles étre pensées dans les termes d’un réensauvagement ?

1.Comment mesurer des trajectoires de réensauvagement ?

Selon la plupart des définitions, le réensauvagement repose sur deux faisceaux
d’¢éléments quantifiables : le rétablissement de dynamiques spontanées du vivant (progression
des populations animales, complexification des réseaux trophiques...) et la réduction des
interventions humaines (transformation des habitats, extraction de biomasse, perturbation par
fréquentation...). Ces deux groupes d’indicateurs sont repris dans chacun des chapitres fondés
sur une approche quantitative ; s’y ajoute le changement climatique, lui aussi d’origine
anthropique, et incontournable dans 1’étude des écosysteémes d’altitude. Dans le chapitre 2,
rétrospectif, les effectifs de mammiferes sauvages et leurs interactions mutuelles montrent une
tendance nette au rétablissement sur les Alpes francaises ; cependant, cette trajectoire est
découplée de I’intervention humaine, localement stable voire en expansion. Dans le chapitre 3,
prospectif, aucun des trois scénarios construits ne suppose de retrait des activités humaines dans
leur ensemble ; or, ces scénarios conditionnent les parameétres des modeles mobilisés, et donc

in fine la trajectoire démographique des chamois et de leur herbivorie. Aucune des deux études
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n’offre donc de mesure complete d’un réensauvagement a I’échelle de la zone d’intérét : le
retour de la mégafaune sauvage semble s’y étre fait en dépit de la forte présence humaine.

Différents référentiels multicritéres proposent de mesurer le réensauvagement, selon
diverses approches et amplitudes spatiales. A 1’échelle du site, une série d’indices quantifiant
I’intégrité écologique et les forgages anthropiques peuvent étre croisés pour calculer un score
total de naturalité (van Beeck Calkoen et al 2020) ou de réensauvagement (Torres et al 2018).
Plusieurs auteurs proposent d’agréger de telles métriques a I’échelle régionale, dans 1’espace
(cartographie de potentiel pour le réensauvagement, Ceausu et al 2015) et/ou dans le temps
(trajectoires de réensauvagement, Segar et al 2021). Guetté et al (2021) combinent enfin
I’intégrité biophysique, la spontanéité des processus et les continuités spatio-temporelles pour
proposer une carte de naturalité a I’échelle de la France métropolitaine, ou les Alpes frangaises
présentent les valeurs parmi les plus élevées.

Dans une optique descriptive, ces outils pourraient €tre mobilisé€s sur tout ou partie des
zones d’étude selon un gradient de réensauvagement, allant de massifs remarquables par leur
forte extension forestiére récente (Baronnies provengales, Monges...) a des territoires marqués
par 'intensification de I’élevage bovin (comme les Bauges). Croiser les résultats de tels
indicateurs avec les conclusions des différents chapitres, ou avec différents zonages
administratifs (espaces protégés, etc.), permettrait de confirmer ou d’infirmer la pertinence du
concept de réensauvagement pour qualifier les trajectoires étudiées dans les Alpes frangaises—

sans préjuger de son intérét pour leur gestion.

2.Intérét du concept de réensauvagement pour la gouvernance des socio-
ecosystemes alpins

L’intérét du concept de réensauvagement pour qualifier les trajectoires actuelles des
socio-¢écosystemes alpins dépend de son appropriation par les acteurs qui participent a la
gouvernance de ces territoires, dans une optique de défense du vivant ou de reconnexion des
sociétés humaines a ses dynamiques. Or, la conceptualisation d’un phénomeéne de
réensauvagement en tant que tel n’est pas partagée partout dans les Alpes francaises ; les deux
territoires abordés pour 1’étude du chapitre 3 contrastent singulieérement a ce titre. Dans le
massif des Bauges, ou finalement a eu lieu I’étude, le réensauvagement n’apparait pas dans le
discours des gestionnaires rencontrés, et aucun scénario ne le mentionne. Les dynamiques
d’intensification des activités humaines (pastoralisme, sylviculture, tourisme), d’une part, et de
progression de la faune sauvage (loup, ongulés de plaine) ou des broussailles d’autre part, y

coexistent sans relation apparente. A I’inverse, dans le massif des Ecrins (Hautes-Alpes, Isére),
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la progression du loup et des ongulés de plaine exacerbe les conflits avec les activités d’élevage
traditionnelles ; la problématique d’un réensauvagement, formulé ou non en tant que tel par les

gestionnaires, est si prégnante que le Parc national n’a pas souhaité s’engager dans cet exercice.

D’autres exemples locaux, au sein des Alpes frangaises, attestent a I’inverse d’un intérét
grandissant pour la notion de réensauvagement. Sous 1’angle institutionnel, la réserve intégrale
du Lauvitel (Isere) constitue I’'unique exemple de zone maintenue en libre évolution a des fins
de suivi scientifique ; interdite aux visiteurs depuis 1995, des pie¢ges photos y ont confirmé le
passage de loups et d’ongulés. Dans les PNR des Baronnies provengales et du Vercors (Drome),
le retour de trois espéces de vautours a été nationalement valorisé par un rapport ad hoc de
I’EFESE (EFESE 2021), généralisant son propos aux bénéfices économiques des
réintroductions d’especes sauvages pour les territoires. Enfin, I’association Rewilding France
porte désormais la vision et les principes de Rewilding Europe dans 1’hexagone : plusieurs
initiatives locales préexistantes dans le Vercors (réintroductions, réserves biologiques
intégrales...) ’ont notamment conduit a identifier ce massif, avec les territoires attenants du
Diois et des Baronnies, comme terrain d’expérimentation potentiel.

La perception du phénomeéne de réensauvagement, et la posture qu’adoptent les acteurs
pour se I’approprier ou non, varient donc largement au sein des Alpes frangaises. Plusieurs
facteurs peuvent les affecter : ancienneté d’arrivée des prédateurs, systéme de pastoralisme dans
lequel ils s’intégrent (ovin, bovin), importance de ces activités dans 1’économie et 1’identité
locales, trajectoires paysageres récentes et en cours, mode de gouvernance des socio-
¢cosystemes (ici Parc national ou Parc naturel régional)... L’échelle d’un massif aussi
hétérogene que les Alpes parait donc trop large pour conclure de maniére univoque sur I’intérét
du concept dans la gouvernance des socio-écosystémes régionaux. Une série d’entretiens
locaux, menés en différents points des Alpes frangaises avec une diversité d’acteurs, permettrait
de mieux mesurer la problématisation du réensauvagement en tant que tel, et de mieux

comprendre ses déterminants socio-économiques.

3.Au-dela des Alpes francgaises : quelle portée des résultats ?
Centrée sur le territoire des Alpes francaises, la problématique générale de cette thése
présente un intérét pour nombre d’autres régions confrontées a des trajectoires similaires. Il
importe donc d’identifier ce qui, dans les analyses issues d’un massif seulement, puisse étre

valable ailleurs et sous quelles conditions.
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Deux caractéristiques de notre démarche favorisent la transposabilité de ces résultats.
L’originalité et la robustesse des cadres de modélisation sont la principale force des deux
chapitres quantitatifs ; la généricité de ces modeles, aisés a reparamétrer, compense le caractere
contextuel des données accumulées (chapitre 2) ou des scénarios (chapitre 3). D’autre part, si
le massif alpin recouvre une forte hétérogénéité de contextes biophysiques, les facteurs
anthropiques comptent eux aussi pour beaucoup dans la variabilité entre sites d’études ; nous
avons minimisé le colit a la transposition en contrdlant explicitement la majorité d’entre eux,
intégrés comme variables dans nos modeles. En creux, la question de la portée des résultats
interroge donc sur ce qui, dans notre travail, fait la spécificité¢ des Alpes frangaises.

Plusieurs dynamiques écologiques sont conditionnées par le caractére montagneux de
notre territoire d’étude. D’une part, les variations de relief fagonnent une importante
hétérogénéité spatiale, a I’origine d’autant de diversité des végétations a large échelle (Marini
et al 2008). Cette dénivellation a pu prévenir I’implantation aux plus hautes altitudes de
certaines especes d’ongulés sauvages telles que le chevreuil, dépendant pour son alimentation
des milieux forestiers et de leurs lisieres (Acevedo et al 2005), ou le cerf élaphe — dont le
comportement de fuite repose sur I’endurance a la course plutdt que sur la recherche de terrains
escarpés (Anderwald et al 2021). La richesse et la densité préhistoriques en ongulés sauvages
ont pu s’en sont trouver réduites, favorisant I’apparition d’un couvert boisé¢ plutdt qu’en
mosaique (Bakker et al 2016). D’autre part, les conditions de températures et de précipitations
a haute altitude faconnent des communautés végétales et animales spécifiques, accentuant
d’autant le poids du changement climatique dans les processus écologiques qui s’y déroulent
(Rogora et al 2018) — comme en attestent les chapitres 2 et 3.

Une fois intégrés ces facteurs abiotiques, méthodes comme résultats gardent un degré
de généralité suffisant pour €tre transposés a tout autre massif de montagne, a fortiori sujet a
un changement d’usage des sols (Garcia-Ruiz et al 2020) et/ou a un rétablissement de la
mégafaune sauvage (Vasile 2018). Les chapitres 1 et 4, dénués de référence géographique,
gardent également toute leur pertinence pour I’étude d’autres régions que les Alpes frangaises,
notamment lorsque 1’écart y est grand entre naturalité potentielle et réalisée (Ceausu et al 2015,
Guetté et al 2021), et les bénéfices associés significatifs pour les populations locales (Corlett
2016, Egoh et al 2021).

Pour autant, ’entrée pluridisciplinaire retenue dans cette thése est loin d’épuiser toute
la richesse du concept de réensauvagement, gardant intactes les perspectives d’élargissement

de la problématique sur les Alpes francaises comme ailleurs.
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C. Limites de la démarche : de ’interdisciplinarité a la transdisciplinarité

Le concept de réensauvagement, ici mobilis¢ dans un cadre singulier, dépasse de loin
les seules spheres écologique ou économique. Pour prétendre a 1’exhaustivité, son étude
demande a dépasser la pluridisciplinarité, et a viser au moins I’interdisciplinarité (Swanson et
al 2021), croisant les regards de plusieurs disciplines de recherche (Huutoniemi et al 2010).
Plusieurs d’entre elles, a rattacher aux humanités environnementales (Blanc et al 2017), sont
réguliérement convoquées dans la littérature associée (Jorgensen et al 2015, Cloyd 2016, Robin
2018).

Par I’échelle large des processus écologiques qu’il convoque (Navarro et Pereira 2012),
le réensauvagement passif renvoie directement a des problématiques d’aménagement du
territoire (Carver et al 2021), a méme d’intéresser la géographie (Barraud et Périgord 2013). Le
cadre des Alpes francaises, concentrant une forte diversité d’ongulés sauvages et de prédateurs,
suscite ainsi autour du réensauvagement [’attention de plusieurs études en cours dans la
discipline (Defraiteur, en prép. ; Dehaut, en prép.). Les chapitres 2 et 3 ont ici montré tout le
paradoxe d’un retour de la mégafaune sauvage survenu en dépit d’un maintien global des
activités humaines, du moins a I’échelle du massif : loin de I’image de wilderness véhiculée par
ses origines (Soul¢ et Noss 1998), le réensauvagement en Europe peut prendre des formes
interstitielles, qu’illustre a I’extréme la fréquentation croissante des villes par la faune sauvage
(Clancy et Ward 2020, Carpio et al 2020). Selon 1’angle écologique choisi pour 1’aborder
(successions de végétation, démographie de la mégafaune...), la question de 1’échelle et du
périmétre géographiques a considérer sont donc de premier ordre (Perino et al 2019). Plus
largement, I’évolution des paysages questionne les maniéres de penser et agir sur I’espace
environnant (Kraul3 et Olwig 2018, Garcia-Ruiz et al 2020), tandis que la connectivité qui peut
en découler affecte autant la mégafaune sauvage (Anadon et al 2018, Kaim et al 2019) que les
activités humaines associées (Grass et al 2019). Enfin, selon 1’échelle retenue, la question
cruciale de I’affectation des terres entre production et préservation des dynamiques spontanées
dépasse 1’opposition entre land sharing et land sparing, devenue obsoléte (Kremen et al 2015),
pour rejoindre la problématique des intéréts de chaque acteur concerné (Barnaud et Couix
2020).

En effet, faute d’organisme désigné pour porter les projets (Jepson 2022) ou de modele
juridique ad hoc (Trouwborst 2021), la complexité des relations entre acteurs face au
réensauvagement appelle 1’éclairage de la sociologie (Barnaud et al 2021). Tout d’abord,
mobiliser 1’espace nécessaire au rétablissement de la mégafaune nécessite de faire intervenir

plusieurs régimes de propriété (Pettorelli et al 2018); dés lors, 1’équité du partage des
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contraintes et des avantages entre propriétaires et riverains est a questionner (Takacs 2020). La
répartition spatiale d’espéces hautement mobiles (Mathevet et Béchet 2020), autant que les flux
de services écosystémiques associés (Sandom et al 2018), peuvent ainsi étre a 1’origine
d’asymétries de pouvoir entre acteurs aux intéréts divergents (Jordan et al 2020). Plus
généralement, les représentations du réensauvagement varient largement d’un milieu
socioprofessionnel a ’autre (Barnaud et al 2021), motivant 1’étude des perceptions mutuelles
de I’ensemble des acteurs impliqués par le processus, par exemple au travers de séries
d’entretiens (Holmes et al 2019, Mikotajczak et al 2021). Les outils scientifiques et techniques
mobilisés dans ce cadre n’y font pas exception (Granjou et Mauz 2009) : la défiance entre
organisations intéressées par la gestion du loup en France, cristallisée autour des méthodes de
comptage d’individus (Bolis 2022), en offre un exemple récent. Enfin, le retour d’especes
emblématiques peut localement amener a la recomposition des rapports au « sauvage » (Mauz
2002, Mounet 2012, Maris 2018) ; la perception des non-humains est donc cruciale pour étudier
I’acceptabilité du réensauvagement par les populations (Hochtl et al 2005, Behr et al 2017).

A ce titre, des tensions d’ordre ontologique continuent & entourer le concept (Jorgensen
2015). Tout d’abord, la notion méme de « sauvage » s’ancre dans une ontologie naturaliste
(Descola 2005), soit occidentale, qui la rend entierement inopérante dans d’autres contextes
socioculturels, et questionne sa légitimité dans un cadre prétendant a 1’objectivité. Au sein d’un
méme contexte, comme dans le cas des Alpes frangaises, cette remise en question participe a
brouiller la distinction d’apparence évidente entre des catégories habituelles, comme
« domestique » et « sauvage ». Plusieurs exemples réguliers d’hybridation, par exemple entre
loups et chiens errants (Salvatori et al 2020) ou entre cheévres et bouquetins (Moroni et al 2022),
rappellent I’impossibilit¢ de cloisonner complétement ces catégories. Partant, et face au
changement de comportement d’espéces auparavant jugées rares et farouches — deux attributs
du «sauvage » (Mauz 2002), il devient difficile de définir absolument cette catégorie
d’animaux ou de processus. Difficilement traduit d’une langue ou wild n’a pas le méme bagage
sémantique (voir Chapitre 1), le choix du mot (rewilding ou réensauvagement ?) participe peut-
étre a freiner sa diffusion en France. L’idée méme de « réensauvagement » perd alors de son
caractere opérant, d’autant plus que monte en éthique environnementale la critique du dualisme
entre humains et non-humains (Larrere et Larrere 2015). Le désaccord consistant a pointer ce
dualisme comme |’origine des crises environnementales depuis 1’age des Modernes (Morizot
2020), ou alternativement comme simple facteur d’aggravation de dégradations indissociables

de la présence humaine (Maris 2018), conditionne ainsi la divergence de postures
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philosophiques face au retour du « sauvage », entre réconciliation (Mathevet et Béchet 2020)
et préservation (Maris 2018).

Enfin, au-dela de I'impératif d’interdisciplinarité, étudier le réensauvagement requiert
une démarche transdisciplinaire (Carver et al 2021), qui s’appuie sur 1’enrichissement mutuel
entre spheres académique et non-académique. Le travail de cette thése a rappelé I’intérét d’une
concertation poussée avec les acteurs extérieurs a la recherche : les réunions réguli¢res avec le
PNR Massif des Bauges ont par exemple alimenté les modeles du chapitre 3, autant qu’elles
ont suscité I’intérét de ses gestionnaires en matiére de prospective territoriale. Le travail continu
avec I’OFB et les professionnels du plaidoyer pour le réensauvagement (naturalistes frangais,
membres de ’ONG Rewilding Europe...) a pareillement inspiré nombre des méthodes et
réflexions que j’ai mobilisées dans la thése. Le réensauvagement ne peut en effet s’étudier sans
lien au « terrain » : d’une part pour les données dont se nourrit la science écologique qui le
légitime (Perino et al 2019), d’autre part par la dimension empirique inhérente au concept
depuis ses débuts (Soulé et Noss 1998), et enfin du fait de sa dimension militante qui rendent
incontournables les acteurs non académiques (Barraud et Périgord 2013).

Face aux acteurs qui s’emparent progressivement du concept en France, I’Etat peine encore
a imposer une ligne claire en matiére de politiques publiques. Le peu de recherches sur le sujet
en France, autant que I’actualité politique autour des tensions liées au réensauvagement dans
les Alpes, ont ainsi motivé la genese de cette theése. Ralentie par les divergences de priorités
entre acteurs qu’elle cherche a concilier, I’intervention publique serait a présent cruciale pour
accompagner les questions sociales, écologiques et économiques générées par le

réensauvagement.

I1. Apports a I’action publique

A. Savoir : quelles connaissances est-1l prioritaire d’acquérir ?

La puissance publique est prescriptrice en matiere d’orientation de la recherche
appliquée. Parmi les questionnements identifiés sous I’angle écologique et économique, trois
faisceaux thématiques intéressent la recherche académique autant qu’ils pourraient appuyer
I’action des professionnels (ONG, gestionnaires d’espaces protégés, voire collectivités ou

regroupements de propriétaires privés) en maticre de réensauvagement.

- Successions de végétation
Comprendre et prédire les successions de végétation en altitude, notamment I’établissement

d’un couvert arboré sur un milieu ouvert, est aussi bien une nécessité vu les surfaces concernées
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(Jusqu’a 300km? dans les Alpes suisses sur 2015-2035, Price et al 2015) qu’un choix stratégique
pour les filieres qui en dépendent (pastoralisme, sylviculture, tourisme) (Frei et al 2020, Dax et
al 2021). En I’absence d’herbivorie sauvage, les deux facteurs principaux d’évolution de ce
couvert sont les prélevements de végétation par les humains (Tasser et Tappeiner 2002), et les
effets du changement climatique (Gottfried et al 2012). Le premier est d’autant plus complexe
a intégrer que l’intensité et la nature des prélévements dépendent de pratiques de gestion
diversifiées (écobuage, fauche, pature...), variant entre régions et selon les époques (Lavorel et
al 2017). Sur une parcelle agricole abandonnée, la gestion passée conditionne en outre le rythme
de la succession et les états atteints par la végétation (Ritchie et OIff 1999, Tasser et Tappeiner
2002). Le changement climatique affecte quant a lui directement les successions, via les
variations de régime hydrique (Gobiet et al 2014) ou la multiplication des événements extrémes
comme les incendies (Dupire et al 2017), ou indirectement en interagissant avec les pratiques
de gestion : par contrecoup d’un assechement des prairies en plaine, une surcharge de bétail
peut étre mise a 1’estive, intensifiant la pression de paturage en altitude.

Si ’impact des successions de végétation sur les communautés de faune sauvage et les
sociétés qui en dépendent demeure largement contexte-dépendant, son évaluation revét par
ailleurs une grande importance pour les finances publiques. En effet, les politiques de soutien
financier a 1’élevage extensif invoquent, entre autres, le maintien des paysages ouverts et de
leurs espeéces patrimoniales pour justifier les montants versés (Barraud et Périgord 2013,
Ceausu et al 2015). Les volumes investis imposent donc, d’une part, d’enquéter sur la
préférence des populations en matieére de paysages-cibles (ouverts ou non, en mosaique...), et
sur leur intérét respectif en matieére de conservation (Kraul3 et Olwig 2018, Barnaud et al 2021).
D’autre part, ’analyse cott-efficacité de ces dépenses en matiére paysagere pourrait aider a
optimiser leur calibration, parfois critiquée pour son inefficience (Merckx et Pereira 2014,
Schou et al 2020). Ainsi, les premieres mesures mises en place en 1992 pour lutter par le
paturage contre 1’embroussaillement n’ont pas suffi a I’endiguer entierement (Lasanta et al
2017) : la seule dent de 1’animal ne suffit pas a maintenir les milieux ouverts, et doit pour cela

s’accompagner d’un débroussaillage mécanique (Lasanta 2019, Inrae 2020).

- Communautés d’ongulés sauvages

L’impact des ongulés sauvages sur les successions de végétation, et la possibilité¢ de les
réguler (par la chasse ou par battues administratives), motivent un fort intérét pour leur écologie
(Martin et al 2020, Valente et al 2020). En dépit des connaissances accumulées (voir

Introduction géncrale, Chapitre 2, Chapitre 3), le potentiel de ces espéces pour freiner les
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successions de végétation — voire se substituer au pastoralisme pour le maintien des paysages
ouverts — reste encore mal connu, notamment en milieu montagneux (Erschbamer et al 2003,
Espunyes et al 2019). Réciproquement, I’évolution du couvert végétatif peut modifier
I’intensité et la répartition de leur herbivorie, complexifiant la prédiction de la relation
herbivore-végétation (Bakker et al 2016). L’installation d’exclos afin d’empécher 1’approche
des ongulés sauvages, comme pratiquée en prairie de montagne dans le Parc national suisse
(Haynes et al 2014), permettrait de mieux comprendre ces interactions trophiques et leurs
conséquences paysageres. Les multiples interactions entre espeéces d’ongulés, par exemple de
compétition pour 1’acces a la ressource (chamois-cerf chez Corlatti et al 2019, chevreuil-cerf
chez Chirichella et al 2017, etc.), ajoutent a la complexité de leur relation aux successions de
végétation : pour étre opérant, le suivi par exclos devrait croiser plusieurs contextes contrastant
par la composition de leur guilde d’herbivores. L’utilité des ongulés sauvages en ingénierie
¢cologique, par exemple pour le maintien des paysages ouverts (Espunyes et al 2019), pourrait
alors faire I’objet d’analyses colt-efficacité comparée a celle de I’herbivorie domestique (Schou
et al 2020).

En milieu forestier, ou le role des ongulés est mieux connu en raison de son coft
¢conomique (Martin et al 2020), les solutions de gestion peinent a émerger face a I’enjeu du
déficit de régénération (Redick et Jacob 2020). Davantage de travaux en écologie des ongulés
forestiers, croisant différents régimes de gestion sylvicole et cynégétique, permettraient de
mieux comprendre 1’origine des dégats pour pouvoir les réduire (Loosen et al 2021). Enfin, le
role d’autres especes dans la régulation des ongulés sauvages, comme les prédateurs, gagnerait
a étre connu pour pouvoir réduire le colit humain a la limitation de leurs populations (Kuijper

2011, Pang 2017).

- Prédateurs : I’exemple du loup

L’importante conflictualité entre expansion du loup et activités d’¢levage appelle une
mobilisation forte de la recherche, tout d’abord pour mieux comprendre 1’écologie du carnivore
en milieu anthropisé (Kuijper et al 2016, Ausilio et al 2021). L’impact d’une prédation accrue
sur le comportement et les effectifs d’ongulés sauvages, historiquement suivi par Programme
Prédateurs-Proie (Espuno 2004), pourrait notamment étre étudié€ par le déploiement de colliers
GPS et pieges photos ou caméras, croisés avec 1’échantillonnage de données d’analyse de feces
(Sand et al 2005, Duchamp 2014, Dellinger et al 2018, Burton et al 2022). L’interaction entre
prédateurs sympatriques, comme le loup et le lynx dans les Alpes francgaises, est susceptible

d’accroitre leurs dégats en synergie (Ripple et al 2014) et motive I’intégration de toutes les
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especes en présence. Enfin, le potentiel de régulation par ces prédateurs des populations
d’ongulés sauvages reste incertain, notamment a proximité de proies domestiques davantage
disponibles (Janeiro-Otero et al 2020, Wilkinson et al 2020).

Pour atténuer la fréquence des attaques sur les troupeaux, plusieurs pistes de gestion
pourraient s’appuyer sur une meilleure compréhension de 1’écologie du loup européen (Kuijper
et al 2019). La relative proximité des loups aux implantations humaines, tout comme le
comportement de « surplus killing » (consommation partielle des proies mises a mort), sont
ainsi de mieux en mieux compris grace aux avancées de 1’écologie comportementale en Europe
(Landry et al 2014, Vucetich et al 2012). L hypothese du report de prédation, selon laquelle les
effectifs de proies fluctueraient par « vases communicants » face a un prédateur au régime
opportuniste, a été étayée dans les Alpes italiennes (Meriggi et al 2014, Imbert et al 2016) sans
équivalent coté francais. Le lien complexe entre structure du paysage et risque de
prédation appelle également a des études de cas localisé€es : le couvert ligneux favorise la
dissimulation du prédateur (Wilkinson et al 2020), dont le risque d’attaque favorise en retour le
délaissement puis I’embroussaillement de patures jugées trop exposées (Lescureux et al 2018,
Inrae 2020). Enfin, ’efficacité de la politique actuelle de gestion des effectifs de loup, autant
que ses risques pour le maintien d’une démographie croissante, doit faire 1’objet
d’approfondissements (Drouet-Hoguet et al 2020, Grente 2021). Evaluer les conséquences
¢conomiques nettes de cette progression, en colts (indemnisation, protection) comme en
bénéfices potentiels (gardiennage, tourisme de vision, baisse de mortalité routiére, prévalence
de borrélioses...), finira alors d’éclairer les choix de la puissance publique dans sa gestion du
loup en France (Martin et al 2020, Gilbert et al 2021).

L’acquisition de ces connaissances reste conditionnée a la récolte de données ad hoc.
Or, en dépit de leur intérét scientifique et politique, celles-ci font défaut a I’étude de nombreuses
problématiques, comme le report de prédation entre proies (régime alimentaire), I’ interférence
du loup dans les prélévements cynégétiques (effort de chasse), ou I’effet comportemental de la
prédation sur I’abroutissement par les ongulés (dégats forestiers). Le déploiement de politiques
ambitieuses d’acquisition de données dépend notamment des partenariats noués entre monde

académique et gestionnaires de milieux naturels.

B. Savoir pour agir : comment améliorer le dialogue entre chercheurs et

gestionnaires ?

Les échanges entre chercheurs et gestionnaires, gages de transdisciplinarité, sont

porteurs de bénéfices mutuels : ancrage de la recherche dans la société, apport d’éléments
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factuels pour asseoir les pratiques de gestion... Les approches présentées dans le chapitre 3
constituent autant de pistes pour entretenir ces échanges. L’implication des partenaires a un
processus de modélisation, dés la paramétrisation et jusqu’a la restitution des résultats,
augmente le réalisme des projections autant qu’il aide les gestionnaires a s’approprier leurs
résultats. La construction collective de scénarios prospectifs, d’autre part, offre a tous les
participants une vision systémique des liens entre trajectoires sur le territoire d’étude, qu’ils ont
explicitement appréciée sur le massif des Bauges. Dans une optique interdisciplinaire,
I’écologie scientifique gagnerait a s’inspirer ainsi des pratiques participatives bien ancrées dans
la recherche-action en sciences sociales (Stone-Jovicich et al 2018, Schuwirth et al 2019).

Cependant, en fonction de 1’espece étudiée et de 1’équilibre d’acteurs du territoire, le
dialogue entre chercheurs et gestionnaires peut &tre menacé par I’actualité politique locale,
généralement prioritaire sur la conduite de nouvelles recherches. Par exemple, dans le massif
des Ecrins, la recrudescence récente d’attaques de troupeaux par le loup a fragilisé 1’équilibre
maintenu par le Parc avec les socio-professionnels du monde de 1’élevage ; ce contexte,
additionné aux programmes de recherche déja en cours sur des thématiques connexes, a
dissuadé¢ la mise en place d’une ¢tude comme celle présentée dans le chapitre 3. Selon les
situations, 1’implication de partenaires scientifiques percus comme indépendants (universités,
CNRS) pourrait permettre d’apaiser, voire dénouer les tensions entre acteurs en désaccord ; a
minima, étudier 1’équilibre politique local en amont de la prise de contact maximise les chances
de nouer un partenariat fructueux.

Au niveau régional a national, I’acquisition de données liées au réensauvagement est
particulierement difficile du fait de ’absence de partage de ces dernicres par leurs détenteurs.
Dans le cadre de ma these, j’ai ainsi cherché a utiliser deux sources de données liées a la gestion
des ongulés en vue d’alimenter les modéles, mais j’ai €té contraint d’abandonner du fait de
I’impossibilité de les récupérer.

La premiére concerne la quantification des effectifs de chasseurs, qui est nécessaire pour
corriger les prélévements réalisés ou attribués (tableaux de chasse) par I’évolution de I’effort
de chasse, connu pour décliner dans le temps (Imperio et al 2010): sans cette donnée,
impossible d’inférer rigoureusement les effectifs de gibier a partir du nombre de prélévements.
Localement, les effectifs de chasseurs ne peuvent étre tirés ni du nombre de permis délivrés
(cantonné a la chasse pratiquée au sein d’un département), ni des Fédérations départementales
des chasseurs (FDC) qui les tiennent secrets ; agrégés par leur Fédération nationale, les effectifs
connus a I’échelle du pays ne peuvent étre répartis entre communes qu’au prorata des habitants

en age de chasser. Biaisé par I’hétérogénéité des pratiques et la venue de chasseurs étrangers,
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ce calcul simpliste ne laisse aucune option satisfaisante pour évaluer localement 1’effort de
chasse en France.

La seconde concerne les données de « dégats » liés aux ongulés en forét. Si les dégats
agricoles sont recensés par les FDC, tenues de rembourser leur montant aux exploitants, les
dégats sylvicoles sont plus complexes et difficiles a définir, de sorte que leurs critéres
d’appréciation varient d’une région a I’autre (écorgage, retournement, abroutissement...). En
forét privée, majoritaire au plan foncier, seuls les peuplements soumis a un plan de gestion
durable font 1’objet de constats de dégats obligatoires, sous réserve cependant d’un
manquement de la société de chasse aux objectifs de prélevements. Dans les foréts publiques,
les gestionnaires doivent renseigner I’écart entre résultats et objectifs d’exploitation ; ceux-ci
varient cependant d’une forét a 1’autre, biaisant toute comparaison entre sites (e.g. visée de
protection renforcée en montagne, sous-estimant les dégats par rapport a une forét de
production). Faute de données locales consolidées, aucune centralisation nationale des dégats
liés aux ongulés en forét n’existe donc a ce jour.

Enfin, des incompréhensions subsistent avec les scientifiques lorsque des notions
empiriques qu’ils jugent insatisfaisantes, comme [’équilibre sylvo-cynégétique (Perea et
Cardoux 2019), persistent dans le vocabulaire des gestionnaires (Brossier et Pallu 2016) voire
des politiques publiques (MAA 2016). Leur remplacement par des métriques éprouvées,
comme les indicateurs de changement écologique (ICE, Michallet et al 2015), permet
localement de faire avancer le dialogue via I’intermédiaire de services technico-scientifiques
comme ceux de I’OFB. Plus largement, la production de rapports institutionnels liant recherche
et action publique, comme ceux de ’EFESE, améliore la diffusion de tels concepts au sein de
la gestion des milieux naturels. En tout état de cause, 1’équilibre sylvo-cynégétique reste
employé par les services de I’Etat pour cartographier et piloter la gestion de la chasse en milieu

forestier (DRAAF Grand Est 2018).

C. Agir : comment améliorer la coexistence avec la mégafaune sauvage ?

La puissance publique, tenue de concilier les intéréts des différentes parties prenantes,
se contente généralement d’accompagner les dynamiques spontanées dont releve le
réensauvagement (protection des prédateurs) ou de s’y opposer (soutien au pastoralisme face a
I’embroussaillement), mais rarement de les encourager. Dans une optique de statu quo,
I’augmentation des dégats liés a la mégafaune sauvage est donc nécessairement percue par

I’Etat comme une contrainte. L’approche du réensauvagement, qui consiste a prendre comme
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une opportunité le retour de la mégafaune sauvage, ou a minima comme un donné, constituerait
donc véritable changement de paradigme pour les politiques publiques.

Une fois connues la tendance a la hausse des effectifs d’ongulés ou de prédateurs, et
leurs interactions avec les activités humaines, la planification semble un outil adéquat pour
aider le monde économique a s’y adapter. En fonction des filiéres, différents dispositifs peuvent
dés lors étre déployés : inciter au changement de pratiques sylvicoles (pour détourner les
ongulés des essences-cibles), soutenir I’émergence d’activités dépendantes de la faune sauvage
(tourisme de vision, filiere viande...), limiter les usages des sols entrant directement en
concurrence avec la restauration des guildes d’ongulés (stockage de carbone en forét), etc.

En fonction des connaissances acquises et des priorités locales, des politiques publiques
plus ambitieuses pourraient tirer parti des synergies entre dynamiques spontanées et activités
humaines. Ainsi, a effectifs de loup et taux de gardiennage constants, I’hypothése du report de
prédation implique qu’une progression des ongulés sauvages diminue la prédation du loup sur
les proies domestiques ; au voisinage de foréts peu productives (type protection contre les
risques naturels en montagne), 1’abondance des proies sauvages pourrait étre laissée a un haut
niveau par de faibles plans de chasse, afin de préserver les troupeaux des attaques de loup.
Inversement, confirmer 1’hypothése de cascades trophiques top-down reviendrait a voir les
prédateurs comme limites naturelles a la hausse des dégats sylvicoles, donc a favoriser leur
arrivée dans des secteurs forestiers a enjeux. Pour étre acceptée, chacune de ces évolutions
devra comporter une juste distribution des bénéfices du réensauvagement (opérations de
tourisme, dégats évités...), par exemple en réaffectant la taxe levée sur leur activité a

I’indemnisation des activités qui en souffrent.
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« C’est a chacun d’entre nous, la ou il se trouve, d’inventer et de faire prospérer les modes de
conciliation et les types de pression capables de conduire a une universalité nouvelle, a la fois
ouverte a toutes les composantes du monde et respectueuse de certains de leurs particularismes,
dans [’espoir de conjurer [’échéance lointaine a laquelle, avec [’extinction de notre espece, le
prix de la passivité serait payé d’une autre maniere : en abandonnant au cosmos une nature
devenue orpheline de ses rapporteurs parce qu’ils n’avaient pas su lui concéder de véritables

moyens d’expression. »
- DESCOLA, Par-dela nature et culture
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